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RESUMO

A regido tropical é uma extensa area que além de possuir grandes rios, também
abriga uma grande diversidade de peixes de agua doce. Apesar da imprescindivel
importadncia que essa diversidade apresenta, esses organismos tém sido
impactados cada vez mais a medida que entramos no Holoceno. Os grandes
desafios da humanidade como a geragéo de energia, produgdo industrial, produgéo
agricola e de substancias potencialmente contaminantes, afetam diretamente a
ictiofauna. Portanto, o objetivo principal desta tese foi abordar alguns destes
impactos e perturbacdes na fauna de peixes tropicais, tanto adultos quanto em suas
fases iniciais de vida. Para tanto, os estudos abordados nesta tese contemplaram
os efeitos da construcéo de barragens e formagao de reservatérios na fragmentacgéo
de habitat, abundancia, riqueza e estrutura da assembleia de peixes, além de avaliar
de forma experimental os efeitos de contaminantes em concentragbes ambientais
durante as fases iniciais de desenvolvimento dos peixes. Dessa forma, nossas
informacgdes revelaram que: (1) Estudos envolvendo a construgéo de barragens sao
de suma importancia, principalmente quando conseguem abranger dados de antes
e depois do represamento. Assim, conseguimos avaliar os impactos ocasionados
na ictiofauna, como perda de diversidade e cambio de espécies. (2).
Concomitantemente as alteracdes diretas na diversidade de peixes, € possivel
saber os impactos secundarios como a fragmentagdo de habitat na ictiofauna de
peixes migradores. Os peixes pertencentes a essa guilda reprodutiva em especifico,
necessitam de longos trechos livres de rio para poder desovar. No entanto, o
aumento das constru¢gdes de barragens altera a paisagem, gerando a falta de
trechos livres de rios comprometendo a migragao. Portanto, esta tese aborda como
a fragmentacdo de habitat afeta a migracdo do género Pseudoplatystoma e se
existe eficiéncia dos sistemas de transposi¢cao de peixes para este grupo especifico.
Desse modo, o estudo evidenciou o baixo uso dos sistemas de transposi¢cao pelo
género Pseudoplatystoma, além de verificar a dificuldade de transporte
descendente do ictioplancton por esses sistemas. (3). Os impactos gerados pelo
despejo de contaminantes nos corpos hidricos também €& uma questao

perturbadora. Para tanto, 6rgdaos ambientais geraram valores considerados



aceitaveis para diversos compostos e dentre eles, esta o nitrato. O nitrato € um
composto natural e que nos ultimos anos vem aumentando nos ecossistemas de
agua doce, ocasionado pelo despejo de esgoto ou por lixiviagdo de insumos
agricolas. Contudo, esta tese abordou a toxicidade do nitrato em concentra¢des
aceitaveis pelos 6rgaos reguladores em larvas de trés espécies de peixes, ficando
evidente os efeitos deletérios durante as fases iniciais de desenvolvimento. (4). Por
fim, o ultimo capitulo avalia o efeito da cafeina, um contaminante emergente que
vem aumentando sua concentracdo nos ambientes aquaticos, com o intuito de
verificar seus efeitos nas dosagens ambientais em larvas de uma espécie de peixe
endémica da regido neotropical, com ampla discussdo sobre o risco ambiental
desse composto em diversos paises, a fim de comparar os efeitos deletérios para
outras possiveis espécies de peixes. Com esses estudos, fica clara a necessidade
de avaliar com maior cuidado os diversos efeitos antropicos nos ambientes
aquaticos neotropicais, auxiliando assim formas de mitigacdo para a redugéo da
perda de diversidade de ictiofauna, dos servigcos ecossistémicos e questoes de

saude publica.

Palavras-chave: Poluentes ambientais, contaminantes emergentes, regiao tropical,

ictiofauna, avaliagédo de risco, ambientes aquaticos, fragmentagéo de habitat



ABSTRACT

The tropical region is an extensive area that, in addition to having large rivers, is also
home to a great diversity of freshwater fish. Despite the essential importance that
this diversity presents, these organisms have been increasingly impacted as we
enter the Holocene. Humanity's great challenges, such as energy generation,
industrial production, agricultural production and potentially contaminating
substances, directly affect the ichthyofauna. Therefore, the main objective of this
thesis was to address some of these impacts and disturbances in the fauna of
tropical fish, both adults and in their early stages of life. Therefore, the studies
addressed in this thesis contemplated the effects of dam construction and reservoir
formation on habitat fragmentation, abundance, richness and structure of the fish
assemblage, in addition to experimentally evaluating the effects of contaminants on
environmental concentrations during the phases early developmental fish. Thus, our
information revealed that: (1) Studies involving the construction of dams are of
paramount importance, especially when they can cover data from before and after
damming. Thus, we were able to assess the impacts caused on the ichthyofauna,
such as loss of diversity and species change. (two). Concomitantly with the direct
changes in fish diversity, it is possible to know the secondary impacts such as habitat
fragmentation on the ichthyofauna of migratory fish. Fish belonging to this specific
breeding guild need long stretches of river free to spawn. However, the increase in
dam construction alters the landscape, generating the lack of free stretches of rivers,
compromising migration. Therefore, this thesis addresses how habitat fragmentation
affects the migration of the genus Pseudoplatystoma and whether there is efficiency
of fish transposition systems for this specific group. Thus, the study evidenced the
low use of transposition systems by the genus Pseudoplatystoma, in addition to
verifying the difficulty of descending transport of ichthyoplankton by these systems.
(3). The impacts generated by dumping contaminants into water bodies is also a
troubling issue. Therefore, environmental agencies generated values considered
acceptable for several compounds and among them is nitrate. Nitrate is a natural

compound that in recent years has been increasing in freshwater ecosystems,
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caused by sewage disposal or leaching of agricultural inputs. However, this thesis
addressed the toxicity of nitrate in concentrations acceptable by regulatory agencies
in larvae of three species of fish, making the deleterious effects evident during the
early stages of development. (4). Finally, the last chapter evaluates the effect of
caffeine, an emerging contaminant that has been increasing its concentration in
aquatic environments, in order to verify its effects on environmental dosages in
larvae of a fish species endemic to the Neotropical region, with extensive discussion
on the environmental risk of this compound in several countries, in order to compare
the deleterious effects for other possible fish species. With these studies, it is clear
the need to evaluate more carefully the different anthropic effects on Neotropical
aquatic environments, thus helping mitigation forms to reduce the loss of

ichthyofauna diversity, ecosystem services and public health issues.

Keywords: Environmental pollutants, emerging contaminants, tropical region,

ichthyofauna, risk assessment, aquatic environments, habitat fragmentation
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1. CONTEXTUALIZAGAO TEORICA

As modificagdes na estrutura, composicdo e funcido dos ecossistemas de
agua doce estdo sendo aceleradas apos a Era Industrial, sendo atualmente
chamadas de Holoceno (STEFFEN; CRUTZEN; MCNEILL, 2007; STEFFEN et al.,
2011). Os ambientes aquaticos preservados estdo se tornando cada vez mais
escassos em fungao, principalmente, do crescimento populacional acelerado
(QUADRA et al., 2019), que com o aumento desproporcional da urbanizagao,
resultam em eventos catastroficos para os corpos hidricos (ARANTES et al., 2019).

Entende-se por impacto segundo a resoluggo CONAMA 001/86 “qualquer
alteracdo das propriedades fisicas, quimicas e biolégicas do meio ambiente,
causada por qualquer forma de matéria ou energia resultante das atividades
humanas que, direta ou indiretamente, afetam: a saude, a seguranga e o bem-estar
da populagao; as atividades sociais e econdmicas; a biota; as condicdes estéticas
e sanitarias do meio ambiente; a qualidade dos recursos ambientais”. Ja
perturbacao ambiental pode-se entender por "qualquer substancia ou composto que
afeta negativamente o ecossistema, capaz de provocar alteragdes na estrutura e
funcionamento das comunidades” (ACIESP, 1987).

Para tanto, podemos entender que a expansao populacional causa diversos
impactos e perturbacdes nos ambientes aquaticos e, vinculados a necessidade do
aumento de produgado de alimento e energia, motivam o acréscimo gradativo do
desmatamento, ao aumento da agropecuaria e a construgdo de barramentos
direcionados a geragdo de energia e abastecimento de agua, acarretando na
fragmentagao de habitat, mudanga da qualidade da agua e alteragao das areas de
refugio, alimentacéo e producao das espécies (AGOSTINHO et al., 2016; SOUSA
et al., 2021; SANTOS et al., prelo).

Além dos impactos causados pelas barragens, existem outros impactos
diretos nos corpos hidricos, como o crescente despejo de contaminantes sem
tratamento (QUADRA et al., 2019b). A maioria dos residuos gerados pelas
atividades humanas inevitavelmente atingem os corpos hidricos, que dependendo
da sua natureza e localizag&do, podem permitir a acumulagao de diversos tipos de
poluentes domésticos, agricolas e industriais (BASHIR et al., 2020; JABLONSKA-
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CZAPLA et al., 2020 SANTOS et al.,, 2022). Esses ecossistemas possuem
caracteristicas particulares que podem potencializar os efeitos deletérios dos
poluentes, visto que 0 meio aquoso acelera a taxa de transferéncia de nutrientes e
metabolitos através das membranas celulares dos organismos aquaticos
(ESTEVES et al., 2011; DOMINGO, 2014; TUOMISTO et al., 2020).

Os peixes estdo entre os grupos mais abundantes entre os vertebrados,
representando mais da metade da fauna registrada. No entanto, estima-se que
diversas novas espécies sejam descritas nos préximos anos (LEVEQUE et al.,
2008; NELSON et al., 2016; JEZEQUEL et al., 2020). Atualmente, a ictiofauna
dulcicola esta estimada em 13.000 espécies (LEVEQUE et al., 2008; SANTOS et
al., 2022) e apesar da sua importdncia para a manutengdo dos servigos
ecossistémicos (HOLMLUND; HAMMER, 1999; TOUSSAINT et al., 2016;
COSTANZA et al., 2017), esses organismos tém sido impactados cada vez mais
com interferéncias antropicas (SU et al., 2021; OLIVEIRA et al., 2022). Diante disso,
€ relevante entender como as agdes antropicas afetam direta e indiretamente
causando na ictiofauna, considerando uma abordagem ampla destes diferentes
impactos (residuos urbanos e residuos industrial), e perturbagbes (pesca
predatéria, barramentos) em individuos adultos e suas fases iniciais de
desenvolvimento (Figura 1).

Nesse cenario, podemos enfatizar que uma das areas que cresce nos ultimos
anos é a ecologia aquatica aplicada, que envolve estudos bioecoldgicos integrados
do ecossistema aquatico e o entorno (SANTOS et al., 2017; SILVA et al., 2019;
REYNALTE-TATAJE et al., 2020; ZACARDI et al., 2020; QUADRA et al., 2019;
SANTOS et al., 2021). Recentemente, a expansao e aplicabilidade de estudos
utilizando ovos, larvas e peixes adultos permitiram avangos nas areas da
sistematica, biologia e ecologia de cada espécie, se constituindo de ferramentas
adequadas para inventarios ambientais, planos de monitoramento e agdes de
manejo dos recursos pesqueiros, além de garantir diversas insercbes em sistemas
de aquicultura (SANTOS et al., 2019; REYNALTE-TATAJE et al., 2020; SANTOS et
al., 2020a; b).
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O aprofundamento de investigagdes relacionadas aos impactos e disturbios
antropicos de barragens e poluentes em peixes tém se apresentado indispensavel,
tanto dos pontos de vista comercial, ambiental, ecolégico e social, quanto no auxilio
de tomadas de decisdes e politicas publicas ambientais e socioecondmicas
(NAKATANI et al., 2001; CRUZ et al., 2018; ZACARDI et al., 2020), possibilitando
inumeros avangos de cunho conservacionista. Além disso, destaca-se a

necessidade de apresentar medidas adequadas de conservacdo dos ambientes

dulcicolas, para preservacao das espécies e manutengao dos recursos pesqueiros
(ZACARDI et al., 2020).

Figura 1. Desenho esquematico das alteragdes antropicas nos corpos hidricos. (1)-Residuos
urbano; (2)- Residuos industrial; (3)-Barragem; (4)- Agroindustria; (5)- Aterro sanitario; (6)-

Desmatamento; (7)- Agropecuaria; (8)- Pesca predatoria.
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2. Objetivos

2.1. Objetivo Geral

O objetivo deste estudo € demonstrar as perturbagdes e impactos sobre a

ictiofauna tropical causados por atividades antrépicas.

2.2. Objetivos Especificos

(1). Avaliar os efeitos da constru¢cdo de uma hidrelétrica sobre a comunidade da
ictiofauna.

(2). Investigar os efeitos da fragmentacao de habitat e a eficiéncia dos sistemas de
transposi¢cao sobre a ocorréncia de um género migrador.

(3). Verificar os efeitos toxicoldgicos na sobrevivéncia, morfologia e histologia de
larvas de peixes acometidos a concentragdes ambientais de nitrato e cafeina.

(4). Verificar os efeitos toxicologicos na sobrevivéncia, morfologia e histologia de
larvas de peixes acometidos a concentragbes ambientais do poluente emergente

cafeina.
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CAPITULO 1
3. Avaliando a resposta de curto prazo das assembleias de peixes ao

represamento de um rio amazoénico

3.1. Introducgao

Os ecossistemas de agua doce cobrem apenas 0,8% da superficie da Terra,
mas abrigam uma enorme biodiversidade, com cerca de 12% das espécies
conhecidas e um terco de todas as espécies de vertebrados (GARCIA-MORENO et
al., 2014; FLITCROFT et al., 2019). Por exemplo, existem mais de 13.000 espécies
de peixes de aguas continentais (REIS et al., 2003; AGOSTINHO et al., 2008;
LEVEQUE et al., 2008), enquanto a bacia amazénica, considerada a maior bacia
hidrografica do mundo, possui a maior diversidade de peixes, compreendendo cerca
de 15% da biodiversidade global de peixes de dgua doce (TEDESCO et al., 2017).
A bacia amazlbnica possui cerca de 2.257 espécies de peixes, das quais
aproximadamente 1.248 sao endémicas (OBERDORFF et al., 2019). No entanto,
esses numeros estdo subestimados devido ao grande numero de novas espécies
descritas anualmente (ANTONELLI et al., 2018; MACHADO et al., 2018; JEZEQUEI
et al., 2020).

Apesar disso, ainda ha grandes rios e de fluxo livre na bacia amazbnica
(GRILL et al., 2019), existindo uma tendéncia crescente para a construgdo de
reservatorios, como em muitos rios tropicais menos impactados, por exemplo,
Congo e Mekong (ZARFL et al., 2015; WINEMILLER et al., 2016; LATRUBESSE et
al.,, 2017; TUNDISI, 2018). Acredita-se que os reservatorios proporcionam o
desenvolvimento socioecondmico dessas regides por meio da produgado de
eletricidade, abastecimento de agua e controle de enchentes, embora os custos de
longo prazo sejam frequentemente subestimados (STONE 2011; WINEMILLER et
al., 2016; LATRUBESSE et al., 2017; TUNDISI, 2018). O aumento da demanda por
eletricidade, a busca por energia renovavel como alternativa ao combustivel féssil
e a prevaléncia de trechos desregulados em grandes rios instigam a construgao de

reservatorios em rios tropicais (LESS et al., 2016). Atualmente, existem mais de 415
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barragens em operagdo ou em constru¢do na bacia amazénica e mais de 334
planejadas ou propostas (WINEMILLER et al., 2016; ANDERSON et al., 2018).

Os reservatérios levam a grandes mudangas nos habitats dos rios,
transformando profundamente as comunidades de peixes (AGOSTINHO et al.,
2016). Os multiplos impactos causados por barragens incluem mudangas no regime
de fluxo (ou seja, diminui¢do na intensidade de inundacdes e secas e variagéo de
fluxo), perda de heterogeneidade e conectividade espacial e ambiental (JUNK;
MELLO, 1990; WINEMILLER et al., 2016). Essas altera¢gdes provocam mudangas
na composi¢cao e abundancia das espécies de peixes, bem como na estrutura da
comunidade, afetando tanto a manutencdo das espécies nativas quanto a
diversidade funcional (LIMA et al., 2018) e, consequentemente, o0s servigos
ecossistémicos, como a regulacédo da dindmica da cadeia alimentar, ciclagem de
nutrientes e pesca, entre outros (HOLMLUND et al., 1999; HOEINGHAUS et al.,
2009; WINEMILLER et al., 2016). Por exemplo, a constru¢ao de reservatorios altera
a abundancia de espécies dominantes, favorece a introducao e disseminacao de
espécies invasoras e pode provocar a extirpagao local de espécies (RAHEL, 2002;
AGOSTINHO et al., 2016; MUNIZ et al., 2021). Geralmente, as espécies mais
afetadas por barragens sao espécies grandes e migradoras, que dependem da
conectividade espacial e temporal dos rios para completar seu ciclo de vida
(AGOSTINHO et al., 2007a; PELICICE; AGOSTINHO, 2008; HOEINGHAUS et al.,
2009; WINEMILLER et al., 2016). Em contraste, existe uma proliferacao de espécies
pequenas, sedentarias e altamente fecundas (ou seja, estrategistas r), com habitos
alimentares generalistas (AGOSTINHO et al., 2005; POFF et al., 2007; ARAUJO et
al., 2013; MARQUES et al., 2018; TUNDISI, 2018).

Compreender a resposta dos peixes ao represamento em rios tropicais
pode fornecer informagdes importantes para elucidar formas de mitigar os danos
ecolégicos causados (AGOSTINHO et al., 2004, 2007; PETESSE et al., 2007;
SUZUKI et al., 2009). Embora muitos estudos ja tenham estudado os efeitos
induzidos na ictiofauna apds a construgao dos reservatorios apontando mudancas
na composic¢ao, abundancia e diversidade e riqueza de espécies, a maioria deles

nao compara esses padrboes antes e apdés o enchimento dos reservatérios,
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principalmente devido a falta de dados e a dificuldade de obtencédo de séries
temporais longas (GANASSIN et al., 2021a, b). A maioria dos estudos analisa a
composicao de espécies e indices de diversidade, como Shannon e Pielou, mas
nao comparam os pontos de referéncia com os pontos diretamente impactados
(CELLA-RIBEIRO et al., 2017; SANTOS et al., 2018), ou apenas usam substituigdes
no espago-tempo conhecidas por subestimar os efeitos (FRANCA et al., 2016;
NORRIS et al., 2018). Os primeiros estudos podem confundir os efeitos de
represamento com a variagao temporal natural, enquanto o simples uso de pontos
de controle e impacto pode confundi-los com gradientes espaciais naturais
(SCHWARZ, 1998; UNDERWOOD; CHAPMAN, 2003). Apesar de ser um dos
melhores modelos para programas de monitoramento de efeitos ambientais
(SMOKOROWSKI et al., 2017), os projetos com delineamento amostral tipo BACI
(do Inglés, Before and After, Control and Impact; antes e depois, controle e impacto)
nao tem sido amplamente utilizado para analisar os efeitos do represamento emrios
tropicais (por exemplo, DIAS et al., 2020) por razdes financeiras, logisticas e
politicas (NORRIS et al., 2018).

Dessa forma, nosso estudo avalia como a assembleia de peixes de um rio
amazoénico foi alterada apds o represamento, comparando os pontos diretamente
impactados e nao impactados pela construgao do reservatorio usando um desenho
BACI com cinco anos de amostragem (incluindo um ano antes) e nove pontos,
sendo que cinco deles sao pontos de referéncia a montante do reservatério. Além
disso, comparamos os resultados do BACI com analises de tendéncias gerais para
verificar se os pontos de controle presumidos também possuem impactos e avaliar
se esses pontos fornecem um resultado diferente. Nossa hipotese é que a
abundancia, a riqueza, a uniformidade e a diversidade de espécies de peixes
diminuiram nos pontos de impacto apdés o enchimento do reservatorio. Também
esperamos mudangas na composi¢ao das espécies, principalmente diminui¢gdes de
espécies com habitos reofilicos, migradores ou bentbnicos e especialistas em
alimentagcdo, ja que sao muitas vezes sensiveis ao represamento, além de

populagdes mais estaveis ou aumento de espécies de pequeno porte e outras
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espéecies mais tolerantes (HOLCiK, 2001; MCALLISTER et al., 2001; LIMA et al.,
2016; ARANTES et al., 2019).

3.2. Material e Métodos
3.2.1. Area de estudo

O Rio Teles Pires (7-15°S, 54-58°W), também conhecido como Rio S&o
Manoel, esta localizado na regido sul da bacia amazdnica, nos estados brasileiros
de Mato Grosso e Para. E um rio de aguas claras que ao se juntar ao rio Juruena,
forma o rio Tapajos, um dos maiores afluentes do rio Amazonas. O rio Teles Pires
possui uma area de drenagem com cerca de 141.483 km? (OHARA et al., 2017), um
comprimento de cerca de 1.400 km, elevagédo de 100 — 400 m e muitas corredeiras
e cachoeiras (SIOLI, 1984; GOULDING et al., 2003). A regido tem principalmente
um clima de moncgao tropical ("Am", na classificacdo climatica de Kdppen), mas
também clima de savana tropical com invernos secos ("Aw") nos trechos superiores,
com temperatura média anual do ar =2 24 °C, temperatura média mensal = 18 °C e
precipitacdo média anual geralmente > 2.000 mm em toda a bacia (ALVARES et al.,
2013; LOPES et al., 2020). A vegetacao original reflete uma transicdo da floresta
amazonica para o bioma “Cerrado” (savana) nos trechos superiores (LOPES et al.,
2020; ZAIATZ et al., 2018).

Esse rio possui 355 espécies de peixes descritas (OHARA et al., 2017), esta
localizado em éarea prioritaria para conservagao dos recursos naturais e é um
importante destino para a pesca esportiva, devido a grande diversidade e
abundancia de peixes de grande porte (AYRES et al., 2005; SILVA et al., 2005). No
entanto, o rio sofre ha muito tempo com os impactos humanos, principalmente
voltados para a mineragao, atividade altamente prejudicial a diversidade de peixes
devido a exposicdo ao mercurio (ZAGUI, 2004; MATOS et al., 2018;). Além da
mineragdo, o rio Teles Pires é atormentado pela erosdo causada pelo
desmatamento para a agricultura e pecuaria, afetando diretamente o fluxo do rio e
a biota aquatica (ver, por exemplo, HACON et al., 1997; FEARNSIDE, 2001;
OHARA et al., 2017; ZEILHOFER et al., 2018). A hidrelétrica de Teles Pires foi
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construida na divisa dos estados do Para e Mato Grosso, nos municipios de
Jacareacanga e Paranaita, com capacidade maxima de 1.820 megawatts,
preenchida até o inicio de 2015. Como condi¢éo para o desenvolvimento da usina,
diversos projetos ambientais foram implantados para monitorar as mudangas

ocorridas, as quais sao analisadas neste estudo.
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Figura 1. Localizagao dos pontos de amostragem no Rio Teles Pires, Brasil. Quatro pontos
foram colocados na area do reservatoério (pontos 1, 2, 3 e 5) e cinco pontos foram a montante
da area de influéncia do reservatério (pontos de controle 4, 6, 7, 8 e 9). A barragem é

representada com um quadrado no mapa. PA: Para; MT: Mato Grosso.

3.2.2. Amostragem de peixes

Os dados foram obtidos a partir do monitoramento de peixes do Programa
de Monitoramento e Estudos da Ictiofauna do Projeto Basico Ambiental da Usina
Hidrelétrica de Teles Pires, que era um requisito para a operagao da usina. As

atividades de monitoramento foram autorizadas pelo Instituto Brasileiro do Meio
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Ambiente e dos Recursos Naturais Renovaveis — IBAMA (autorizagdo n°
599/2015). A amostragem de peixes foi realizada trimestralmente (janeiro, abril,
julho e outubro) de janeiro de 2014 a julho de 2019. Um total de nove pontos foram
amostrados (Figura 1): quatro pontos na area do reservatorio (pontos 1, 2,3 e 5), e
5 pontos a montante da area de influéncia do reservatorio (Rio Teles Pires e seus
afluentes, rios Parana e Cristalino) (pontos de controle 4, 6, 7, 8 e 9) (Figura 1). As
coletas foram realizadas sempre nos mesmos pontos. Os pontos de impacto
(numeros 1, 2, 3 e 5; Figura 1) estavam na area de influéncia direta do reservatorio,
enquanto os pontos de controle (pontos 4, 6, 7, 8 e 9) estavam localizados 10 — 40
km a montante do proprio reservatério, nos principais afluentes do rio ou nas
proximidades (Figura 1).

Foram utilizadas trés redes de emalhar de 10 m cada (malha 3, 4, 5, 6, 7,
8, 10, 12, 14, 16, 18, 20 e 24 cm entre nds opostos), as quais foram armadas por
24 horas e revistadas a cada 8 horas. Também foi utilizada uma rede de cerco com
comprimento de 10 metros e 1 metro de altura em trés coletas consecutivas em
cada ponto de amostragem, totalizando uma area amostrada de 30 m?. Apds o
represamento, os dispositivos foram operados nas margens dos rios € em areas
abertas. Os peixes capturados foram separados por local, acondicionados em sacos
plasticos e fixados com formol. Em seguida, os peixes foram identificados ao nivel
de espécie de acordo com Ohara et al. (2017), e alguns exemplares de cada espécie
foram depositados no acervo do Laboratério de Ictiologia de Ribeirdo Preto
(LIRP/USP). Os individuos capturados foram medidos, pesados e a abundancia
total foi estimada como captura por unidade de esfor¢co (CPUE), expressa como
individuos por 100 m? de rede por 24h, e biomassa por unidade de esforgo (BPUE),
expressa como g de peixe por 100 m? de rede por 24h. Também estimamos a
rigueza de espécies observadas, o indice de diversidade de Shannon e a

uniformidade de Pielou, com base na CPUE.

3.2.3. Analise de dados
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Para entender as mudangas causadas pelo represamento, utilizamos um
projeto BACI (antes-depois; controle-impacto) em varios pontos e coletas trimestrais
durante cinco anos (SCHWARZ 1998; UNDERWOOD; CHAPMAN, 2003). O
principio dos projetos BACI é que um disturbio antrépico no local de "impacto"
causara uma variagcao temporal diferente quando o disturbio comeca, em
comparagao com a mudanga natural no local de "controle". Dessa forma, o principal
teste de interesse é a interacdo Antes-Depois (BA) x Controle-Impacto (Cl). A
replicagdo temporal e espacial nem sempre esta disponivel, mas ajuda a evitar
confusdo e aumenta o poder estatistico (SCHWARZ, 1998; UNDERWOOQOD;
CHAPMAN, 2003). Em nosso estudo, as amostras foram categorizadas como antes
(coletadas de janeiro de 2014 até janeiro de 2015) e apds (abril de 2015 até julho
de 2019) o enchimento do reservatério, e como controle (pontos n° 6, 7, 8, 9 e 10)
e impacto (pontos n° 1, 2, 3, 5) (Figura 1). Analisamos os projetos BACI de cinco
variaveis de resposta (CPUE, BPUE, riqueza de espécies, diversidade e
uniformidade) utilizando modelos lineares mistos (modelos de interceptagao
aleatdria) a partir da adaptagao de scripts ndo publicados do software R, fornecidos
por CJ SCHWARZ (ver PARDINI et al., 2018, para uma analise semelhante). Para
os modelos lineares mistos, transformamos em log de CPUE e BPUE (log10 (x +1))
e usamos BA e Cl (e sua interagao) como fatores de efeitos fixos e tempo (ou seja,
a combinacdo de ano e trimestre) e pontos como efeitos aleatérios (os quatro
preditores tratados como fatores categéricos). Os modelos lineares mistos foram
obtidos com a funcao Imer do pacote Imer4 (BATES et al., 2015) no software R (R
Core Team, 2019). Os valores P para os efeitos fixos e aleatdrios foram obtidos
usando o pacote ImerTest (KUZNETSOVA et al., 2017), e os coeficientes de
determinagao marginais (R?m) e condicionais (R?c) foram calculados com o pacote
MuMiIn (BARTON, 2019). O R2m representa a variancia explicada pelos efeitos fixos
(BA, Cl e sua interagdo, no nosso caso), enquanto R2c é interpretado como a
variancia explicada por todo o modelo, incluindo tanto os efeitos fixos quanto os
aleatorios.

Como uma analise alternativa, para testar se os pontos de controle (e

impacto) também mostraram tendéncias negativas nas variaveis resposta, usamos
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analises de covariancia (ANCOVAs), com o tempo como uma covariavel
(quantitativa) e o local como um fator categérico. Um projeto de ANCOVA com
interagdo tempo x local testa a homogeneidade de inclinagcbes da ANCOVA
convencional (GARCIA-BERTHOU; MORENO-AMICH, 1993).

Para entender os efeitos unicos e compartiihados de cada um dos
preditores (BA, CI, pontos e tempo) na composigdo das espécies, utilizamos o
particionamento de variagdo (BORCARD et al., 1992; LEGENDRE; LEGENDRE,
1998), com a fungédo varpart no pacote vegan (OKSANEN et al., 2019) e a
transformacgao Hellinger, que apresenta boas propriedades estatisticas para dados
da comunidade (LEGENDRE; GALLAGHER, 2001). O particionamento de variagéao
executa uma série de analises de redundancia para estimar quanta variagao é
explicada de forma unica ou conjunta por cada preditor LEGENDRE; LEGENDRE,
1998). Também utilizamos uma analise de componente principal (com
transformacgao de Hellinger) para entender a variagao principal na composi¢ao de
espécies e uma analise de redundancia parcial semelhante a um BACI ou projeto
de medida repetida, usando o termo BA x Cl x tempo como uma matriz de restricao
e condicionamento para tempo (ou seja, a combinacéo de ano e trimestre) e pontos
(OKSANEN et al., 2019). Todas essas ordenacdes foram realizadas usando a
funcdo rda no pacote vegan e a transformacgédo Hellinger. Também utilizamos a
funcdo tabasco no pacote vegan para obter um mapa de calor que demonstre a
principal diferenga na composi¢cdo de espécies entre os pontos de controle e de
impacto. Finalmente, tragamos um diagrama de Venn usando a fungdo draw-
quadvenn no pacote VennDiagram (CHEN BOUTROS, 2011) para visualizar as
mudang¢as na comunidade de peixes apds a constru¢cao da barragem. O diagrama
de Venn permite, por exemplo, calcular o numero de espécies que desapareceram

ou surgiram nos pontos impactados apds o enchimento do reservatorio.

3.3. Resultados

Foram capturados 36.530 individuos de 228 espécies e 32 familias. A

maioria das espécies pertencia as ordens Characiformes (140 espécies) e
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Siluriformes (54 espécies). No geral, os modelos lineares mistos mostraram que a
maioria dos termos foi significativa, exceto para o efeito do IC. Os efeitos aleatorios
(tempo e pontos) aproximadamente dobraram a variagao explicada pelos modelos

(R?c), em comparagdo com os efeitos fixos (fontes BACI) (R?m) (Tabela 1).
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Tabela 1. Modelos mistos (desenho BACI) da assembleia de peixes (CPUE = Captura por unidade de esforco, BPUE = Biomassa por

unidade de esforgo, H = indice de Shannon, S = Riqueza de espécies, J = equabilidade de Pielou) e variaveis de resposta ambiental. CPUE

e BPUE foram log-transformados. Os coeficientes de determinacio R marginal (R2m) e condicional (R%c) correspondem a proporgio de

variagao explicada pelos efeitos fixos (BA, Cl, BA x Cl) e todo o modelo (ou seja, incluindo tempo e ponto, os efeitos aleatérios),

respectivamente. O resto das colunas corresponde aos valores P dos diferentes termos. BA = antes-depois, Cl = controle-impacto. ***

indica P < 0,001.

Variavel resposta R2m R2e BA Cl BAx Cl Tempo Pontos
CPUE 0,279 0,456 0,002 0,259 e 0,011 T
BPUE 0,029 0,246 0,674 0,308 0,010 0,017 0,001
H 0,160 0,304 el 0,199 0,196 0,081 0,006
S 0,153 0,498 0,009 0,738 0,002 b b

J 0,100 0,302 0,006 0,231 0,534 0,293 T
Fluxo do rio 0,040 0,750 0,620 0,018 0,988 Frx b
Temperatura da agua 0,077 0,422 0,067 0,386 0,002 0,999 ol
Condutividade 0,016 0,661 0,979 0,662 0,958 0,841 Frx
Concentracao de oxigénio 0,006 0,426 0,471 0,783 0,330 0,054 bl
pH 0,104 0,208 0,203 0,094 0,632 1,000 0,034
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Os testes de razao de verossimilhanga (pacote ImerTest) mostraram que os
modelos com efeitos de local e tempo foram melhores que os modelos sem efeitos
aleatdrios (P < 0,05), e que a variancia foi devida aos pontos mais importantes do
que a variagao temporal. Embora os graficos detalhados mostrassem uma variagéo
temporal consideravel (ver Figuras S1 e S5 em apéndice A), as diferengas entre os
pontos foram geralmente mais importantes. A interacdo BA x Cl, o principal teste
de interesse em um projeto BACI, foi significativa apenas para CPUE, BPUE e
riqueza observada, indicando que as diferencas entre os pontos de controle e
impacto mudaram apés o enchimento do reservatorio (Tabela 1). A CPUE foi
semelhante nos pontos de controle e impacto antes, mas diminuiu nos pontos de
impacto apds o enchimento do reservatério (ver Figura S6 em apéndice A). Em
contraste, o BPUE aumentou nos pontos de impacto apdés o enchimento do
reservatorio (ver Figura S6 em apéndice A). A riqueza de espécies foi maior no
impacto do que nos pontos de controle antes, mas diminuiu apds o enchimento do
reservatorio (ver Figura S7 em apéndice A). Embora o indice de Shannon e a
uniformidade também tenham diminuido nos pontos de impacto (ver Figura S7 em
apéndice A), a interagdo BA x Cl ndo foi significativa para essas duas variaveis
(Tabela 1), devido a maior variabilidade entre os pontos e com o tempo (ver Figuras
S3 e S5 em apéndice A).

Por outro lado, as ANCOVAs também mostraram muita variagao entre os
pontos (12 — 25%), mas deixaram claro que tendéncias gerais para todas as
variaveis que dependiam apenas do local (tempo x interagdo do local) no caso da
CPUE (Tabela 2).
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Tabela 2. Analises de covariancia (ANCOVA) das cinco variaveis de resposta (CPUE = Captura
por unidade de esforgo, BPUE = Biomassa por unidade de esfor¢co, H = indice de Shannon, S
= Riqueza de espécies observada, J = uniformidade de Pielou) com o tempo (covariavel) e
ponto (fator). CPUE e BPUE foram log-transformados. O eta ao quadrado (n? ou seja, a
proporgao da variagao explicada) e o significado dos trés termos sdo mostrados (*, P < 0,05;

** P <0,01; ***, P <0,001). O R? ajustado (R? adj) do modelo completo também é mostrado.

Variavel resposta Tempo Ponto Tempo x Ponto R? adj
CPUE 0,046*** 0,253*** 0,107*** 0,332
BPUE 0,019 0,128** 0,060 0,128
H 0,148*** 0,156*** 0,057 0,289
S 0,198*** 0,122*** 0,048 0,304
J 0,059*** 0,229*** 0,052 0,267
Fluxo do rio 0,000 0,733*** 0,000 0,733
Temperatura da agua 0,008 0,330**** 0,065 0,339
Condutividade 0,000 0,633*** 0,128*** 0,735
Concentragao de oxigénio 0,006 0,365*** 0,405
pH 0,002 0,187*** 0,098* 0,206
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A CPUE diminuiu com o tempo nos pontos de impacto, ao passo que foi
estavel (ou aumentou no local 7) nos pontos de controle (Figura 2). No geral, a
BPUE mostrou a variagdo menos explicada, significativa para o tempo (Tabela 2) e

permanecendo bastante estavel ou reduzindo em alguns pontos (Figura 2).
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Figura 2. Variagao temporal da captura por unidade de esfor¢o (CPUE, em cima) e biomassa
por unidade de esforgo (BPUE) por ponto. Os pontos de controle estao representados pela
cor verde e os de impacto estdo em azul. As linhas de regressdo por ponto também sao
mostradas. O enchimento do reservatério ocorreu entre janeiro e abril de 2015.

A variavel tempo explicou variagdes das trés meétricas de diversidade

(Tabela 2), que mostraram tendéncias negativas marcantes (Figura 3).
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Figura 3. Variagao temporal das métricas de diversidade (indice de diversidade de Shannon,
riqueza de espécies e equabilidade de Pielou) por ponto. Os pontos de controle estao
representados pela cor verde e os de impacto estiao em azul. As linhas de regressao por ponto
também sao mostradas. O enchimento do reservatério ocorreu entre janeiro e abril de 2015

O particionamento da variancia mostrou que a maior parte da variancia na
composic¢ao das espécies foi explicada pelo tempo (17%) e local (13%), com efeitos
unicos significativos (P < 0,01) desses dois componentes (explicando 7% e 8% da

variacao total, respectivamente) (Figura 4).
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Controle-Impacto Tempo

Before - After

Residual = (.82

Valores <0 ndao mostrados

Figura 4. Partigio da variancia da composigdo de espécies usando antes-depois, impacto-controle,
tempo e ponto como preditores. A proporgao de variagédo explicada € mostrada; valores < 0 ndo sédo

mostrados.

Por outro lado, a variagdo explicada de forma unica ou conjunta pelas
diferengas de controle-impacto ou antes-depois foi menor, em geral, 3% e 1%
respectivamente. Da mesma forma, a analise de redundéancia (RDA) usando o
design BACI (Figura S6, ver em apéndices) indicou 14% de variagao explicada por
pontos e tempo (termos de condicionamento) e 14% pelo BA x IC x termo de tempo
(restricdo). Os eixos da RDA foram significativos para Cl (P = 0,001) e BA (P =
0,013), mas nao para a interagao BA x ClI (P = 0,77). O diagrama de Venn (Figura
5) mostrou que 39 espécies ndo foram observadas nos pontos impactados apés a
construgcédo da barragem, das quais 13 estavam exclusivamente presentes nesses
pontos impactados. No entanto, 53 novas espécies apareceram nesses pontos apos
a construgao, das quais 19 estavam apenas nesses pontos impactados. Um total
de 149 espécies permaneceu nos pontos impactados apds o enchimento do

reservatorio.
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Controle depois Impacto depois

Figura 5. Diagrama de Venn mostrando o nimero de espécies compartilhadas ou exclusivas

nos pontos de controle e impacto, antes e depois da construgao da barragem.

O mapa de calor (Figura 6) mostrou que algumas espécies abundantes
como Deuterodon sp., Jupiaba polylepis (GUNTHER, 1864), Jupiaba acanthogaster
(EIGENMANN, 1911), Knodus cf. heteresthes (EIGENMANN, 1908), Moenkhausia
lepidura (KNER, 1858), Astyanax multidens EIGENMANN, 1908, Serrapinnus
notomelas (EIGENMANN 1915) e Steindachnerina fasciata (VARI; GERY 1985)
tornaram-se menos abundantes ou ndo foram mais observadas em pontos

impactados apos o enchimento do reservatério.
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Figura 6. Mapa de calor da composi¢ao de espécies (abundancia relativa) em funcao
das diferencas de controle-impacto (o modelo na Fig. S11). Cores mais escuras indicam maior
abundancia relativa (CPUE); quadrados brancos indicam as espécies que nao foram

registradas nessa amostra. Apenas espécies que aparecem em mais de 40 amostras sdo

Uma analise de componentes principais com transformacao de Hellinger,
mas sem termos de restricdo ou condicionamento (ver Figura S7 em apéndice A)
explicou mais variagado na composicao de espécies (34% com os dois eixos) do que
a ordenagao anterior, e mostrou que parte da variagao nao estava relacionada aos

nossos fatores de estudo (ou seja, pontos, tempo e diferencas de controle-impacto).
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Além disso, outras espécies foram mais abundantes em algumas amostras, como

Hemigrammus cf. geisleri ou S. fasciata.

3.4. Discussao

Nossos resultados demonstram a aplicabilidade de um desenho BACI na
comparacao das assembleias de peixes antes e depois da construcédo de uma
barragem, bem como a utilizagdo de técnicas estatisticas complementares e de
avaliacao de diferentes fontes de variacdo usando medidas de tamanho do efeito
(variacdo explicada). Embora o desenho do BACI com modelos mistos e as
ANCOVAs correspondam a diferentes desenhos experimentais e técnicas
estatisticas, eles sugerem conclusdes semelhantes, como: i) a variagdo entre
pontos foi mais importante do que a variagado temporal; a maioria dos termos foi
significativa (por exemplo, tempo ou sua interagéo foi significativa para todas as
variaveis); ii) a variagao explicada foi maior para captura por unidade de esforgo
(CPUE), riqueza e menor para biomassa por unidade de esfor¢o (BPUE); e a CPUE
diminuiu nos pontos de impacto, enquanto a trajetéria temporal foi semelhante nos
pontos de controle e impacto para a diversidade de Shannon e uniformidade de
Pielou. No entanto, as duas abordagens também diferiram em alguns resultados,
dado que o projeto BACI sugeriu interagdo BA x Cl para BPUE e riqueza (ou seja,
impacto do reservatério), enquanto a interagdo tempo x Cl semelhante de ANCOVA
nao foi significativa.

As duas abordagens diferem particularmente na auséncia de distingao entre
pontos de controle e impacto e na consideracido do tempo como uma covariavel
quantitativa (ou seja, linearidade se uma tendéncia estiver presente) para a
ANCOVA.

O projeto BACI possui diferentes suposi¢oes estatisticas (por exemplo, em
relacdo aos efeitos aleatorios ou a variagao temporal semelhante dos pontos antes
do impacto) e presume que os pontos de controle (e os pontos de impacto antes do
enchimento) nao foram afetados pela construgéo do reservatério, o que € duvidoso,

dado que as espécies migradoras foram bloqueadas pela barragem e algumas
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espécies podem ser deslocadas do impacto para os pontos de controle devido ao
barramento. Em suma, o projeto BACI apresenta muitas suposi¢des, mas é feito
especificamente para testar o impacto, enquanto a ANCOVA é uma abordagem
estatistica mais simples com suas proprias fraquezas, mas que permite comparar a
variagao temporal dos pontos sem assumir que os pontos de controle ndo sio
afetados pelo represamento ou que o impacto comegou com o enchimento do
reservatorio e ndo muito antes.

Geralmente, ambas as técnicas sugeriram diminuicées temporais de CPUE
mais fortes em pontos de impacto e diminui¢cdes temporais na diversidade de
Shannon e na diversidade de Pielou, independentemente do represamento. Elas
também mostram diminui¢cdes temporais na riqueza de espécies com o desenho do
BACI, mostrando que elas foram mais fortes nos pontos de impacto. A BPUE teve
menor variagdo explicada, mas diminuiu particularmente nos pontos de controle.
Mudancas na CPUE e BPUE nos pontos impactados sao excelentes indicadores
das alteracdes causadas pela construcao do reservatorio na comunidade de peixes
(AGOSTINHO et al., 2016; MARQUES et al., 2018). As diminuigdes na CPUE e na
rigueza de espécies podem estar relacionadas a perda da heterogeneidade do
habitat, mostrando uma reorganizagéo da assembleia de peixes como resultado da
construgéo da barragem (AGOSTINHO et al., 2007; POFF et al., 2007; LIMA et al.,
2016). Esse esgotamento da riqueza de espécies € uma consequéncia comum e
deve acontecer apds alguns anos de enchimento do reservatério (AGOSTINHO et
al., 2016). Essa diminuigao ocorre principalmente porque o ambiente foi fortemente
alterado e a maioria da ictiofauna nativa nao possui os atributos ideais (por exemplo,
locomogéao, comportamento e caracteristicas alimentares) para sobreviver no novo
ambiente Iéntico criado (AGOSTINHO et al., 1999; GOMES; MIRANDA, 2001). O
represamento de rios geralmente resulta em mudangas bastante previsiveis na
diversidade funcional dos peixes, incluindo diminui¢des de espécies com habitos
reofilicos, migradores ou bentdnicos e especialistas em alimentacdo (ARANTES et
al., 2019). Em peixes migradores, essa diminuicdo da CPUE e da riqueza de
espécies é exacerbada pela falta de condigbes ambientais e pontos favoraveis para

a reproducao dessas espécies, e pela fragmentacgao das vias de migragao (GOMES;
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MIRANDA, 2001). Embora nossa amostragem tenha sido realizada por cinco anos,
€ provavel que seja muito curta para capturar todos os impactos do represamento
em espécies de vida longa, como peixes migradores. Na verdade, as comunidades
biolégicas podem levar anos para se restabelecer ou atingir um novo estado estavel
e isso dificulta avaliagbes precisas (AGOSTINHO et al., 2005). O tempo decorrido
desde o represamento nao foi suficiente para afetar as abundancias ao nivel
regional. Também € possivel que o numero de espécies a montante (controle) tenha
aumentado parcialmente devido ao deslocamento de espécies mais sensiveis para
fora do reservatério, visto que os impactos do represamento sdo conhecidos por
serem mais marcados nas areas lacustres dos reservatérios e menos nas zonas
ribeirinhas (AGOSTINHO et al., 2016).

Em contraste com a CPUE de peixes, a BPUE foi mais estavel nos pontos
impactados apds o enchimento do reservatério. Embora a tendéncia de longo prazo
de ambas as variaveis de abundancia em reservatorios tropicais seja negativa, nos
primeiros anos elas tendem a aumentar devido a grande liberacdo de nutrientes
resultantes da decomposi¢céo de matéria organica na area inundada durante uma
fase denominada “periodo de ascensdo trofica” (AGOSTINHO et al., 2016;
ARANTES et al.,, 2019; MONAGHAN et al., 2020). A diferengca observada
(diminuigdo acentuada de CPUE nos pontos de impacto com BPUE estavel) implica
aumento do tamanho médio do peixe e é, provavelmente, devido as mudangas na
composic¢ao de espécies (ou seja, mais espécies de grande porte K-estrategistas).
No entanto, observamos que a composi¢cao de espécies variou acentuadamente
entre os pontos de amostragem e ocasides (tempo), mas menos fortemente com o
represamento. O mapa de calor mostrou que espécies abundantes de pequeno
tamanho, como A. multidens, Deuterodon sp., J. polylepis, J. acanthogaster, K. cf.
heteresthesia, M. lepidura, S. notomelas e S. fasciata, diminuiram em abundancia
ou nao foram mais observados nos pontos impactados apés o enchimento do
reservatorio. A entrada de matéria organica no sistema aquatico durante a fase de
enchimento e por alguns anos, aumenta a disponibilidade de alimento para peixes
pequenos, conforme observado pelo aumento da abundancia de espécies de

Hemiodus, peixes herbivoros sedentarios. Esse aumento também pode levar a
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proliferagcdo de peixes piscivoros de médio porte, que podem até controlar a
abundancia de outros peixes pequenos (AGOSTINHO et al., 2005; LIMA et al.,
2018). Também observamos efeitos marcantes de represamento sobre a riqueza
de peixes, mas nao no indice de Shannon ou uniformidade, que mostrou maior
variabilidade entre os pontos de amostragem e ocasides, independentemente do
impacto do reservatério. Dado que o indice de Shannon depende fortemente da
riqueza de espécies e espera-se que esteja correlacionado com ela
(DEBENEDICTIS, 1976), os padrbes contrastantes podem ser causados pela maior
variabilidade na uniformidade e abundancia relativa de espécies.

Os resultados também mostraram grande variagado temporal e espacial na
maioria das variaveis respostas, independentemente do represamento.
Descobrimos que, embora tenha diferencas entre os pontos de controle e impacto
e efeitos especificos do represamento (interagcdo BA x Cl), as fontes de efeito
aleatdrio (ou seja, variagdo entre pontos e ocasides de amostragem) foram mais
significativas e explicaram mais a variagdo. A grande variagdo temporal
(independente do represamento) € provavelmente devido, em parte, a
sazonalidade, em particular a flutuagdo na precipitacdo e nivel de agua que
aumentam a conectividade entre os habitats (AGOSTINHO et al., 2004b; THOMAZ
et al., 2007) e favorece o troca de nutrientes e organismos (JUNK et al., 1989;
NEIFF, 1990; BAYLEY, 1995), principalmente onde o pulso de inundagdo € menos
afetado pela barragem (PERONICO et al., 2018; PEREIRA et al.,, 2021). As
tendéncias temporais gerais também independem do represamento e podem estar
relacionadas a outros impactos humanos na bacia do rio, principalmente a
mineragao (MATOS et al., 2018; ZAGUI, 2004) e o desmatamento (OHARA et al.,
2017; ZEILHOFER et al., 2018). A variagao espacial adicional pode ser devida as
diferengas entre os pontos, visto que alguns pontos de controle se localizavam no
curso principal de Teles Pires, enquanto outros estavam em afluentes menores em
tamanho e com diferentes caracteristicas de habitat. Por exemplo, o local 8 esta
localizado em um afluente que € uma unidade de conservacgao (Parque Estadual do
Cristalino) importante para a preservagao da biodiversidade, como também é o caso

em pontos a montante de barragens em outros lugares (AGOSTINHO et al., 2007;
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ARAUJO et al., 2013; FERRAREZE et al., 2014). A manutencéo de afluentes e rios
mais preservados garante que os peixes tenham refugios, rotas alternativas de
migragéao, criadouros e pontos de crescimento (MARQUES et al., 2018; NUNES et
al., 2015; SILVA et al., 2015), garantindo condigdes adequadas para completar o
ciclo de vida de muitas espécies.

Finalmente, nossos resultados podem ser limitados por diferentes questoes.
Em primeiro lugar, como mencionado acima, séries temporais mais longas, com
dados de antes e depois do represamento, seriam preferiveis para entender como
as comunidades de peixes variam e quais sao os impactos finais do represamento
(AGOSTINHO et al., 2008; LIMA et al., 2018). Em segundo lugar, o reservatorio néo
€ a unica perturbagdo antropogénica observada no rio Teles Pires, visto que é
impactado em multiplas escalas pela agricultura, pecuaria e mineragédo de ouro
(OHARA et al., 2017), que causam muitas mudangas no habitat e na qualidade da
agua (DARY et al., 2017; ZAIATZ et al., 2018; ZEILHOFER et al., 2018). Essas
outras atividades sugerem que 0s nossos pontos de “controle” ndo estavam livres
de impactos e podemos ter subestimado os efeitos do represamento. No entanto,
no Brasil existem poucos estudos de caso com dados anteriores a construgcao do
reservatorio, e nossos resultados sdo essenciais para o entendimento dos impactos
ecolégicos de barragens existentes e planejadas. Portanto, o monitoramento
adicional desse e de outros rios e reservatorios € necessario para melhor
compreender os impactos ecologicos do represamento (AGOSTINHO et al., 2007;
MOL et al., 2007; RADINGER et al., 2019). Outra questao importante é que aqui foi
analisado o impacto de um unico reservatorio. Sabe-se que a construg¢ao de varias
usinas hidrelétricas na mesma bacia hidrografica pode ter um efeito sinérgico nas
comunidades biolégicas, pois cada barreira atua como um filtro de nutriente,
alterando as caracteristicas fisico-quimicas e bloqueando o acesso a espécies
migradoras (BARBOSA et al., 1999; MIRANDA et al., 2008; KAUFMANN et al.,
2014; PELICICE et al., 2015; SANTOS et al., 2017; GANASSIN et al., 2021b;). Além
disso, € possivel observar que um dos métodos de amostragem utilizados teve
pouca eficiéncia na coleta dos peixes apdés o enchimento da barragem, o que

também aconteceu com alguns trabalhos relatados por Agostinho et al. (2007b).
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Em suma, este estudo fornece insights sobre os efeitos na diversidade de
peixes em um rio amazénico apos a construgdo de uma barragem, usando dados
raramente disponiveis obtidos antes (um ano) e apds (quatro anos) o enchimento
do reservatdrio. Nossos resultados mostraram que nossa hipoétese foi parcialmente
corroborada, onde observamos que existem diferencas significativas na
abundancia, biomassa, riqueza e composicdo de espécies em pontos que sao
diretamente influenciados pelo enchimento do reservatério. No entanto, notamos
grande variagdo temporal e espacial na maioria das variaveis de resposta,
independentemente do represamento. Além disso, nosso estudo aponta a
importancia fundamental do monitoramento continuo das assembleias de peixes
para entender a variagdo de longo prazo das comunidades ecolégicas e a
importancia da presenca de trechos livres de reservatorios para a manutencéo da

ictiofauna.
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CAPITULO 2
4. Situagao atual do género Pseudoplatystoma (Siluriformes, Pimelodidae)

diante da fragmentacgao dos rios do Neotropico.

4.1. Introdugao

A regido Neotropical € uma extensa area que abriga uma grande
diversidade de peixes de agua doce (SCHAEFER, 1998), representando atualmente
aproximadamente 46% do total de peixes de agua doce contemporéaneos (VARI;
MALABARBA, 1998; REIS et al., 2003; KAVALCO; PAZZA, 2007). Apesar dessa
alta diversidade de peixes, os ambientes aquaticos sofrem com a falta de medidas
para delimitar areas de protecdo adequadas que também considerem a histéria de
vida da espécie (AZEVEDO-SANTOS et al., 2019).

Os peixes migradores apresentam elevada importdncia ecoldgica e
econdmica (AGOSTINHO et al., 2004, 2005). Embora representem apenas cerca
de 20% das espécies, destacam-se entre os grupos mais ameagados
(CAROSFELD et al., 2003). O género Pseudoplatystoma possui grande importancia
econdmica e ecoldgica entre as espécies migradoras neotropicais. As espécies
desse género atingem grandes tamanhos (até 2 metros — lhering, 1946) e sao
apreciadas socialmente. S&o historicamente considerados o0s peixes mais
importantes nas bacias do Sao Francisco e Paraguai (MENEZES 1956; GODINHO
et al.,1997; GODINHO; GODINHO 2003) devido a sua grande contribuicdo para a
producado pesqueira no Brasil (IBAMA, 2007; BRASIL, 2011). Eles fornecem um
servico ambiental importante visto que apresentam habito carnivoro e sao os
principais predadores, exercendo forte pressdao sobre as cadeias alimentares
aquaticas (BARTHEM; GOULDING, 1997; AGUDELO CORDOBA et al., 2000;
BOZZA et al., 2010). Dessa forma, exercem o papel de regulagdo de cima para
baixo em varios organismos e diferentes habitats (REID, 1983; BURGESS, 1989).
As espécies do género realizam longas migragdes durante as estagcbes seca e
chuvosa para alimentagao e reprodugao, respectivamente (CAROSFELD et al.,

2003; GODINHO et al., 2007). O comportamento de homing (i.e. processo em que
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0 peixe migra para se reproduzir no mesmo afluente onde nasceu) também foi
sugerido para algumas de suas espécies (PEREIRA et al., 2009; BAGGIO et al.,
2018; BAGGIO et al. resultados ndo publicados). Apos a reprodugédo, 0s ovos séo
levados pelas cheias para a jusante, em dire¢cdo as planicies aluviais, principais
areas de bercario (CAROLSFELD et al., 2003). Por todas essas caracteristicas, as
espécies desse género estao entre os peixes mais vulneraveis a fragmentagéo de
habitat e modificacdo hidrolégica por barragens de energia hidrelétrica
(FEARNSIDE, 2014; AGOSTINHO et al., 2016; SANTOS et al., 2019). Por exemplo,
o surubim P. coruscans foi extinto localmente no baixo Sdo Francisco e em
numerosas drenagens na bacia do rio Parana devido a construgdo de barragens
(ICMBio, 2018), apresentando o status de espécie ameagada em algumas regides
(PEREZ-LOZANO; BARBARINO, 2013).

As alteracbes impostas pela construcido de hidrelétricas constituem um
grande impacto para esse grupo, pois provocam alteragdes na dinamica e amplitude
das cheias, afetam a movimentacao de sedimentos e nutrientes e, principalmente,
fragmentam os rios, impedindo os deslocamentos a montante e a jusante (HAHN et
al., 2007, AGOSTINHO et al., 2008; LEHNER et al., 2011; NESTLER et al., 2012;
PELICICE et al., 2014; PELICICE et al., 2015).

No entanto, sistemas de passagem de peixes como elevadores, escadas
de peixes e canais artificiais sdo implementados para mitigar alguns desses
impactos sobre a fauna migradora, a fim de restabelecer a conexao entre as regides
a montante e a jusante isoladas por barragens (CLAY, 1995; AGOSTINHO et al.,
2002; GODINHO; KYNARD, 2008; LIRA et al., 2017). Contudo, a maioria desses
mecanismos nao tém contribuido significativamente para a manutengdo de
populagdes de diferentes espécies migradoras a longo prazo no papel de mitigar a
presenca do reservatorio para os movimentos descendentes, principalmente para
ovos e larvas (PELICICE et al., 2015). Além disso, a necessidade de criadouros
adequados e pontos de desenvolvimento inicial € frequentemente negligenciada
(POMPEU et al., 2012).

Neste estudo, foram discutidas as perspectivas de conservagao a longo

prazo de espécies do género Pseudoplatystoma em diferentes bacias sul-
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americanas, considerando a fragmentac&o atual e futura das bacias onde ocorrem.
Também compilamos informacdes sobre os sistemas de transposi¢ao e verificamos
se houve a passagem de espécies desse género e de seus ovos e larvas, a fim de
quantificar o potencial desses mecanismos para mitigar os efeitos da fragmentacao
em suas populacdes. Espera-se que esses dados contribuam para a compreensao
da ameaga que esse género sofre, bem como para sua conservagao, a fim de
permitir uma melhor avaliagcdo de impactos futuros nos processos ecossistémicos e

nas atividades econémicas e sociais que deles dependem.

4.2. Material e Métodos

Este estudo foi restrito a América do Sul e os dados de ocorréncia das oito
espécies de Pseudoplatystoma (P. corruscans, P. fasciatum, P. magdaleniatum, P.
metaense, P. orinocoense, P. punctifer, P. reticulatum, P. tigrinum) foram obtidos
nas colegdes cientificas dos bancos de dados digitais FishNet2 (www.fishnet2.net/)
e SpeciesLink (splink.cria.org.br) no periodo de 2019 a 2022.

Os registros compreendiam a identificagdo individual da espécie e
latitude/longitude correspondentes. Estes foram corrigidos conforme a revisdo
taxondmica de Buitrago-Suarez e Burr (2007). Os pontos de ocorréncia fornecidos
por Buitrago-Suarez e Burr (2007) também foram utilizados. Quaisquer registros que
apresentassem dados insuficientes foram corrigidos e atualizados quando possivel,
sendo descartados os que apresentavam erros de nomenclatura ou que
apresentavam outras determinagdes erréneas. As coordenadas geograficas de
cada registro também foram verificadas ou obtidas de fontes como Google Earth
(http://earth.google.com/intl/en) ou utilizando a ferramenta GeolLoc disponivel no
Specieslink, caso ndo estivessem disponiveis para uma determinada area. A
selegao dos artigos foi realizada segunda a metodologia Prisma.

O banco de dados da rede de agua da América do Sul foi obtido do
Freshwater Biodiversity Data Portal
(http://data.freshwaterbiodiversity.eu/shapefiles) e o arquivo de forma das bacias

hidrograficas da América do Sul foi obtido do HydroSHEDS, um conjunto de dados
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do World Wildlife Fund (https://www.worldwildlife.org/pages/hydrosheds). Os pontos
das usinas hidrelétricas e outros tipos de barragens foram obtidos do Global Dam
Watch (http://globaldamwach.org), GeoNode (http://geonode.org) e ANEEL
(http://aneel.gov.br) e sites combinados, eliminando aqueles com erros,
informagdes imprecisas ou repetidas. Os pontos para barragens projetadas foram
obtidos no Global Dam Watch (http://globaldamwach.org).

A seguir, a densidade de barragens por bacia foi calculada dividindo o
numero de barragens encontradas em uma bacia pela sua area total em km?, a fim
de avaliar o grau de fragmentacdo das bacias hidrograficas nas quais
Pseudoplatystoma spp. tem a sua ocorréncia registrada. Assim, dados das espécies
e barragens foram coletados, analisados e por fim, foram criados os mapas de
distribuigéo no software QGIS (QGIS.ORG, 2020).

De modo a verificar a passagem do género Pseudoplatystoma pelos
sistemas de transposicao, foi utilizada a combinagido de diferentes palavras-chave
(“monitoramento da passagem de peixes no Brasil”) nas seguintes bases de dados:
Web of Science (www.isiknowledge.com), Scielo (www.scielo.org), Portal Capes
(www.periodicos.capes. gov.br) e Google (www.google.com.br). Além disso, a
pesquisa foi concluida por consultorias de especialistas na area, bibliotecas
pessoais e pesquisas de referéncia cruzada. Foram coletadas informacdes sobre a
bacia hidrografica, quais espécies do género Pseudoplatystoma estavam presentes,
a eventual ocorréncia de espécies no sistema de passagem de peixes, tipo de
mecanismo € a abundancia de espécies na passagem de peixes de cada estudo
independente, com apenas registros de individuos adultos utilizando ativamente os
sistemas considerados. A abundancia foi classificada de acordo com sua
porcentagem em relagdo a abundancia total em cada estudo, o que resultou em trés
categorias: baixa, quando o numero de individuos de Pseudoplatysma spp. néo
excedeu 5%; moderada quando estava entre 5 e 10%; e alta quando era maior que
10%.

4.3. Resultados
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Nesse estudo houve 485 registros de Pseudoplatystoma spp., revelando
uma ampla distribuigdo geografica do género na América do Sul e abrangendo
varios paises, incluindo Brasil, Venezuela, Guiana, Coldmbia e Argentina. A maioria
dos registros se concentrou na regido equatorial, principalmente na Venezuela, bem
como na area central da bacia do Parana/Prata (Figura 1A).

Entre os 3.491 registros de barragens obtidos para a América do Sul, as
usinas hidrelétricas prevaleceram, mas também foram consideradas as barragens
relacionadas ao abastecimento de agua, piscicultura/aquicultura e lazer. Dessas,
2.528 estéo instaladas em bacias com ocorréncia de Pseudoplatystoma spp. As
bacias mais fragmentadas estdo no Uruguai (0,001774 barragens/km?),
Parana/Prata/Paraguai (0,000473 barragens/km?), Sao Francisco (0,000322
barragens/km?®) e Tocantins/Araguaia (0,000301 barragens/km?), especialmente
ameacando P. corruscans e P. reticulatum (Figura 1B, Tabela 1). A fragmentagao
atual das outras espécies em outras bacias € menor, mas 1.287 possiveis novas
grandes barragens estdo planejadas para serem construidas no continente sul-
americano, com 844 delas em areas de distribuicdo de Pseudoplatystoma (Figura
1B, Tabela 1).
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Figura 1. (A) Distribuicdo geografica do género Pseudoplatystoma nas principais bacias

hidrograficas da América do Sul; e (B) comparagdao com a distribuicio de barragens

construidas e projetadas.
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Tabela 1. Registros, abundancia e riqueza de cada espécie do género Pseudoplatystoma por bacia hidrografica.

Regides .

hidrograficas/bacia 2:"s'dade

S hidrogréficasﬂ com barragens Barragens

presencga do género ] Barrage (barragens/ projetada Pseudoplatysto P. P. P. P. P. P. P. P. Riqueza de
Pseudoplatystoma | Area (km?) ns km?) s ma género corruscans  fasciatum  magdaleniatum  metaense orinocoense  punctifer  reticulatum tigrinum | Espécies
Amazonas 5.912.482,20 315 0,000053 193 137 0 0 0 0 0 59 4 74 3
Magdalena 270.788,40 18 0,000066 23 7 0 0 7 0 0 0 0 0 1
Orinoco 995.047,20 19 0,000019 4 156 0 0 0 30 36 0 0 90 3
Parana/Prata/Parag

uai 2.593.918,80 1228 0,000473 333 112 86 0 0 0 0 0 26 0 2

Sao Francisco 636.855,80 205 0,000322 80 15 15 0 0 0 0 0 0 0 1
Guiana/Guiana

Francesa/Suriname | 462.324 7 0,000015 4 40 0 40 0 0 0 0 0 0 1
Atlantico NE

Ocidental 254.100 8 0,000031 3 4 0 0 0 0 0 4 0 0 1
Tocantins/Araguaia | 773.010,80 233 0,000301 84 2 0 0 0 0 0 2 0 0 1
Parnaiba 333.109 20 0,000060 7 2 0 0 0 0 0 2 0 0 1

Rio de Contas 55.080 3 0,000054 1 1 1 0 0 0 0 0 0 0 1
Uruguai 266.004,50 472 0,001774 112 9 9 0 0 0 0 0 0 0 1

Total 12.552.720,40 2528 0,000201 844 485 111 40 7 30 36 67 30 164 8
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Pelo menos 50 das barragens localizadas na area de distribuicdo do género
possuem sistemas de passagem para peixes (CLAY, 1995; POMPEU, MARTINEZ,
2005). Foram encontrados estudos em apenas 26 deles (ver LIRA et al., 2017 e
SILVA et al., 2018), dos quais em somente 10, as espécies do género
Pseudoplatystoma foram registradas (38,46%). Esses sistemas onde as espécies
foram registradas foram mecanismos ativos, sendo principalmente escadas de
peixes (Tabela 2, Figura 2).

Entre os 10 estudos que relatam o uso de um dos mecanismos de
transposicdo por Pseudoplatystoma spp., trés n&o relatam dados exatos de
abundancia (VONO et al., 2004; MAKRAKIS et al., 2007a; MAKRAKIS et al., 2011).
A baixa abundéancia foi relatada na maioria deles (91,67%), revelando sua
seletividade ou ineficiéncia em permitir a passagem das espécies (Tabela 2). A
abundancia foi considerada moderada em apenas um estudo (HAHN et al., 2007),
no entanto, o autor descreve a observacao de individuos previamente marcados, o
qgue nao tem relagdo com a real proporcao de espécies no sistema. Além disso,
nenhum dos estudos avaliou a eficiéncia das passagens de peixes em manter

populagdes viaveis a longo prazo.
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Tabela 2. Mecanismos de transposigao utilizados por Pseudoplatystoma spp., ocorréncia de

espécies e sua abundancia, e estudos consultados. * Valor exato nao informado.

N_ome do Tipo Barragem | Rio Espécie Abundéancia | % Referéncia
sistema
Canal lateral
C_anal de com Itaipu Parana | P. fasciatum Moderado 14.3 Hahn et al,
Piracema 2007
escadas
Canal de Soar:al lateral ltaipu Parana P. corruscans e | Nao ) Makrakis et
Piracema escadas P. reticulatum | informado al., 2011
Baixo
Canal de Canal lateral
Pi com Itaipu Parana P. fasciatum 3.9 Hahn, 2007
iracema
escadas
Canal lateral Baixo
anal latera .
C_a nal de com Itaipu Parana | P. corruscans ~0.08 Makrakis et
Piracema al., 2007b
escadas
Parana Baixo Britto,
Canoas | |Escadas Canoas | P 1 P. corruscans 0.06 Carvalho,
anema
2013
Parana Baixo Britto,
Canoas Il | Escadas Canoas Il P | p. corruscans 0 Carvalho,
anema
2013
Engenheir Engenheir
o Sérgio o Sérgio .
Motta Escadas Motta Parana |P. corruscans |Baixo * - Makrakis et
al., 2007a
(Porto (Porto
Primavera) Primavera)
ES.Cada de Escadas Itaipu Parana | P. corruscans | Baixo 0.001 Borghetti et
Itaipu al., 1994
Pseudoplatysto N Vono et al.,
Igarapava | Escadas Igarapava | Grande ma sp. Baixo - 2004
Luis Luis Baixo
Eduardo Eduardo Tocantin . Agostinho et
Magalhaes Escadas Magalhaes | s P. fasciatum 1.16 al., 2007b
(Lajeado) (Lajeado)
Luis Luis Baixo
Eduardo Eduardo Tocantin . Agostinho et
Magalhaes Escadas Magalhaes | s P. fasciatum 3.5 al., 2007a
(Lajeado) (Lajeado)
Peixe Peixe Tocantin Pelicice,
X Escadas . P. fasciatum Baixo 1.45 Agostinho,
Angical Angical S
2012
Salto Salto - Oldani et al.,
Grande Eclusa Grande Uruguay | P. corruscans | Baixo - 2007
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Santo Salto . , Baixo Silva et al.,,
Anténio Escadas Grande Madeira | P. fasciatum 1.85 2018
P. Baixo Oldani
Yacreta Elevador Yacreta Parana corruscansand <1 Bai ag:], 2002
e P. fasciatum gun,
. . . Pseudoplatysto | Baixo Oldani et al.,
Yacreta Elevador Yacreta Parana ma spp. <5 2007
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Figura 2. Visdo geral dos resultados das pesquisas de dados sobre barragens na distribuigao

de Pseudoplatystoma spp. e o uso de mecanismos de transposigao.

Por fim, ndo é possivel afirmar que o ictioplancton consiga passar por
reservatorios para regides a jusante das barragens, dado que os ovos e larvas

foram registrados em apenas um estudo e com densidade muito baixa (FUENTES
et al., 2016).

4.4. Discussao
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Foi possivel revelar o estado da fragmentagdo da maioria das populagdes
do género Pseudoplatystoma sobrepondo as areas de distribuicdo das espécies
nas diferentes bacias sul-americanas e nas barragens existentes, tendendo a se
agravar com as novas barragens projetadas. Por outro lado, os sistemas de
passagem de peixes implantados parecem ser ineficientes como estratégia de
conservacgao, seja pelo baixo aproveitamento da espécie ou pela impossibilidade
de passagem de ovos e larvas para as areas a jusante.

O género Pseudoplatystoma é afetado por usinas hidrelétricas, tanto pela
fragmentagdo de habitat quanto pela regulacdo fluviométrica dos rios
(AGOSTINHO et al., 2004, 2005; LIRA et al., 2017), visto que suas espécies sédo
altamente dependentes da integridade das areas da bacia, como cabeceiras,
canais principais, varzeas associadas e regime de vazao do rio. Apesar das 3.491
barragens verificadas nesse estudo, sé no Brasil existem mais de 700 grandes
hidrelétricas instaladas nos principais canais de grandes rios (AGOSTINHO et al.,
2008).

Os maiores rios do mundo, como Amazonas, Congo, Parana e Mekong,
sofrem com altas quedas e extingdes locais de espécies de peixes migradores, o
que esta altamente relacionado a fragmentagao dos sistemas fluviais devido ao
represamento (SUZUKI et., 2009; ZIV et al., 2012; AGOSTINHO et al., 2016;
WINEMILLER et al., 2016; HECHT et al., 2018).

As espécies do género Pseudoplatystoma estdo diminuindo ha anos,
principalmente devido aos efeitos da pesca predatéria e da degradagcéo ambiental
(GODINHO et al., 2007). No entanto, esse declinio pode ser acentuado pela
fragmentagao do habitat e pela falta de estratégias de manejo eficientes, o que
pode levar a extingado de espécies locais (RESENDE et al., 1996; GODINHO et
al., 2007; MELLO et al., 2009; DANTAS et al., 2013; PRADO et al., 2018).

As escadas para peixes estdo entre as medidas de mitigagdo mais
adotadas e sdo objetos de ampla discussao sobre sua eficiéncia. Elas
aparentemente ndo sado bem sucedidas devido a impedimentos técnicos,
funcionais e ecoldgicos, como a quantidade de descarga, posi¢ao em relagcéo a

barragem, seletividade elevada, movimentos unidirecionais (como no caso da
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passagem a jusante), pouco conhecimento sobre as necessidades da populagéo
e a auséncia de habitats criticos (AGOSTINHO et al., 2002, 2004, 2005, 2007,
2011; OLDANI et al., 2007; PELICICE; AGOSTINHO, 2008; SUZUKI et al., 2011;
POMPEU et al., 2012; BRITTO; CARVALHO, 2013; PELICICE et al., 2015). Por
exemplo, algumas estruturas no rio Parana permitem que individuos entrem em
reservatorios sem locais adequados para reprodugao ou crescimento, impedindo
sua reprodugao natural em afluentes a jusante de barragens (AGOSTINHO et al.,
2002, 2005).

A contribuicdo de tais mecanismos para a conservacao de espécies desse
género pode ser ainda mais controversa, visto que a sua utilizagdo é
extremamente restrita. No entanto, mesmo que a passagem estivesse ocorrendo,
a falta de passagem de ovos e larvas pelos reservatorios para as areas a jusante
impediria a conservagao das populagdes a longo prazo se a barragem fizesse a
segregacao espacial de habitats criticos para a espécie (POMPEU et al., 2012).

Concomitantemente aos impactos causados as espécies migradoras
(extingcbes), a literatura cientifica também carece de informagdes sobre o género
Pseudoplatystoma. Seu comportamento migrador € pouco compreendido, com
apenas um unico estudo disponivel para P. coruscans no rio Sao Francisco
(GODINHO; BOYD, 2007).

Pseudoplatystoma corruscans e P. reticulatum sao as espécies mais
impactadas devido a pesca excessiva, poluicdo do ambiente aquatico, barragens
e piscicultura nas regides Sul e Sudeste do Brasil (AGOSTINHO et al., 2005;
HOEINGHAUS et al., 2009; PRADO, 2014; SILVA, 2015). Além disso, as
barragens na bacia amazénica ainda sao periféricas, embora seu numero tenha
aumentado na ultima década e ameagado populagbes de P. punctifer e P.
tigrinum. De acordo com Winemiller et al. (2016), existem mais de 334 novos
projetos de usinas hidrelétricas na Amazénia, o que poderia causar um grande
esgotamento de muitos peixes migradores.

Cheung et al. (2005) desenvolveram parametros que Silva (2015) utilizou
para categorizar as espécies de Pseudoplatystoma de acordo com seus niveis de

vulnerabilidade a extincao diante de varias ameacas. Esses autores colocaram P.
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fasciatum e P. orinocoense na categoria de vulnerabilidade moderada; P.
magdaleniatum e P. metaense foram classificados em vulnerabilidade moderada
a alta; P. tigrinum foi classificado em alta vulnerabilidade; P. corruscans foi
colocado em vulnerabilidade alta a muito alta; e ndo ha dados para P. punctifer. A
unica espécie na lista da IUCN é P. magdaleniatum, que apresenta sua
distribuicdo restrita a bacia do rio Magdalena e esta classificada na categoria
Ameagada — EN (IUCN, 2017). A espécie P. corruscans foi classificada como
criticamente ameagada no Brasil, mas ndo consta na ultima lista nacional de
espécies ameagadas (ICMBio, 2018). Além disso, essa espécie esta quase
ameacgada no Parana nas listas regionais de espécies ameagadas, e ameagada
em Minas Gerais, Rio Grande do Sul e Santa Catarina (BUCKUP et al., 2007;
GODINHO; GODINHO, 2003; MELLO et al., 2009).

O aumento da demanda por energia elétrica esta relacionado ao cenario
projetado de crescente fragmentagcdo dos rios nos quais esses importantes
predadores de topo estéo distribuidos. Devido a baixa possibilidade de conter o
avanco de novas barragens e a incapacidade dos peixes em permitir que as
espécies de Pseudoplatystoma completem seu ciclo de vida, recomendamos
manter longos trechos de rios livres de represamento para que os grandes
migradores como Pseudoplatystoma spp. possam manter suas populagdes

viaveis a longo prazo.
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CAPITULO 3
5. Toxicidade e efeito do nitrato sobre os estagios de desenvolvimento

inicial de trés espécies de peixes neotropicais

5.1. Introducgao

Aproximadamente 71% da superficie do planeta terra é coberta por agua
no qual 2,7% compdem agua doce (SHIKLOMANOV, 1993). Desta, a maior parte
(1,8%) esta congelada e apenas uma minima parcela (<1,0%) encontra-se
disponivel emrios e lagos, 0s quais sdo essenciais para a manutengao da biosfera
(SHIKLOMANOV; RODDA, 2003). Contudo, nos ultimos dois séculos 0 aumento
demografico e o crescimento desproporcional da urbanizagao, tem resultado em
eventos catastroficos nos ambientes aquaticos continentais (DODDS et al., 2013;
KUMAR et al., 2018; REID et al.,, 2018). As a¢des antropicas sob os corpos
hidricos, afetam a estrutura primaria dos sistemas, a qualidade e quantidade da
agua e por conseguinte a biodiversidade existente (HAMILTON et al., 2017;
DOMINGUES et al., 2021; OLIVEIRA et al., 2022).

Dentre os principais poluentes oriundos de atividades humanos,
destacam-se os contaminantes téxicos que em geral podem atuar de diferentes
maneiras, dependendo de suas caracteristicas, concentragbes, condicdes da
qualidade da agua, periodo de exposigao e sensibilidade das espécies (KIM;
KANG, 2016; KIM et al., 2017; ZHAO et al., 2020). Em alguns casos os agentes
toxicos podem ser letais aos organismos, ou ocorrer situagdes de menores
concentracbes com excedentes efeitos subletais. Além disso, a exposicdo pode
induzir efeitos nocivos e impactar potencialmente as populagdes aquaticas
(HAMILTON et al., 2016; GORDON et al., 2018).

O nitrato € uma substancia toxica representada na forma oxidada do
nitrogénio, que entra naturalmente nos sistemas aquaticos por meio da atmosfera,
atividades vulcanicas, lixiviagao de rochas e detritos vegetais (CANADIAN et al.,
1999; MCGURK et al., 2006). No entanto, agbes antropogénicas como o

escoamento urbano de agricultura, residuos industriais e efluentes de esgoto, séo
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fontes poténcias dessa substéncia, levando a um grande input de nitrogénio
quando alcangam os corpos hidricos (CAMARGO et al., 2005).

De forma geral, o crescente aumento das concentra¢des de nitrato nos
ambientes aquaticos, vem causando sérios problemas ambientais responsaveis
pela degradagdo da qualidade da agua em escala mundial (SMITH, 2003;
CAMARGO et al.,, 2005; REID et al., 2018). Para tentar controlar as
contaminagdes por nitrato, os 6rgdos ambientais em todo o mundo apresentaram
normas com as concentracbées maximas permitidas nos corpos aquaticos usados
para o abastecimento humano, como é o caso dos Estados Unidos (10mg/L —
NO3), Brasil (10mg/L — NO3) e Europa (11,3 mg/L — NO3) (European Council
1998; U.S. Environmental Protection Agency 1996, BRASIL, 2005; BRASIL, 2011,
GARCIA-DIZ, 2011).

Embora exista uma preocupagcdo mundial com o aumento das
concentragbes de nitrato em aguas subterraneas e superficiais, poucos estudos
foram realizados para avaliar a toxicidade desse agente em animais aquaticos
(Camargo et al., 2005). Muitos estudos que buscam responder a toxicidade de
nitrato nos corpos hidricos vém utilizando os estagios iniciais de vida dos peixes
como importantes bioindicadores, uma vez que estes organismos sdo sensiveis
as alteragcées ambientais em curta escala temporal e espacial (YANG et al., 2019;
OPINION et al., 2020; GOMES-ISAZA et al., 2021).

A principal agéo téxica do nitrato em organismos osmorreguladores como
0s peixes € a conversao das proteinas transportadoras de oxigénio como
hemoglobina ou hemocianina, em metahemoglobina, forma incapaz de
transportar oxigénio no sangue, aumentando a suscetibilidade dos animais a
outros estressores (GOMEZ-ISAZA et al., 2021). No entanto, a literatura crescente
indica que o nitrato tem o potencial de influenciar de diferentes formas os peixes,
causando principalmente efeitos deletérios e subletais, prejudiciais aos sistemas
de criagcado, mas também com reflexos nos ambientes naturais (GOMEZ-ISAZA et
al., 2018, 2020). Por exemplo, VAN BUSSEL, et al. (2012) observaram efeitos
negativo na saude de juvenis de Psetta maxima (LINNAEUS, 1758) expostos por

longo tempo em altas concentragdes de nitrato. YANG et al., (2021) descobriram
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que concentragdes acima de 2.000 mg/L de nitrato-N causa redugdes
significativas no ganho médio de peso e conversao alimentar das fases jovens de
Hexagrammos otakii JORDAN, STARKS, 1895. Enquanto SCHRAM et al. (2014)
observaram que o consumo de ragéo e a taxa de crescimento do bagre africano
Clarias gariepinus foram negativamente impactados por concentragdes de nitrato-
N acima de 140 mg/L.

Apesar dos avangos no entendimento da interagao entre nitrato e as fases
iniciais do ciclo de vida dos peixes, a grande maioria dos estudos ecotoxicoldgicos
dessa natureza estao voltados para os ambientes marinhos e climas temperados
(YANG et al., 2019; OPINION et al., 2020; GOMES-ISAZA et al., 2021). Ainda que
exista legislagdo impondo um limite das concentragdes maximas de nitrato nos
corpos hidricos para o consumo humano, nao se conhece o limite toleravel pelos
organismos que habitam as aguas continentais, em especial os peixes tropicais.

Neste contexto, foi avaliado os possiveis efeitos toxicos do nitrato sobre a
sobrevivéncia e o desenvolvimento inicial de larvas de espécies de peixes
Neotropicais. A hipotese testada foi de que a exposicdo de larvas de peixes ao
nitrato acima de certas concentracbes de limiar afetaria diretamente a
sobrevivéncia e o desempenho dos peixes durante a ontogenia inicial. Nao foram
estabelecidas concentracdes limiares de nitrato para as larvas. Para testar esta
hipotese e estabelecer concentracdes limiares, expusemos larvas de trés
espécies de peixes com distintas caracteristicas funcionais a diferentes niveis de
nitrato na agua por 30 dias. Essas informagdes servirdo como linha de base para
ajudar os 6rgaos ambientais na adequacédo das normativas voltadas para a
conservacgao dos ecossistemas aquaticos e da ictiofauna neotropical.

5.2. Material e Métodos

5.2.1. Ensaios de larvicultura

Para atingir os objetivos deste trabalho, foram realizados ensaios com
larvas de trés espécies de peixes nativas da bacia do rio Paraiba do Sul, sendo
Astyanax lacustris (LUTKEN, 1875), Brycon opalinus (CUVIER, 1819) e
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Prochilodus vimboides (KNER, 1859). As larvas foram obtidas através da indugéo
reprodutiva de adultos seguindo o protocolo proposto por Woynarovich e Horvath
(1983). Para isso, foram separadas 20 fémeas e 20 machos de cada espécie,
submetidos a jejum de 24 horas em aquarios contendo agua proveniente da
barragem da Usina Hidrelétrica de Paraibuna (CESP), na cidade de Paraibuna,
estado de S&o Paulo. Em seguida, foi realizado o processo de indugdo a
reprodugdo com extrato de hipofise de carpa (CPE), utilizando 6 mg kg™' de CPE
para as fémeas, dividido em duas doses com intervalo de 8 horas, e dose unica
de 2 mg kg™! para os machos, aplicada simultaneamente com a segunda dose das
fémeas. Posteriormente, os lotes de pares de cada espécie foram colocados em
tanques de 1000 L que foram recobertos por uma manta de lona 70% preta. A
temperatura foi mantida a 26 °C utilizando aquecedores de 250 W.

Apos a desova, os ovos das espécies foram colocados em incubadoras
com temperatura de 22 °C e pH 7, onde foram monitorados até a eclosao das
larvas. ApdOs esse processo, as larvas foram dispostas em aquarios experimentais
de 2 L em cinco tratamentos, baseados no limite maximo estabelecido pela
CONAMA n° 357/2005 e a Resolucdo CNRH n° 91/2008 com concentracdes de
nitrato de 0 a 10 mg/L, distribuidos em um delineamento inteiramente ao acaso e
com quatro repeticdes cada. Em cada unidade experimental foram utilizadas 10
larvas.

Para a manutencdo dos valores de nitrato nos diferentes valores
preconizados, foram realizadas analises diarias da concentragao de nitrato com o
auxilio da sonda multiparametro YSI Professional Plus. Para tanto, era feita a troca
de 90% da agua com a corregao do nitrato utilizando uma solugéo estoque de
nitrato de sddio, diluida nas devidas concentragdes (0, 3, 5, 7 e 10 mg/L), uma vez
ao dia. A temperatura foi mantida através de banho-maria a 26 °C, utilizando
bandejas com agua e termostato, e a concentragcao de oxigénio foi mantida acima
de 7 mg/L utilizando um sistema de aeragdo com pedras porosas, ligado a um
soprador de ar.

A alimentagao das larvas foi realizada com nauplios de Artemia spp. Para

a eclosado dos cistos de Artemia spp. foram utilizadas incubadoras de 2,5 L
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confeccionadas com garrafa pet abastecidas com agua contendo 35 ppm de
cloreto de sodio, com aeracdo e iluminacdo constante. Apos 24 horas de
incubagédo, os nauplios foram retirados das incubadoras, peneirados e imergidos
em agua doce para retirada da agua salgada. A alimentacéo foi fornecida até a
saciedade duas vezes ao dia.

O experimento foi conduzido durante 30 dias. A sobrevivéncia foi avaliada
diariamente e as larvas mortas foram retiradas imediatamente para evitar
interferéncias na qualidade da agua devido ao processo de decomposigédo e a
alimentagdo foi ajustada para a quantidade de larvas que restou. Ao final do
periodo experimental, as larvas sobreviventes de cada unidade experimental
foram contadas, anestesiadas com solugéo de Benzocaina (1 grama para 10 m/L
de alcool) e fixadas em solugao de formol 4%, tamponado com carbonato de calcio
(REYNALTE-TATAJE, ZANIBONI FILHO, 2008).

No inicio do experimento foi obtida uma amostra de 10 larvas para tomada
das medidas iniciais de comprimento total (mm) e o comprimento padrao (mm)
utilizando o microscopio estereoscopio. Ao término do experimento, além de
realizar as medidas de comprimento total e padrdo, também foi observada a
ocorréncia de deformidades esqueléticas, as quais foram avaliadas e
classificadas de acordo com Gavaia et al. (2002). A taxa de sobrevivéncia das
larvas em cada tratamento foi calculada através da equacdo: S = (numero de
larvas vivas ao final do experimento/numero inicial de larvas) x 100.

Durante o experimento foram monitoradas diariamente e utilizando
aparelhos eletronicos digitais (Multi analizador Horiba U50): a temperatura,
através do termdmetro de mercurio (°C), pH, condutividade elétrica (uS/cm) e o

oxigénio dissolvido (mg/L). .

5.2.2. Processamento e analise histologica

Ao final do experimento, duas larvas foram separadas por tratamento e
controle, e submetidas as analises das estruturas histolégicas dos cortes das

branquias, intestino e figado de modo a avaliar possiveis efeitos das
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concentragdes de nitrato utilizadas durante o experimento. Para isso, as larvas,
por seu pequeno tamanho, foram colocadas inteiramente na parafina sendo
realizado o processamento tecidual de rotina para a inclusdo em parafina e
coloracdo de hematoxilina e eosina. Resumidamente, as amostras foram
desidratadas em sequéncias de 1 h de banhos de alcool (50%, 70%, 90% e quatro
banhos de alcool 100%), diafanizados em xilol (3 banhos de 1h) e embebidos em
parafina fundida a 60 - 65 °C (2 banhos de 1h). Em seguida, as larvas foram
incluidas em blocos de parafina e cortadas longitudinalmente em micrétomo (4
um). Os cortes foram corados com hematoxilina-eosina e visualizados em

microscopio optico.

5.2.3. Classificagao funcional

Os tragos funcionais foram selecionados segundo os aspectos biolégicos
dos peixes adultos e sua relagdo com as fungdes do ecossistema e da
comunidade (ROSADO et al., 2013; WINEMILLER et al., 2015; GOGOLA et al.,
2021). Cada espécie foi classificada em quatro grupos funcionais definidos pela
(1) estratégia de historia de vida, (2) habito alimentar, (3) tipo de migragéo e (4)
estratégias de natagdo/uso de microhabitat, de acordo com ARANTES et al.,
(2018, 2019) e SILVA et al., (2021).

5.2.4. Analise dos dados

Para verificar os efeitos do nitrato sobre a taxa de sobrevivéncia, variaveis
morfométricas e porcentagem de larvas com disturbios esqueléticos, realizamos
inicialmente uma anadlise de variancia unilateral (ANOVA) e, com resultados
significativos, uma andlise post-hoc (teste de Dunnett) para verificar os
tratamentos que diferem entre si. Todas as analises foram realizadas no software

R, considerando o nivel de significancia de p = 0,05.

5.3. Resultados
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Durante o ensaio de larvicultura, os parametros fisicos e quimicos foram
controlados e ndo foram observadas grandes variagdes. Os valores médios foram:
temperatura 26 + 0,97 °C, condutividade elétrica 43 + 12,05 uys cm™, pH 7,3 + 0,06
e o oxigénio dissolvido em 6,45 + 0,04 mg/L.

No inicio dos ensaios experimentais, as larvas recém-eclodidas de A.
lacustris, B. opalinus e P. vimboides permaneceram no fundo do aquario e
realizaram apenas natagcdo vertical. Apds dois dias da eclosao, foi possivel
observar a abertura bucal das larvas, sendo ofertados 3 mL de nauplios de
Artemia spp. trés vezes ao dia. No terceiro dia apds o inicio do experimento, as
larvas apresentavam natagao horizontal e olhos pigmentados. As larvas das trés
espécies analisadas nado apresentaram diferengcas comportamentais entre os
tratamentos e o grupo controle durante todo o ensaio.

As concentragbes de nitrato testadas afetaram significativamente os
comprimentos totais e padrao das larvas de A. lacustris (Tabela 1, Figura 2). Para
as larvas de B. opalinus, foram observados efeitos significativos somente para o
comprimento padrdo, enquanto para as de P. vimboides, ndo foram detectadas
variacdes nas variaveis analisadas (Tabela 1, Figura 2).

Nao foi observado efeito agudo (mortalidade) nas primeiras 96 h de ensaio
para as concentragdes testadas. Entretanto, ao final dos trinta dias (efeitos
cronicos) foi possivel observar que a taxa de sobrevivéncia das larvas de P.
vimboides foi significativamente menor nas concentra¢des acima de 3 mg/L (F =
3,204 e p = 0,043) (Tabela 1). Por outro lado, para as larvas de A. lacustris e B.
opalinus, a taxa de sobrevivéncia nao foi afetada em nenhuma das concentragdes
testadas (F = 3,285 e p=0,85; F = 0,536, p = 0,712, respectivamente).
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Figura 1. Taxa de sobrevivéncia das larvas de: A: Astyanax lacustris, B: Brycon opalinus, e C:

Prochilodus vimboides, expostas a diferentes concentragdes de nitrato (0, 3, 5, 7 e 10 mg/L

de nitrato).
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Tabela 1. Valores médios (X), desvio padrao (DP) e analise de varidncia (Anova) das variaveis morfométricas (mm) obtidas em larvas apés
larvicultura de Astyanax lacustris, Brycon opalinus e Prochilodus vimboides em ensaios experimentais com diferentes concentragdes de
Nitrato (CT = Comprimento total; CF = Comprimento padrao; GL = Graus de liberdade). Em negrito estdo os valores que diferiram
significativamente.

Medidas Tratamentos Anova
(X+SD) 0 mg/L 3 mg/L 5 mg/L 7 mg/L 10 mg/L F P DF
Astyanax lacustris
CT 1.56+£0.21 1.88+0.10 2.03+0.10 1.91+0.16  1.83%0.15 5.52 P<0.05
CP 1.20+0.08 1.46+0.06 1.61+0.08 1.51+0.08 1.43+0.10 13.36 P<0.05
Brycon opalinus
CT 2.08+0.05 2.13+0.05 2.31+0.10 2.18+0.10 2.28+0.15 3.64 P<0.05
CP 1.76£0.06 1.73+x0.05 1.91+0.10 1.78+0.10 1.83%0.15 1.73 P>0.05
Prochilodus vimboides

CT 2.23+0.95 2.51 1.51 NA 1.56£0.07 2.70 P>0.05
CP 1.8120.71 2.01 1.21 NA 1.21£0.00 3.27 P>0.05
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Quando a histologia das larvas das trés espécies também foi analisada, nao

foi observada nenhuma anomalia.

5.4. Discussao

Corroborando com esses estudos, nossos dados mostram que existe
letalidade e efeitos subletais pelo nitrato em larvas de peixes abaixo do maximo de
10 mg/L das normas federais.

A partir desse estudo, fica evidente a necessidade de entender como os
compostos nitrogenados, como o nitrato, afetam as assembleias de peixes,
principalmente pelo aumento de descargas antropicas de nitrato em corpos
aquaticos superficiais (Camargo et al., 2005). Os resultados demonstram o efeito
da toxicidade do nitrato sobre as fases iniciais do ciclo de vida dos peixes e indicam
que as especies pertencentes a diferentes grupos funcionais ndo respondem de
maneira igual aos niveis de nitrato. As larvas de peixes de espécies consideradas
periddicas sao altriciais, possuem aceleradas taxas metabdlicas e crescimento
rapido.

A qualidade da agua no nosso estudo se apresentou nas diretrizes de
experimentos de bioensaios da Associagao Brasileira de Normas Técnicas (ABNT,
2004). Os parametros limnolégicos do nosso estudo se manteve sem alteragdes
significativas e, apesar do acréscimo de ions de nitrato na agua, a condutividade
elétrica se manteve estavel durante todo o experimento.

Os resultados encontrados apontam para uma alta taxa de mortalidade das
larvas de P. vimboides, principalmente nas concentragbes de 5, 7 e 10 mg/L de
nitrato. Ao longo da ontogenia as espécies do género Prochilodus sofrem drasticas
mudancas no habito alimentar, tornando-se detritivoros ainda no estagio larval (~12
dias pds-eclosdo) e passam a consumir, além do alimento fornecido, residuos
provenientes de sobras do arragoamento, fezes e algas perifiticas naturais do
tanque de criacdo (SOUZA et al., 2016). O nitrato esta diretamente relacionado a
matéria organica nos viveiros, portanto a maior plasticidade tréfica em peixes

detritivoros aumenta o grau de intoxicagao durante as fases iniciais (PRADO et al.,
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2020; SILVA; STEWART, 2017) e provavelmente favorece as elevadas taxas de
mortalidade observadas em Prochilodus vimboides no estudo.

As larvas de P. vimbroide, apesar de serem altriciais apos a eclosao,
destacam-se como a mais longas entre as espécies aqui estudadas. O tamanho dos
individuos pode ser considerado um fator relevante para a tolerancia dos niveis de
nitrato. Existem evidéncias de que peixes mais jovens de tamanho corporal maior
possuem menor capacidade de suportar diferentes concentracdes de nitrato,
justamente por apresentar grande area de superficie de contato para a absorgao
em relacdo a massa corporea e, consequentemente, maiores taxas respiratorias
(GOMEZ ISAZA et al., 2021). Assim, em ambientes onde os niveis de nitrato sédo
elevados, ocorre grande exposigao das branquias a substancia toxica, o que pode
ocasionar alteragbes histopatologicas e afetar diretamente os mecanismos de
respiracdo e osmorregulacdo das larvas (BENLI; KOKSAL, 2005).

Dessa forma, é indicada a manutengao de larvas e alevinos de grumata em
concentragodes inferiores a 5, 7 e 10 mg/L de nitrato, sinalizando que este composto
deve ser monitorado nos sistemas de larvicultura e de ambientes aquaticos naturais,
de modo a evitar maiores problemas durante a producdo de alevinos e no
recrutamento biolégico em ambiente selvagem.

No entanto, essas concentracdes nao afetaram a sobrevivéncia das larvas
de A. lacustris e B. opalinus. 1sso pode ser explicado pelo fato da letalidade do
nitrato em peixes ser uma questao variavel, podendo ocorrer mortalidades em
concentragbes baixas, como no caso de Oncorhynchus mykiss, Oncorhynchus
tshawytscha e Salmo clarki, que houve mortalidade com concentragao de 1,1, 2,3 e
4,5 mg/L de nitrato, respectivamente (KINCHELOE et al., 1979; CAMARGO et al.,
2005). Também existem espécies de peixes que possuem maior resisténcia a altas
concentragdes, como o Heteromycteris capensis, suportando uma concentragao de
5050 mg/L de nitrato (BROWNELL 1980; CAMARGO et al., 2005).

O pouco efeito das concentragdes de nitrato apresentado nas larvas de A.
lacustris é relatado por alguns autores e, em geral, o género Astyanax possui grande
resisténcia aos efeitos negativos do meio ambiente devido a sua estratégia de

migracao sedentaria e histéria de vida peridodica com reproducdo em tamanho
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pequeno, favorecendo o rapido desenvolvimento inicial e resiliéncia populacional,
que auxilia em sua alta plasticidade ambiental (DIAS et al., 2005; SUZUKI et al.,
2009; SANTOS et al., 2020). Quando se observa as larvas de B. opalinus, o pouco
efeito causado ndo é comum para este género, visto que espécies desse grupo sao
migradoras de médio a grande porte com reproducao periddica, portanto sdo mais
suscetiveis a qualquer tipo de alteracéo do sistema hidrico (BARRELA et al., 2001;
ANDRADE-TALMELLI et al.,, 2002) comparadas as larvas das espécies de
estrategistas de equilibrio (WINEMILLER; ROSE, 1992), como os bagres Ictalurus
punctatus que suportam elevadas concentragdes de nitrato por longo tempo, sem
afetar seu crescimento e atividade alimentar (CAMARGO et al., 2005). Um exemplo
tipico do género é a espécie de Brycon orbignyanus (VALENCIENNES, 1850), que
ja estda quase extinta em rios de alguns estados em consequéncia de sua
sensibilidade a disturbios como poluicdo, desmatamento e falta de alimentacao
adequada (BARRELA et al., 2001; GOMIERO et al., 2007).

Efeitos subletais foram observados em larvas de duas das trés espécies
estudadas. Foi possivel verificar alteracbes nos comprimentos das larvas de A.
lacustrise de B. opalinus nas concentragées de 7 e 10 mg/L de nitrato. Scott e
Crunkilton (2000) encontraram resultado semelhante em larvas de Pimephales
promelas, sugerindo que a toxicidade do nitrato possa causar a oxidagao da
hemoglobina, tornando-a incapaz de transportar oxigénio, afetando assim o
crescimento das larvas. No entanto, é de suma importancia entender que efeitos
subletais sdao extremamente prejudiciais para o desempenho dos peixes,
principalmente durante seu desenvolvimento inicial, devido a sua fragilidade.

Scott e Crunkilton (2000) relataram efeitos de letargia e deformagdes de
espinhos dorsais de P. promelas em concentracdes subletais para essa espécie. E
possivel observar pelos nossos dados, que houve variagdes dos tamanhos das
larvas nas concentragdes de 0 mg/L e 3 mg/L, que apresentaram larvas com
menores tamanhos em A. lacustris, e B. opalinus, (SCHIMITTOU, 1993;
HUNTINGFORD; LEANIZ, 1997; CAVERO et al., 2003) apontando que densidades
de grande estocagem em ambientes pequenos podem causar variagdes no

comprimento dos peixes, principalmente se ocorre adensamento dos peixes,
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dificultado o acesso ao alimento e afetando o tamanho dos individuos, ou até
mesmo criando classes hierarquicas, que causam a monopolizagdo do alimento
pelos espécimes dominantes, que além de consumirem primeiro, podem impedir
que os peixes subordinados se alimentem (MACLEAN; METCALFE, 2001;
CAVERO et al., 2003).

A falta de danos histologicos e morfolégicos nas trés espécies também foi
algo incomum, visto que, a primeira indicacdo que concentragdes baixas de nitrato
sdo toxicas a peixes foi relatada por Grabda et al. (1974), onde observaram que
concentragdes entre 5 e 6 mg/L aumentaram a quantidade de ferro hemoglobina
nos organismos e causava danos no figado. Posteriormente, Kincheloe et al. (1979),
observaram que ovos de O. mykiss, e de Salmo clarki expostos a concentragdes de
1,1 a 4,5 mg/L tiveram um aumento consideravel na mortalidade, levando a
conclusao de que mesmo concentragcdoes tido baixas de nitrato podem limitar a
sobrevivéncia de populacdes de salmonideos.

Fica evidente que o aumento das concentragcdes de nitrato por fontes
antropogénicas causa efeitos deletérios nas fases iniciais dos peixes, sejam eles
efeitos letais ou subletais. Nosso estudo permitiu perceber que concentragbes de
nitrato inferiores ao maximo permitido pelos 6rgaos ambientais afetam diretamente
a sobrevivéncia e o desempenho de peixes, e afeta cada espécie de diferentes
formas. Portanto, podemos inferir que as concentragdes de nitrato abaixo das
normas causam danos, mostrando que essas normas nao estdo sendo totalmente

efetivas na manutengao de toda a vida aquatica e precisam ser revistas.
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CAPITULO 4
6. Efeitos subletais das concentragdoes ambientais de cafeina em um peixe de

agua doce neotropical

6.1. Introducao

Entre a ampla gama de contaminantes encontrados nas aguas de superficie
esta a cafeina, um composto psicoativo natural presente em alimentos,
medicamentos e suplementos dietéticos (MOORE et al., 2008). Nas ultimas
décadas, houve um aumento consideravel no consumo de cafeina (BUERGE et al.,
2003; VIEIRA et al., 2018, QUADRA et al., 2020). A cafeina ingerida é quase
totalmente metabolizada no corpo humano (TANG-LIU et al., 1983) e sua taxa de
remocao em estagdes de tratamento de aguas residuais pode ser de até 98%
dependendo dos sistemas usados (BRUTON et al., 2010; CAMACHO-MUNOZ
2012). No entanto, o aumento do consumo de cafeina em todo o mundo tem sido
associado a disseminacao desse composto em ecossistemas aquaticos (BRUTON
etal., 2010; QUADRA et al., 2020). A cafeina atinge corpos hidricos tanto por esgoto
nao tratado quanto por descarte direto (MONTAGNER et al., 2014a; TOKIMOTO et
al., 2005; QUADRA et al., 2020).

Altas concentragdes de cafeina em ambientes aquaticos foram relatadas
em muitas partes do mundo (HOLLINGSWORTH et al., 2003; PRICE; FLIGNER,
1990; QUADRA et al., 2020), por exemplo, concentragdes de cafeina acima de 1
mg/L foram relatadas em aguas superficiais da Costa Rica (SPONGBERG et al.,
2011), enquanto concentragdes de até aproximadamente 4 mg/L foram relatadas
em aguas residuais em Cingapura (TRAN et al., 2014). Além disso, a cafeina foi
detectada até mesmo na agua potavel (2,8 ug /L no Brasil e 3,5 ug /L na Turquia)
(AYMAN; ISIK 2015; MACHADO et al., 2016). Além de entrar em corpos hidricos
apo6s o consumo humano, grandes quantidades de cafeina sdo descartadas antes
do consumo (MONTAGNER, VIDAL 2017; TOKIMOTO et al., 2005).

O consumo per capita de café tem aumentado em varios paises (QUADRA

et al., 2020), o que pode intensificar a ocorréncia generalizada de cafeina em
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ecossistemas aquaticos. Uma vez no ambiente aquatico, altas concentragdes
podem representar um risco para os organismos que ali vivem (CHEN et al., 2008;
FERNANDES et al., 2017; ROSI-MARSHALL et al., 2013; STEELE et al., 2018).
Alguns riscos ecologicos da cafeina no meio ambiente sdo conhecidos, como a
diminuicdo do comprimento e conversao alimentar dos peixes, aumento do
comportamento agonistico, como confrontos entre peixes, mudancas e alta
excitabilidade, o que causa consequéncias para o desenvolvimento, recrutamento
e desempenho dos organismos (CHRISTENSEN 1981; ULLOA R; VERRETH 2002;
VIEIRA et al., 2018). No entanto, os efeitos sobre as comunidades aquaticas ainda
sdo mal compreendidos, principalmente para os principais vertebrados aquaticos,
como peixes (CHRISTENSEN 1981; ULLOA R; VERRETH 2002; VIEIRA et al.,
2018).

Os peixes sdo um dos organismos mais importantes usados em estudos
ecotoxicoldgicos, ndo apenas devido ao seu papel ecoldgico, mas também devido
a sua importancia econémica (CHEN et al., 2015). Estudos que analisam os efeitos
téxicos da cafeina sobre os peixes nativos sao escassos, especialmente em relagao
as espécies endémicas de peixes (BARCELLOS et al., 2001). Aqui nés avaliamos
os efeitos ecotoxicolégicos da cafeina em Rhamdia quelen (QUOY; GAIMARD,
1824), um Siluriforme endémico amplamente distribuido na regido Neotropical. Essa
espécie de crescimento rapido desempenha importante papel ecolégico, além de
ser comercialmente importante para a piscicultura (BARCELLOS et al., 2001;
BARCELLOS et al., 2003; FERREIRA et al., 2001; PEREIRA et al., 2006).

Nossa hipotese € que o aumento das concentracdes de cafeina acima da
concentragdo maxima relatada para aguas superficiais (1,1 mg/L; SPONGBERG et
al., 2011) pode afetar a sobrevivéncia, o desenvolvimento anatémico e histolégico
de larvas de Rhamdia quelen. Além de medir a sobrevivéncia e as deformidades,
realizamos uma avaliagdo de risco ecotoxicoléogico associados as altas

concentracdes ambientais de cafeina.

6.2. Material e Métodos
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Os testes ecotoxicolégicos com larvas de R. quelen foram realizados
utilizando agua do reservatorio da Usina Hidrelétrica Paraibuna (CESP) no Sudeste
do Brasil (23° 24' 50,6"S; 45° 36' 05,6"W).

Para a indugéo reprodutiva foi utilizado o protocolo de Woynarovich e
Horvath (1983). Foram separados 20 fémeas e 20 machos, submetidos a jejum de
24 horas e em seguida foi realizado o processo de indugdo a reprodugcdo com
extrato de hipéfise de carpa (CPE), utilizando 6 mg kg-1 de CPE, dividido em duas
doses para fémeas, com intervalo de 8 horas, e dose unica de 2 mg kg-1 para
machos, aplicada simultaneamente com a segunda dose das fémeas.
Posteriormente, os pares foram colocados em tanques de 1000 L, recobertos por
uma manta de lona 70% preta. Apés a desova, os ovos foram colocados em
incubadoras com temperatura de 22 °C e pH 7, onde foram monitorados até a
ecloséo.

Os testes experimentais foram realizados em um aquariode 2L com 1,5 L
de agua desclorada com as devidas concentragdes de cafeina e 10 larvas de R.
quelen como organismos-teste. Antes do inicio do experimento, larvas de R. quelen
foram aclimatadas nas condi¢des de teste por 48 horas e em seguida, submetidas
ao experimento por 30 dias. O delineamento amostral consistiu de quatro
tratamentos e um controle, com quatro repeticbes cada. As concentracdes de
cafeina para os tratamentos foram baseadas nas mais altas concentragdes
ambientais relatadas na literatura (1,1 - 3,6 mg/L; SPONGBERG et al., 2011; TRAN
et al., 2014), resultando nas concentragdes de: 2, 4, 8, 16 mg/L.

A temperatura da agua foi mantida em 26 °C através de aquecedores de
250 W, enquanto um aerador foi usado para manter a concentragdo de oxigénio
acima de 5 mg/L. As larvas foram submetidas a fotoperiodo artificial (ciclos de luz e
escuridao de 12 horas). Usando uma pipeta de 3 mL, alimentamos as larvas com
nauplios de Artemia spp. duas vezes ao dia. Os tanques foram sifonados
diariamente para limpeza, 80% da agua foi retirada e foram reabastecidos com as
concentragbes adequadas de cafeina. Para avaliar o crescimento larval em
diferentes concentragdes de cafeina, medimos o comprimento total (da cabega ao

final da nadadeira caudal) e o comprimento padrao (da cabega a nadadeira caudal)
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de cada uma das 10 larvas antes e ao final do experimento para todos os grupos e
repeticdes. Além disso, avaliamos e classificamos a ocorréncia de deformidades
morfologicas (GAVAIA et al., 2002).

Ao final do periodo experimental, as larvas de cada unidade experimental
foram contadas e anestesiadas com solu¢do de benzocaina (1 g por 10 mg/L de
alcool) e fixadas em solugéo de formaldeido a 10%, tamponado com carbonato de
calcio. A taxa de sobrevivéncia das larvas é mostrada como S = (Numero de larvas
vivas no final do experimento/Numero inicial de larvas) x 100.

Posteriormente, ao final do experimento, duas larvas foram separadas por
tratamento e controle, e submetidas ao processamento de tecidos de rotina para
inclusdo em parafina e coloragao por hematoxilina e eosina no Laboratério de
Patologia Veterinaria e Histologia da Universidade Federal de Juiz de Fora, Minas
Gerais, Brasil. Em suma, as amostras foram desidratadas apds 1 h de banhos de
alcool, diafanizadas em xilol e incluidas em parafina fundida a 60 - 65 °C. Em
seguida, as larvas foram incluidas em blocos de parafina e cortadas
longitudinalmente em um micrétomo (4 um). Em seguida, os cortes foram corados
com hematoxilina-eosina e visualizados em microscopio Optico. As estruturas
histolégicas das branquias, intestino e secgbes do figado foram analisadas.

Para verificar o efeito das mudancgas nas concentracdes de cafeina sobre a
taxa de sobrevivéncia e variaveis morfométricas, inicialmente realizamos uma
analise de variancia unilateral (ANOVA), seguida por uma analise post-hoc (teste
de Dunnett) para verificar quais tratamentos diferiam entre si. Adotamos um nivel
de significancia de p = 0,05. Todas as analises foram realizadas no software JMP
(version 14.0.0).

6.2.1. Avaliacao de risco

Usamos nossos resultados para realizar uma avaliagdo de risco
ecotoxicoldgico para paises em todo o mundo. A avaliagdo de risco normalmente
considera trés niveis troficos (algas, zooplancton e peixes) para representar os

riscos para o ecossistema aquatico. Aqui, nos concentramos especificamente na
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avaliagdo dos riscos para os peixes. Compilamos as concentragdes ambientais
medidas (MEC) de cafeina na superficie de agua doce globalmente (RODRIGUEZ-
GlL etal., 2018; QUADRA et al., 2020; e literatura atualizada). Embora os resultados
dos nossos testes ecotoxicologicos sejam para uma espécie de peixe endémica da
regidao Neotropical, presumimos a presenca de espécies endémicas igualmente
sensiveis em cada pais onde o MEC estava disponivel. Realizamos a avaliacdo de
risco considerando trés cenarios diferentes: (1) cenario médio, considerando o MEC
médio por pais; (2) Cenario P90 (percentil 90), sendo mais conservador do que o
cenario de pior caso, mas menos conservador do que o cenario medio; (3) cenario
de pior caso com base no MEC maximo por pais. Os MECs para cada cenario foram
divididos pela concentracdo sem efeitos previstos (PNEC) para obter o quociente
de risco (RQ). O PNEC foi calculado dividindo a concentracédo de efeito ndo
observado (NOEC) encontrada em nossos testes experimentais por um fator de
avaliagéo (AF) de 100, um AF comumente adotado para toxicidade cronica usando
peixes como organismo de teste (EC 2003). Os valores RQ foram avaliados em uma
classificagdo binaria, onde RQ > 1 significa que alto risco é provavel e RQ < 1

significa que alto risco é improvavel.

6.3. Resultados

As variaveis ao longo do experimento nao mostraram variagéao substancial,
com a temperatura permanecendo em 26 + 1 °C (média + desvio padrdo),
condutividade elétrica em 43 £ 12 ys cm-1, pH em 7,91 + 0,06 e oxigénio a 6,45 +
1,39 mgl/L.

Observamos um efeito significativo de altas concentragdes de cafeina na
morfologia das larvas de R. quelen. Enquanto o comprimento total ndo foi afetado
em concentragdes menores do que 8 mg/L, as larvas expostas a 16 mg/L foram
significativamente menores do que as larvas no grupo controle (F = 0,03; p < 0,05)
(Figura 1A). Da mesma forma, o comprimento padrao também foi menor na

concentragao mais alta (F = 0,01; p < 0,05) (Figura 1B).
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Figura 1. Analise de variancia (ANOVA) aplicada. Comprimento total (A), Comprimento
padrao (B), e (C) Taxa de sobrevivéncia (%) das larvas de Rhamdia quelen em fungéao das
diferentes concentragdes de cafeina. Os asteriscos representam o tratamento com diferenga

significativa.

Em relagdo as deformidades, também foram encontrados aumento da
deformidade esquelética (lordose) em larvas expostas a cafeina (Figuras 2 e 3) e 0
grau de deformidades foi maior com o aumento da concentragéo (F = 4,58; p <0,05).
Apesar desses efeitos subletais, a cafeina ndo afeta a sobrevivéncia larval em
concentragdes abaixo de 16 mg/L (F = 0,96; p = 0,46) (Figura 1C). Além disso, ndo

observamos alteragdes histoldgicas.

Tabela 1. Valores médios e desvio padrao (DP) das variaveis morfométricas (mm), e analise
de variancia (ANOVA) das variaveis morfométricas, taxa de sobrevivéncia e disturbios
esqueléticos obtidos com larvas de Rhandia quelen expostas a concentragdes de cafeina (CT
= Total comprimento; CP = comprimento padrao; DE = distirbios esqueléticos; TS = taxa de

sobrevivéncia; GL = graus de liberdade). Em negrito, valores que diferiram significativamente.

Medidas Anova
(X * SD)

0 2 4 8 16 F p GL
CT 1.58+0.34 1.75+0.26 2.11+0.08 1.91+0.22 1.68%0.24 0.03 0.02 4
CP 1.32+0.25 1.42+0.19 1.66+0.10 1.53+0.17 1.38£t0.10 0.01 0.04 4
DE 0 2 4 5 6 458 001 4
TS 8+0 5.25+1.71 5.75+2.5 6.25+2.06 6.75+2.22 096 046 4
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Figura 2. Larvas de Rhamdia quelen com malformag¢dao do tipo lordose expostas as

concentragoes de A) 2; B) 4; C) 8 e D) 16 mg/L de cafeina;
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Figura 3. Larvas de Rhamdia quelen com malformagao do tipo lordose (%) expostas as

concentragoes de 2; 4; 8 e 16 MG/L de cafeina.

Dado o NOEC de 8 mg/L, calculamos um PNEC de 80 pg /L. Compilamos
um banco de dados de 102 concentracdes ambientais de cafeina em todo o mundo.
Em 92 dessas 102 medigdes, o RQ ficou abaixo de um (Figura 4). Em 36 dos 41
paises considerados em nossa avaliacido de risco, o RQ foi inferior a 1 para todos
os trés cenarios (média, P90 e concentracdo maxima), denotando um baixo risco

associado as concentragdes ambientais de cafeina (Tabela 2).

Tabela 2. Resultados da avaliagao de risco de trés cenarios de caso com base na média, P90
e concentragdes ambientais maximas em ecossistemas de agua doce em todo o mundo — CR:

Coeficiente de Risco.

Paises CR médio CR P90 CR max
Australia 0.04 0.06 0.07
Austria 0.05 0.08 0.08
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Barbados
Bélgica
Brasil
Canada
China
Costa Rica
Chipre
Republica Checa
Dinamarca
Equador
Estonia
Franca
Alemanha
Grécia
india
Israel
Italia
Japéao
Libano
Malasia
Nova Zelandia
Nigéria
Paquistao
Polénia
Portugal
Roménia
Sérvia
Singapura
Eslovénia
Africa do Sul
Coreia do Sul
Suécia
Suica
Taiwan
Tailandia
Ucrania
Reino Unido
Estados Unidos
Vietna

0.05
0.00
2.85
0.06
0.06
7.55
0.00
0.01
0.00
44.97
0.08
0.20
0.04
0.03
0.09
0.01
7.46
0.03
0.07
0.00
0.00
0.00
0.04
0.00
0.09
0.10
0.03
0.01
0.00
0.00
0.10
0.00
0.00
0.10
0.02
0.12
0.01
0.20
0.65

0.10
0.00
7.07
0.08
0.11
12.08
0.00
0.02
0.00
67.08
0.08
0.36
0.04
0.04
0.20
0.01
13.43
0.04
0.12
0.01
0.00
0.00
0.07
0.00
0.16
0.23
0.06
0.02
0.01
0.00
0.10
0.00
0.00
0.16
0.02
0.22
0.01
0.20
1.05

0.10
0.00
9.42
0.09
0.12
14.02
0.00
0.03
0.00
69.96
0.08
0.40
0.04
0.04
0.27
0.01
14.93
0.04
0.13
0.02
0.01
0.00
0.08
0.00
0.18
0.28
0.07
0.02
0.01
0.00
0.10
0.01
0.00
0.17
0.02
0.24
0.01
0.20
1.15
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No Brasil, onde ocorre o R. quelen, observamos um alto risco nos trés
cenarios, assim como no Equador, Costa Rica e ltalia. Para o Vietna, uma
concentragdo encontrada também representaria um risco, mas considerando

apenas o P90 e o pior cenario.
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Figura 4. Distribuicdo de frequéncia do coeficiente de risco (RQ) da cafeina medida
concentragoes em ecossistemas de agua doce em todo o mundo (n = 102). A linha vermelha

(RQ = 1) define o limiar entre baixo e alto risco.

6.4. Discussao

Nossos testes ecotoxicolégicos demonstram que altas concentragdes de
cafeina na agua causam efeitos morfolégicos subletais em larvas de R. quelen. Os
estagios iniciais do ciclo de vida de um peixe sao considerados os mais sensiveis e
qualquer alteracéo fisioldgica, anatdmica ou histolégica pode causar mortalidade,
ou perda da capacidade motora (JEZIERSKA et al., 2009a, b). Mudancgas
morfoldgicas, tanto no tamanho das larvas quanto na deformidade da coluna
vertebral, afetam a mobilidade larval e a capacidade de nadar e consequentemente,

as larvas afetadas podem apresentar dificuldade em capturar alimentos e escapar
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de predadores (SFAKIANAKIS; LERIS, 2011). Altas concentragcdes de cafeina
podem, portanto, ter implicagées ecoldgicas importantes para R. quelen e espécies
de peixes relacionadas. Embora ndo tenhamos observado mortalidade de larvas de
R. quelen em concentragbes < 16 mg/L, um estudo com o peixe (Pimephales
promelas) descreveu uma mortalidade de 10% dos peixes em concentragdes de
14,1 mg/L (STEELE et al., 2018). Assim, ndo & improvavel que concentragbes
superiores as testadas em nosso estudo possam ter causado a mortalidade de R.
quelen.

Na analise histologica preliminar, observamos uma tendéncia de redugéo
do tecido adiposo no figado de larvas de R. quelen nos tratamentos com cafeina
em comparagado ao tratamento controle (dados ndo mostrados). Isso pode estar
relacionado a um efeito da perda de apetite das larvas e/ou aumento do
metabolismo, causando perda de gordura e diminuigdo do comprimento. Estudos
anteriores corroboram essa hipotese, dado que Clarias mossambicus, Cyprinus
carpio e Oreochromis aureus também tiveram efeito no crescimento e ganho de
peso, aumentando a exposi¢cdo a concentracbes de cafeina acima dos niveis
ambientais. As concentracdes de cafeina podem causar perda de eficiéncia dos
peixes na conversao alimentar (CHRISTENSEN, 1981; ULLOA ROJAS, 2002;
VIEIRA et al., 2018) e/ou aumentar a estimulacdo do sistema nervoso central,
causando maior agitagdo e movimento. Portanto, altas concentragdes podem
causar alteragdes psicomotoras em peixes (HOLTZMAN et al., 1991; MELLO et al.,
2007). Outro estudo também mostrou o efeito da cafeina no comportamento de
Pimephales promelas e Danio rerio, mostrando efeitos fotomotores e locomotores
em concentragdes ambientais (0,04 mg/L) (STEELE et al., 2018).

Até onde sabemos, as maiores concentragdes de cafeina ja registradas no
ambiente sdo 1,1 mg/L nas aguas superficiais (SPONGBERG et al., 2011) e 3,6
mg/L nas aguas residuais (TRAN et al., 2014). Estudos anteriores sugerem que
altas concentragbes de cafeina representam uma ameaga aos ecossistemas
aquaticos em todo o mundo (DAFOUZ et al., 2018; DI LORENZO et al., 2019;
RODRIGUEZ-GIL et al., 2018). Nossos resultados mostram um alto risco ambiental

de concentracbes de cafeina para espécies de peixes com sensibilidade

112



semelhante as larvas de R. quelen em cerca de 10% dos ecossistemas de agua
doce para os quais compilamos dados sobre a concentracéo de cafeina (Figura 4,
Tabela 1). Notavelmente, o RQ foi maior na América do Sul e Central, sendo
precisamente onde o R. quelen ocorre naturalmente. Dado o baixo numero de
medig¢des (14 para as Américas do Sul e Central combinadas), um banco de dados
espacialmente mais explicito das concentracdes de cafeina seria util para confirmar
o risco ambiental para peixes de agua doce n&o apenas nas Américas, mas também
em outros lugares.

Embora o RQ seja atualmente baixo em cerca de 90% dos ecossistemas de
agua doce, € notavel que o aumento do consumo, exacerbado pela falta de
saneamento, deve aumentar as concentracbes de cafeina em muitas partes do
mundo (QUADRA et al., 2020). Estudos com organismos modelo que testam
desfechos ja reconhecidos, como mortalidade, reprodugdo e crescimento, séo
necessarios para avaliagdo de risco. No entanto, estudos avaliando efeitos
subletais, especialmente para espécies endémicas, sdo igualmente importantes
para compreender as consequéncias ecoldgicas de produtos quimicos emergentes
no meio ambiente.

Concluimos que as concentragdes ambientais de cafeina atualmente
detectadas em aguas doces ndo causam mortalidade em R. quelen, um bagre
endémico da regido Neotropical. Efeitos subletais, no entanto, sdo provaveis,
especialmente nos paises da América Central e do Sul onde essa espécie de peixe
ocorre. Tais efeitos, como crescimento alterado e deformagdes esqueléticas, podem
afetar o desenvolvimento e a sobrevivéncia dos peixes. As taxas de remocgao de
cafeina sao altas no tratamento de aguas residuais, reforcando a necessidade de
saneamento adequado para reduzir a pressao de contaminantes organicos sobre a

biodiversidade aquatica.
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7. DISCUSSAO

A partir dos resultados obtidos neste estudo é possivel verificar a
importancia de se entender os efeitos antrépicos sobre a diversidade de peixes
neotropicais. Além disso, é relevante termos uma visdo geral dos cenarios que se
apresentam. Os impactos e pertubacgdes causados por hidrelétricas sao diversos e
além da perda de diversidade de espécies, diminuigdo da riqueza e fragmentacao
de habitat, também tem alteragcbes das rotas migratérias, reprodugdo e
recrutamento dos peixes (LIMA et al., 2017; SANTOS et al., 2022). Outro fator
importante € a avaliacdo da eficiéncia dos sistemas de transposicdo. Aqui
demonstramos que para espécies do género Pseudoplatystoma, a eficiéncia é muito
baixa. No entanto, € necessario avaliar como as demais espécies lidam com os
diferentes sistemas apresentados (PELICICE et al., 2020).

Deve-se ressaltar, no entanto, que nossos resultados quando abordam
efeitos de hidrelétricas podem ser limitados por diferentes questdes. Em primeiro
lugar, séries temporais mais longas, antes e depois do represamento, seriam
preferiveis para entender como as comunidades de peixes variam e quais sdo 0s
impactos finais do represamento (AGOSTINHO et al., 2008; LIMA et al., 2018). Em
segundo lugar, o reservatorio ndo € a unica perturbagao antropogénica observada
nos diferentes rios, visto que é impactado em multiplas escalas pela agricultura,
pecuaria e mineracao de ouro (OHARA et al., 2017), que causam muitas mudancas
no habitat e na qualidade da agua (DARY et al., 2017; ZAIATZ et al., 2018;
ZEILHOFER et al., 2018). Essas outras atividades implicam que nossos pontos de
“controle” ndo estavam livres de impactos e podemos ter subestimado os efeitos do
represamento. No entanto, no Brasil existem poucos estudos de caso com dados
anteriores a construg¢ao do reservatorio, e nossos resultados sao essenciais para o
entendimento dos impactos ecoldgicos de barragens existentes e planejadas.

Os maiores rios do mundo, como Amazonas, Congo, Parana e Mekong
estdo sofrendo com altos declinios e extingdes de espécies de peixes migradores,
estando altamente relacionados a fragmentagao dos sistemas fluviais devido ao
represamento (SUZUKI et., 2009; ZIV et al., 2012; AGOSTINHO et al., 2016;
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WINEMILLER et al., 2016; HECHT et al., 2018). Cabe ressaltar que as escadas de
peixes estdo entre as medidas de mitigagdo mais adotadas e estdo sujeitas a uma
ampla discussao sobre a sua eficacia (CELESTINO et al., 2019; PELICICE et al.,
2020). Deve-se considerar as condigbes ambientais e a composi¢ao da ictiofauna
local, seu comportamento e particularidades, com grande possibilidade de tais
mecanismos de transposicdo n&o atenderem seu real objetivo, servindo apenas
para melhorar a imagem do empreendimento perante a sociedade (ANDRADE;
ARAUJO, 2011).

Por fim, também abordamos outras formas de impacto nas assembleias de
peixes, com os efeitos de contaminantes descartados nos corpos hidricos sem
nenhum controle. Dentre os contaminantes estdo o nitrato e a cafeina, ambos em
crescente despejo nos sistemas aquaticos (LUO et al., 2016; QUADRA et al., 2020).

Apesar das resolugdes n°. 357 e n° 420 do Conselho Nacional do Meio
Ambiente (CONAMA, 2005; 2009) que estabelecem padrbes para a classificagao
das aguas superficiais e subterraneas, cujos limites de nitrato em ambas as
resolugcées se encontram citados em concentragédo de 10 mg/L, neste trabalho
observa-se a alta taxa de mortalidade de larvas de P. vimboides, com
concentragbes de 5, 7 e 10 mg/L de nitrato. Portanto, os dados apontam que o
aumento das concentragbes de nitrato por fontes antropogénicas, afetam
diretamente e de forma distinta a sobrevivéncia e o desempenho de espécies
peixes, causando efeitos deletérios nas fases iniciais, sejam eles letais ou subletais
(POERCHE et al., 2007; LUO et al., 2016) em concentra¢des abaixo do maximo
permitido nas normas federais. Por fim, cabe notar que qualquer implicagcao
ecotoxicolégica pode afetar o desenvolvimento e até a prépria condicédo de
sobrevivéncia das espécies, especialmente em seu estagio larval (SANTOS et al.,
2021), portanto, as resolugdes nao estao sendo totalmente efetivas na manutencgao
da vida aquatica, necessitando assim de uma revisao.

Nos testes com cafeina, verificamos que altas concentragdes na agua
causam efeitos morfoldgicos subletais em larvas de R. quelen. Isso ocorre em razao
da sensibilidade das espécies de peixes em seus estagios iniciais do ciclo de vida

considerados os mais sensiveis e qualquer alteragao fisiolégica, anatdmica ou
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histolégica pode causar mortalidade, ou perda da capacidade motora (JEZIERSKA
et al., 2009 a, b). Para tanto, cabe notar que altas concentragdes de cafeina podem
acabar tendo implicagdes ecoldgicas, muito em razdo do depdsito crescente de
cafeina devido a falta de saneamento (QUADRA et al., 2019).

Concluimos, portanto, que espécies de peixes neotropicais estao
susceptiveis as diferentes perturbacdes e impactos antropicos, e que existe a
necessidade de entender como essas alteracbes afetam diretamente as
assembleias de peixes. Podemos ressaltar a necessidade de investigar os efeitos
espécie-contaminantes para entender como cada individuo reage as perturbagdes
causadas. Além disso, € de suma importancia que os 6rgaos reguladores tenham
acesso a esses resultados para poderem auxiliar nas tomadas de decisdes e ajudar

a mitigar os efeitos antrépicos sobre a ictiofauna.
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ARTICLE INFO ABSTRACT

Keywords: The enarmous biodiversity of tropical freshwater combined with a considerable inerease in the construction of

BACI (Before-after contral impact) reservoirs urges (o understand the ecological elfects caused by damming, Using rarely available data obtained

Eoo.lloglca] commiunities before {one year) and after {four years) the filling of a hydroslectric plant on the Teles Pires River {Amazon River

E;ﬁtﬁ“;:hlmpm basin), the effects on abundance, biomass, and diversity of the fish assemblage were evaluated using two

e rvdise complementary approaches: a BACT (hefore-after-contral-impact) design with mixed models and analyses of

Tropleal rivers covarianee, Significant Before-After « Control-Impact interactions in abundance, biomass, and species richness
were observed, with decreases of abundance and species richness and more stable biomass after filling. Same
abundant species, such as Jupiaba polyleps, Jupiaba acanthogaster, Knodus of, heteresthes, and Moenkhausio fep-
telira among others, declined in sbundance or disappeared from the fmpact siees. However, temporal and
particularly spatial variation independent of damming explained more variation in all the response variables
analyred, Including species compositon, and analyses of covariance demonsirated general negative trends
irrespective of damming. This study illustrates the usefulness of BACI designs to assess the effects of damming but
also that other statistical approaches are complementary, given the difficulty of identifving contrel sites and the
short length of most ecological time series. The results also suggest that preserving tributaries upstream of
reservoirs and natural regimes of spaual and temporal environmental variation might help to mitgate the im-
pacts of d. ing in tropical ecosy

1. Intreduction (Agostinho et al., 2008; Leveque et al., 2008; Reis et al,, 2003), whereas
the Amazon basin, the largest hydrographic basin in the world, has the

Freshwater ecosystems cover only 0.8% of the Earth's surface bur highest fish diversity, representing abour 15% of global freshwater fich
harbor enormous biodiversity, with about 12% of the species known and biodiversity (Tedesco et al., 2017). The Amazon basin has about 2257
one-third of all vertebrate species (Garcia-Moreno et al., 200 4; Fliterofi fish species, of which approximately 1248 are endemic (Oberdortf et al,,
el al., 2019). For instance, there are over 13,000 inland fish species 2019} However, it is known that these numbers are underestimations,
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as indicated by the large number of new species described annually
(Antonelli et al, 2018; Jezequel et al., 2020; Machado et al., 2018).

Despite that there are still long free-flowing rivers in the Amazon
basin (Grill et al., 2019), there is a growing trend towards the con-
struction of reservoirs, as in many tropical, less impacted rivers (e.g.
Congo and Mekong) {Latrubesse et al,, 2017; Tundisi, 2018; Winemiller
ol al, 20065 Zarfl ot 4l 2015). Reservoirs are thought to provide so-
cioeconomic development of these regions through for instance elec-
tricity production. water supply, and flood control, although long-term
costs are often underestimated (Latrubesse el al., 2017; Stone, 2011;
Tundisi, 2018; Winemiller £l al., 2016). The increase in electricity de-
mand, the search for renewable energy as an alternative to fossil fuel,
and the prevalence of unregulated reaches in large rivers instigate the
construction of reservoirs in many tropical rivers (Lees oo al, 2016)
Currently, there are more than 415 dams in operation or under con-
struction in the Amazon bagin and over 334 planned or proposed
(Winemiller et al., 2016; Anderson et al., 2018).

Reservoirs lead to major changes in river habitats, profoundly
transforming fish communities (Azosiinho of al., 2018), The multiple
impacts caused by dams include changes in the flow regime (that is,
decreases in the intensity of floods and droughts and flow variation) and
the loss of spatial and environmental heterogeneity and connectivity
(Junk and Mello, 1990 Winemiller e al., 2016), These alterations cause
changes in species composition and abundance and the structure of the
fish community, affecting both the maintenance of native species and
functional diversity (Lima ot al,, 2018) and thus ecosystem services,
such as regulation of food chain dynamics, nutrient eycling, and fish-
eries, among others (Holmlund and Hammer, 1999 Hoeinghaos et al,,
2008; Winemiller et al., 2016), For example, the construction of reser-
voirs alters the abundance of dominant species, favors the introduction
and spread of invasive species, and even causes the local extirpation of
species (Agostinho er al., 2016: Muniz et al., 20213 Rahel, 2002). The
species most affected by dams generally are large, migratory species,
which depend on the spatial and temporal connectivity of rivers to
complete their life cycle (Hoeinghaus ¢t al, 2009; Pelicice and Agos-
linhao, 2008 Winemiller etal, 20160, By contrast, there is a proliferation
of small, sedentary, highly fecund species (i.e. rsirategists) with
generalist feeding habits (Agostinho et al,, 2005; Aradjo et al., 2013;
Tundisi, 201 8; Marques gt al., 2018; Pofl el al,, 2007).

Understanding the response of fish to the damming of tropical rivers
can provide important informartion to elucidate ways to mitipate the
ecological damage caused (Agostinho et al,, 2004; Petesse et al., 2007;
Supuki el al., 2009). Although many studies have already addressed the
effects of dams on fish assemblages, pointing out changes in the
composition, abundance, and diversity of species, most of them do not
assess these impacts before and atter the reservoir construction, mainly
because of the lack of data and the difficulty of obtaining long time series
(Ganassin e1 al, 20274, 20210 but see Santos et al, 2017b). Most
studies analyze species composition and compute diversity indices such
as Shannon and Pielou, but they do not compare reference sites with
sites directly impacted (Cella-Ribeiro et al, 2017; Santos et al., 2017a)
or only use space-by-lime substitutions that are known to underestimate
effects (Franca el al., 2016; Norris el al, 2018). The former studies might
confound damming effects with natural temporal variation whereas
simply using control and impact sites might confound them with natural
spatial gradients (Schware, 1998; Underwood and Chapman, 2003).
Despite being one of the best models for environmental effects moni-
toring programs (Smokarowski and Randall, 2017), BACI (befor-
e-after-control-impact) designs have not been widely used for analyzing
the effects of damming in tropical rivers (e.g. Diss « 2020), because
of financial, logistical and political reasons (Mo al., 2018).

Therefore, our study aimed to assess how the fish assemblage of an
Amazonian river was altered after damming, by comparing sites
impacted and not directly impacted by the reservoir construction using a
BACI (before-after-control-impact) design with five years of samplings
(including ene year before) and nine sites (five of them, references sites

Journnl of Environmeital Maragement 307 (20220 114571

upstream of the reservoir]. The BACL results were also compared with
general trends analyses to check if presumed control sites might also be
affected and see if they provide a different picture. It was hypothesized
that the abundance, richness, evenness, and diversity of fish species
would decrease at the impact sites after filling the reservoir, We also
expected changes in species composition, mainly decreases in species of
rheophilie, migratory, or benthic habits and feeding specialists, since
they are often sensitive to damming, and more stable populations or
increases of small-sized species and other more tolerant (Arantes e al
2019; Holeik, 2001; Lima et al, 2016; McAllister et al., 2001).

2. Methods
2.1, Study area

The Teles Pires River (7-15°5, 54-58° W), also known as the Sao
Manoel River, is located in the southern region of the Amazon basin, in
the Brazilian states of Mato Grosso and Para. It is a clearwater river that,
when joining the Juruena River, forms the Tapajos River, one of the
largest tributaries of the Amazon River. The Teles Pires River has a
drainage area of ca. 141,483 km? (Ohara et al., 2017), a length of ca.
1400 km, elevation generally of 100400 m, and many rapids and wa-
terfalls (Goulding e al. 2003 Sioli, 1984). The region has mostly a
tropical monsoon climate (“Am” in the Koppen climate classification)
but, in the upper reaches, tropical savanna climate with dry winters
{"Aw"), The annual mean air temperature is > 24 “C, monthly average
remperature always =18 “C, and average annual rainfall generally
=2000 mm throughout the basin (Alvares et al, 2013; Lopes e al.,
2020). The original vegetation reflects a transition from the Amazon
rainforest to the “Cerrado” (savannsh) biome of the upper reaches
(Lopes et al,, 2020; Zaiatz e al,, 2018),

This river has a total of 355 described fish species (Ohara ot al.,
20173, is located in a priovity area for conservation of natural resources
and it is also an important destination for sport fishing due to the great
diversily of fish and abundance of large species (Ayres and Fonseca,
2005; Silva el al., 2005). However, it has long suffered from human
impacts, mainly aimed at mining, which is highly harmful to fish di-
versity due Lo exposure to mereury (Matos el al., 2018; Zagul, 2004). In
addition to mining, the river basin of Teles Pires also suffers from
erosion caused by deforestation for agricullure and livestock, directly
affecting the river flow and aquatic biota (see e.g. Tearnside, 2001;
Hacon et al., 1997; Chara et al., 2017; Zeilhofer et al,, 2018). The Teles
Pires hydroeleciric dam was built on the border of the Para and Mato
Grosso states, in the municipalities of Jacareacanga and Paranaita, with
a maximum capacity of 1820 MW, and filled by early 2015. As a con-
dition for the development of the plant, some environmental projects
were implemented in order to monitor the occurring changes, which are
analyzed herein,

2.2, Fish sampling

Fish data was obtained from the Ichthyofauna monitoring and
studies program of the Basic environmental project of the Teles Pires
hydroelectric power plant, which was & requirement for the power
plant's operation. The monitoring activities were authorized by the
Brazilian Institute for the Environment and Renewable Natural Re-
sourees - IBAMA (authorization no, 599/2015). Fish sampling was car-
ried out quarterly (January, April, July and October) from January 2014
to July 2019, A total of nine sites were sampled (Fig. 1): four sites in the
reservoir area (sites 1, 2. 3 and 5) and five sites upstream of its influence
area (Teles Pires River and its tributaries, Paranaita and Cristaling
rivers) (control sites 4, 6, 7, 8, and 9) (Fig. 1), Sampling was always
performed al the same siles although three of them (siles 7-9) were not
maonitored before the filling of the reservoir. Impact sites (no. 1, 2, 3, and
5in Fig. 1) were located at the area directly influenced by the reservoir
(impounded area), whereas control sites (no. 4, 6, 7, 8, and 9) were
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Fig. 1. Location of sampling sites in the Teles Pires River, Brazil, Four sites were placed in the reserveir area (sites 1, 2, 3 and 5), and five sites were upstream of the
inflluence area of the reservoir (control sites 4, 6, 7. 8, and 9). The dam is representad with a square in the map. PA: Para; MT: Mato Grosso.

10-40 km upstream of the reservoir itself, in the main tibutaries of the
river or nearby (g, 1). In particular, sites 8 and 9 are in the confluence
of Cristalino River and Teles Pires River, within a protected area {Cris-
talino State Park), characterized by very rich biodiversity and a well
preserved forest {(Ohara o1 al, 2007). Site 4 (upper reaches of the Par-
analta river) s not affected by the dam but the basin is more affected by
livestock farming and urban sewage, whereas sites 6 and 7 were close o
the mouths of two well-preserved tributaries (Santa Helena and Taxi-
dermista, respectively).

For each sampling campaign (each site and quarter), a lotal of 39
gillnets of 100 = 2 m; three gillnets of each mesh (mesh 3, 4,5, 6,7, 8, 10,
12, 14, 16, 18, 20 and 24 ¢m between opposite nodes) were exposed in
the water eolumn for 24 h and with fish removed every 8 h. A selne net
of 10 x 1 m (mesh 5 mm) was also used, with three consecutive col-
lections of similar sampling efforts at each sampling point. After
damming, the devices were operated on the riverbanks and in open
areas, The captured fish were separated by site and preserved in plastic
bags with formaldehyde, The fish were identified at the species level
following Ohara et al. (2017) and samples were deposited at the
collection of the Ribeirie Preto Ichthyology Laboratory (LIRP/USE),
Fish individuals were measured and weighed and total fish abundance
was estimated as catch per unit effort (CPUE), expressed as individuals
per 100 m® of net per 24 h, and biomass per unit of effort (BPUE),
expressed as ¢ of fish per 100 m* of ner per 24 h. Observed species
richness, Shannon's diversity index, and Pielou's evenness were esti-
mated from the CPUE data.

Water temperature, water conductivity, pH, and dissolved oxygen
concentration were measured with probes quarterly from January 2014
to July 2019 to understand the variation in fish assemblages further.
Moreover, all available observed and estimated monthly mean river
runoff data for eight sites along the Teles Pires were abtained from the
Global Runoff Data Centre (GRDC), World Meteorological Organization.
The GRDC data, freely available online {Global Runoff Data Centre),
combine observed runoff with flows estimated from climate-driven
water balance models in a global gridded river network (Ve
2002).

2.3. Data analysis

Species accumulation curves from package vegan (Oksanen er al,
2019} in the R software (8 Core Team, 20149) were fitst used to check
that sampling effort was adequate and species composition representa-
tHve. In order to understand the changes caused by damming, a BACI
design (before-after-control-impact) with multiple sites and muliple
times (Schwarz, 1998; Underwood and Chapman, 2003) was used. The
principle of BACI designs is that an anthropogenic disturbance in the
“impact” location will cause a different temporal varialion when Lhe
disturbance starts compared with the natural change in the “control”
location; therefore, the main test of interest is the Before-After (BA) =
Control-Impact (CI) interaction. Temporal and spatial replication is not
always available but helps to avoid confounding and increases statistical
power (Schwarz, 1998, Underwood and Chapman, 2003), In our study,
samples were categorized as before (January 2014 to January 2015) and
after (April 2015 to July 2019) the filling of the reservoir and as control
(sites mo, b, 7, 8, 9 and 10) and impact (sites no. 1, 2, 3, 5) (Fig 1), Five
response varlables (CPUE, BPUE, species richness, diversity, and even-
ness) were analyzed using BACL designs and linear mixed models
[random intercept models), adapting unpublished R scripts provided by
C.J. Schwarz (see Pardini el al,, 2018, for a very similar analysis), For the
linear mixed models, CPUE and BFUE were log-transformed (logyq (x
+1)) and BA and Cl (and their interaction) used as fixed effects factors,
and time (i.e. the combination of year and quarter) and sites as random
effects (the four predictors treated as categorical factors). The linear
mixed models were obtained with function fmer of the package lmer 4

(Bates el al, 2015) in the R software, The P-values for the fixed and
random effects were obtained using the ImerTest package (Kuznelsova
etal., 2017), and the marginal (R%,) and conditional (R%.) coefficients of

determination were computed with package MuMin (Rarion, 2019), R%,
represents the variance explained by the fixed effects (BA, CI and their
interaction, in our case), whereas R is interpreted as the vartance
explained by the entire model, including fixed and random effects.

As an analysis alternative to BACI, o test if control (and impact) sites
also displayed negative trends in response variables, analyses of
covariance (ANMCOVAs) were used with time as a (quantitative)
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covariate and site as a categorical factor. An ANCOVA design with time
= site interaction tests the homogeneity of slopes of conventional
ANCOVA {Garcla-Berthou and Moreno-Amich, 1993). For each source of
variation, we calculated qz (eta squared), which is a measure of elfect
size based on the proportion of the total variance in the response vari-
able that is associated with a certain source of variation (see e.g.
Richardson, 20701); qz is based on the sums of squares of ANCOVA and in
the case of a single quantitative predictor it is identical to the coefficient
of determination r*, These two statistical approaches (BACI design and
ANCOVAs) were also applied to the runoff and water quality darta.

Variation partitioning (Borcard et al., 1992; Legendre and Legendre,
1298) was used to understand the unique and shared effects of each of
the predictors (BA, CI, sites, and time) on species composition, using the
function varpart in package vegan and the Hellinger transformation,
which has good statistical properties for community data (Legencre and
Gallagher, 2001), Variation partitioning performs a series of redundancy
analyses to estimate how much variation is uniquely or jointly explained
by each predictor (Legendre and Legendre, 1998). We also used a
principal component analysis (with Hellinger iransformation) to un-
derstand the main variation in species composition and a partial
redundancy analysis similar to a BACI or repeated-measure design, by
using the term BA  Cl = time as a constraining matrix and conditioning
for time (i.e. the combination of year and quarter) and sites {(Oksanen
et al., 2019). These ordinations were performed using [unction rda in
package vegan and the Hellinger transformation. A heat map that dis-
played the main difference in species composition between control vs.
impact sites was also obtained using the function tabasco in vegan. A
Venn diagram obtained with the function draw. quad. venn in the package
VennDiagram (Chen and Boutros, 2011) was used to visualize the
changes in the fish community after the dam construction. The Venn
diagram allowed. for example, calculating the number of species that
have disappeared or that have appeared in the impact sites after the
reservoir filling.

3. Results

A total of 36530 fish from 228 species and 32 families were captured.
Most species belonged to Characiformes (140 species) and Siluriformes
(54 species). Species accumulation curves (Fig. 51) showed that: i)
although a sampling campaign (quarter) tended to capture about 20% of
the total number of species observed in a site along the whole 5-year
study period (21-29 out of 104-139 species), the differences in spe-
cles richness among sites did not depend on sampling effort (i.e, sample-
based rarefaction curves barely crossed); ii) the total observed richness
per site varied from 107 species (sites 3, 7, and 9) to 139 species (site 6);
and iii) extrapolated richness was lowest in impact sites 1, 2 and 3,
because in them species richness saturated with sampling effort more
than in control sites.

Overall, linear mixed models showed that most terms were

Table 1
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significant, except for the Cl effect. The random ellects (time and sites)
approximately doubled the variation explained by the models (7%,
compared to the fixed effects only (BACI sources) (R%) (see Table 1).
Likelihood ratio tests (ImerTest package) showed that models with site
and time effects were preferable to models without random effects (P <
0.05) and that the variance due to sites was much more important than
the temporal variation. Although detailed plots showed considerable
temporal variation (g 52-50), the differences among sites were
generally more important, The BA = Cl interaction, which is the main
test of interest in a BACI design, was only significant for CPUE, BPUE,
and observed richness, indicating that the differences among control and
impact sites changed after filling the reservoir (Table 1), CPUE was
similar in the control and impact sites before but deereased in the impact
sites after the filling of the reservoir (Fig. 57). By contrast, BPUE rather
increased in the impact sites after the reservoir filling (Fiz. 57). Species
richness was greater in impact than in control sites before, but decreased
after filling the reservoir (Fig. 58). Although the Shannon index and
evenness also decreased in the impact sites (ig. 58), the BA = CI
interaction was not significant for these two variables (Talile 1), because
of stronger variability among sites and with time (Fig. 54 and S6).

The same mixed model designs applied to five environmental vari-
ables (1alie 1) also showed that random effects (i.e. site and time] were
much more important than fixed effects (BACI sources) and that vari-
ance among sites was much more important than temporal variation.
The BA = Cl [nteraction was only significant {or water temperature
because this variable increased in the impact sites and rather decreased
in the cantrol sites (Fiz. 59). The other water quality variables varied
markedly among sites with no clear BA = Cl interaction or temporal
variation. Similarly, river flow displayed temporal and spatial variation,
with significant control-impact differences among sites (increasing
downstream} (Fig. 510) but no clear BA » CI interaction (Tahle 1)

By contrast, ANCOVAs of fish variables also showed much among-
site variation (12-25%) but general trends for all variables that only
clearly depended on site (time = site interaction) in the case of CPUE
(Fable 2), CPUE generally decreased with time at impact sites whereas it
was stable (or increased in site 7) at control sites (Fig. 2). BPUE showed
the least explained variation overall, particularly for time (Tulle 2), and
remained rather stable or decreased in a few sites (Fig. 2). Time
explained more variation for the three diversity metrics (Table 2}, which
showed marked negative trends for most sites (Fiy. 2). In contrast to fish
variables, environmental data showed much more explained variation,
particularly among sites, and less important temporal variation
(Table 2), In agreement, river flow markedly increased downstream but
showed no clear long-term (rends, except for the recent refilling after
construction (Fig. 510), whereas water quality variables showed sub-
stantial spatial variation and some less important trends that varied
among sites (Fig. 52).

Variation partitioning showed that most of the variation in species
composition was explained by time (17%) and site [13%), with

Mixed models (BACI design) of the fish assemblage (CPUE — Catch per unit of effort, BPUE — Biomass per unit of effort, H — Shannon index, § = Observed species
richness, J = Pielou evenness) and enviranmental response varizbles, CPUE and BPUE were log-transformed, The marginal (B2 and conditonal (R2,) coefficients of
determination correspond 1o the proportion of variation explained by the fixed effects (BA, C1, BA < CI) and the whole model (e, including time and site, which are the
random effects), respectively. The rest of columns correspond to P values of the different terms. BA = before-after, O = control-impact. *** indicates P < 0.001.

Responss variable By R% BA ar BA = CI Time Fite
CPUE 0.279 0.456 0.002 0.259 i 0.011 bl
BRFUE 0.029 0.246 0.674 0.308 0.010 0.017 0001
il 0.160 0.3044 i 0.199 0.195 0,081 006G
5 0153 0.498 0009 0.738 0.002 S i
J o100 0.302 0006 0.231 0.534 0.293 i
River flow o407 0.750 0.620 0,018 0.988 ks e
‘Water temperatie 0.077 0.422 0,067 0386 0.002 0.599 b
Conductvity 0018 0.6a81 0979 (Lo62 0.5958 0841 gt
Oxygen coneenlration 0.0086 0.426 0.471 0783 0330 0,543 A
pH o004 0.208 0.203 0.094 0632 1.000 0034
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Table 2

Analyses of covariance (ANCOVA) of the five response variables (CPUE = Catch
per unit of effort, BPUE — Biomass per unit of effort, H — Shannon index, § —
Observed species richness, J — Pielou evenness) with time (covariate) and site
(fartor). CPUE and BPUE were log-transformed. The eta squared (4%, i.e. pro-
portion of explained variation) and significance of the rhree terms are shown (%,
P < Q.05 **, P« 0.01; %7, P < 0.001). The adjusred E* of the full model is also
shown.
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showed that a total of 39 species were not observed at the impacted sites
alter the construction of the dam, of which 13 were exclusively present
in these impacted sites. However, 53 new species appeared in these sites
after the construction, of which 19 were only present in these impacted
sites. A total of 149 species remained in the impacted sites after the
reservoir filling. The heat map (I'ie. ©) showed that some abundant
species, such as Deuterodon sp., Jupiaba polylepis (Gunther, 1864),

Response variable Time Site Time = Site R4

CPUE 00464+ 0.253%* 0,107 0.332
BPUE 0.019" 0.128% 0.060 0.128
H 0.148"~* 0.156%* 0.057 0.289
5 D188+ 0123+ 0.048 0,304
J 0,059+ 0,229+ 0,052 0267
River flow 0000 07335 O 0.733
Waler temperatune 0.008 0,330~ 0065 0.339
Conductiviry D000 [IER K LU 1 0.735
Oxygen concentration 0.006 0.365% 0,095 0,405
pH 0.002 0,187 0.098~ 0.206

significant (P = 0,01) unique effects of these two components
(explaining 7% and 8% of the total variation, respectively) (Fig. 1). By
contrast, the variation explained uniquely or jointly by control-impact
or before-after differences was smaller, explaining overall 4% and 1%,
respectively. Similarly, the redundancy analysis (RDA) using the BACI
design (Fig, 811) indicated 14% of variation explained by sites and time
(conditioning terms) and 14% by the BA = CI x time Lerm (constraint).
The RDA axes were significant for CI (P — 0,001 and BA (P = 0.013), but
not the BA = CI interaction (P — 0.77). The Venn diagram (Fig. 5]

jupiaba acanthogaster (Eigenmann, 1911), Knodus cf. heteresthes
(Eigenmann, 1908), Moenkhausia lepidura (Kner, 1858), Astyanax mul-
tidens Figenmann, 1908, Serrapinnts notomelas (Eigenmann, 1915} or
Steindachnering fascinia (Vari and Géry, 19845), became less abundant or
were no longer observed at impacted sites after [illing the reservoir.

A principal component analysis with Hellinger transformation but
without constraining or conditioning terms (I'ig. 512) explained more
variation in specics composition (34% with two axes) than the previous
ordination and showed that part of the variation was unrelated to the
study factors (i.e. sites, time, and control-impact differences) and a few
other species were more abundant in a few samples, such as Hemi-
grammus cf. geislert or Steindachmering fasciata.

4. Discussion

The results illustrate the usefulness of applying a BACI design with
mixed models to compare the fish assemblages before and after the dam
closure, of using complementary statistical techniques, and of assessing
the importance of different sources of variation using measures of effect
size (explained variation). Although the BACI design with mixed models
and the ANCOVAs correspond to different experimental designs and
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Fig. 2, Temporal variation of catch per unit of effort (CPUE, on lop) and biomass per unit of effort (BPUE) by site. Control (green lines) and impact (blue lines) sites
are distinguished. The regression lines by site are also shown, The reservoir was filled berween January and April 2015. (For Interpretation of the references ro color

in this figure legend, the reader is referred to the Web version of this article.)
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statistical techniques, they suggested many similar conclusions, namely
that: i) the among site variation was more important than temporal
variation; ii) most terms were significant (e.g. site or its interaction was
significant for all variables); iii) total explained variation was highest for
catch per unit effort (CPUE), fish richness, river runoff, water conduc-
tivity, and oxygen concentration and lowest for biomass per unit effort
(BPUE) and pH; and iv) fish CPUE decreased and water temperature
increased in the impact sites, whereas the temporal trajectory was
similar in the contrel and impact sites for Shannon’s fish diversity and
Pielou's evenness, However, the two approaches also differed in some
results, namely that the BACI design suggested BA x CI interaction for
BPUE and richness (i.e. impact of the reservoir), whereas the similar
time > site interacton of ANCOVA was not significant. The two

approaches mainly differ in the no distinction between contral and
impact sites and the consideration of time as a quandtative covariate (L.
&, linearity if a trend is present) for the ANCOVA. The BACI design has
different statistical assumptions than ANCOVA (e.g. regarding the
random effects or the similar temporal variation of the sites before the
impact) and presumes that control sites (and also impact sites before the
filling) were not affected by the reservoir construction, The latter
assumption is dubious in the many cases where migratory aquatic spe-
cies are blocked by dams and cannot access upstream control sites any
longer but reasonable in our case study because the dam was built in
some strong rapids (corredeiras Sete Quedas) that already acted as a
strong natural barrier for fish (A. Agostinho et al., unpublished genetic
and radio-telemetry data). In sum, the BACI design has many
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Fig. 4. Variation partitioning of species composition using before-after. con-

trol-impact, time and site as predictors. The proportion of variation explained is
shown; values < 0 are not shown,

Caontrol before

Impact before

Control after Impact after

Fig. 5. Venn diagram showing the number of shared or exclusive species in the
control and impact sites, before and after the dam construction.

assumptions but is specifically designed to test for the impact, while the
ANCOVA is a simpler statistical appreach with its own different weak-
nesses but that allows to compare the temporal varation of sites without
assuming that control sites are not affected by the damming or that the
impact started with the reservoir filling and not long before.

Overall, both technigues suggested temporal decreases of fish
abundance (CPUE] stronger in impact sites and temporal decreases in
Shannen’s diversity and Pielou’s evenness irrespective of the damming.
They also showed temporal decreases in species richness, with the BACI
design showing that they were stronger in the impact sites. BPUE had
less explained variation but decreased mainly at the control sites. In
contrast to fish variables, river runoff and water quality variables
showed more spatial and total explained variation but no significant BA
= CI interaction (except for water temperature) and less clear temporal
trends, more variable among sites. These marked differences among fish
and environmental variables suggest that runoff and the four water
quality variables varied more markedly among sites but were not
strongly related to the temporal trends and damming impacts on fish,

Changes in CPUE and BPUE in the impacted locations are excellent
indicators of the alterations caused by the construction of the reservoir
in the fish community (Agostinho et al., 20016; Marques et al., 2018). The
decreases in CPUE and species richness may be related to the loss of
habitat heterogeneity, showing a reorganization of the fish assemblage
after river damming (Agostinho et al., 2007; Lima et al,, 2016; PofTet al,,
2007). This depletion of species richness is a common consequence and
should happen after a few years of filling the reservoir (Agzostinho etal,
2016). This decrease occurs mainly because the lote habitats are
severely altered and many native fish species do not have the aptimal
attributes (e.g, locomotion, behavior, and feeding traits) to live in the
new lentic environment created [Agostinho et al,, 1999; Gomes and

Journal af Environmental Management 307 (2022) 114571

Miranda, 20017, River impoundment generally results in fairly pre-
dictable changes in fish functional diversity, including the decrease of
species with rheophilic, migratory, or benthic habits and feeding spe-
cialists (Arantes et al, 2019). Even if the falls where the dam was built
were previously elfective barriers to fish passage, a reduction in CFUE
and species richness of migratory fish, which are generally cheophilic,
would be expected because of impairment of environmental conditions
after damming (Gomes and Miranda, 2001), Although our sampling was
carried gut for five years, it is likely too short to capture all the impacts
of damming on long-lived species such as migratory fish, In fact, bio-
logical communities can take years to reestablish or reach a new stable
state and this makes it difficult to make accurate assessments (Agostinho
et @l 2005), The time elapsed since the impoundment was not enough
to affect abundanees at the regional level. It is also possible that the
number of species upsiream {control) partially increased due to the
displacement of more sensitive species out of the reservoir since the
impacts of damming are known to be more marked in the lacustrine
areas of reservoirs and less in the riverine zones (Agostinho e a2l 2016).

In contrast Lo fish CPUE, BPUE was more stable in the impacted sites
after the reservoir filling. Although the long-term trend of both abun-
dance variables in tropical reservoirs tends to be negative, in the first
years they tend to increase due to the large release of nutrients resulting
from the decomposition of organic matter in the flooded area during, a
phase called “trophic upsurge period” (Azostinho et al., 2016; Arantes
et al., 2019 Monaghan et al., 2020). The observed difference (marked
decrease of CPUE in the impact siles with stable or increased BPUE)
implies increased average size of the fish and is probably due to changes
in species composition (i.e. more K-selected, large-sized species). How-
ever, species composition varied markedly among sampling sites and
occasions (time) but less strongly with damming. The hear map showed
that abundant small-sized species (e.g., A. muliidens, Deuterodon sp..
J. polylepis, J. acanthogaster, K. cf. heteresthesia, M. lepidura, S. notomelas,
and S, fasciatu) decreased in abundance or were no longer observed at
impacted sites after filling the reservoir. The entry of organic matter into
the aquatic system during the filling phase and for a few years increases
foud availability for small fish, as observed by the inerease in abundance
of Hemiodus species, most of them sedentary, herbivorous fishes. This
increase can also lead to the proliferation of medium-sized piscivorous
fish, which can even control the abundance of other small fishes
(Agostinho et al., 2005; Lima el al, 2018), We also observed marked
damming effects on fish richness but less on Shannon’s index or even-
ness, which showed more variability among sampling sites and occa-
sions independently of the impact of the reservoir, Since Shannon's
index depends strongly on species richness and is expecled 1o be

correlated with it (Debenediclis. 197:3), the contrasting patterns must be
due to much more variability in evenness and relative abundance of
species,

The results also showed large temporal and spatial variation in most
response variables, regardless of damming. Although there were dif-
ferences among control and impact sites and specific effects of damming
(BA » CI interaction), the random effect sources (ie. variation among
sites and sampling oceasions) were more significant and explained more
variation. The large temporal variation (independent of damming) is
likely due in part to seasonality, in particular the fluctuation in precip-
itation and water level which increases the connectivity among habitats
(Agostinho et al., 2004; Thomaz ct al,, 2007) and favors the exchange of
nutrients and organisms (Junk et al., 1989; Neill, 1990; Bayley, 1995),
mainly where the flood pulse is less affected by the dam (Peronico et al..
2020 Pereira e al., 2021). The general temporal trends also indepen-
dent of damming might be related to other human impacts in the river
basin, mainly mining {Matos et al., 2018; Zagul, 2004) and deforestaton
(Ohara et al., 2017; Leilhofer-er al., 2018), The additional spatial vari-
ation might he due to differences among sites. Some control sites were
located in the Teles Pires mainstern, whereas others were in tributaries,
which are smaller in size and display different habitat features. For
instance, site 8 was located in a tributary that is a conservation unit
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{Cristalino State Park), important for biodiversity preservation, as is also
the case in sites upstream of dams elsewhere (Agostinho et al., 2007;
Aratjo et al., 2013; Ferrareze et al., 2014), The maintenance of more
preserved tributaries and rivers ensures that fish have refuges, alterna-
tive migration routes, breeding sites, and places for growth (Marques
et al., 2018; Nunes et al., 2015; Silva et al., 2015), ensuring the right
conditions to complete the life cycle of many species,

Finally, different issues might limit our results. First, as mentioned
above, longer time series, both before and after damming, would be
preferable to understand how fish communities vary and what are the
final impacts of damming (Agzostinho ef al., 2008; Lima et al., 2018).
Second, the reservoir is not the only anthropogenic perturbation
observed in the Teles Pires River, since it is impacted at multiple scales
by agriculture, livestock and gold mining activities (Ohara et al., 2017),
which cause many changes in habitat and water quality (Dary et al.
2017; Zaiatz et al., 2018; Zeilhofer et al., 2018), These other activities
imply that, as wsual, “control” sites were not free of impacts and,
therefore, that the effects of damming may have been underestimated,
However, there are few case studies in Brazil with data before the
construction of the reservoir, and even if the data before was only one
year long, these results are important for understanding the ecological
impaets of existing and planned dams. Therefore, additional monitoring
of this and other rivers and reservoirs is necessary to better understand
the ecological impacts of damming (Agostinho et al., 2007; Mal el al .
2007; Radinger et al., 2019), Another important issue is that here the
impact of a single reservoir was analyvzed, The construction of several
hydroelectric plants in the same river basin can have a svnergistic effect
on biological communities, since each barrier acts as a nutrient filter,
changing the physical-chemical characreristics and also blocking access
to migratory species (Barbosa et al., 1999; Ganassin et al., 2021b;

Deutercdon sp.
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Astyanax multidens
Boulengerella cuvieri
Brycon aff, pesu

Brycon falcatus
Bryconexodon frombetas]
Caenotropus schizodon
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Knodlus cf. heteresthes
Leporinus cf. fasciatus
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Myleus sp.
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Fig. 6. Heat map of species composiion (re
abundance) as a function of the control-impar
ferences (the model in Fig. 511). Darker colors
cate higher relative abundance (CPUE); white s
indicate species not recorded in that sample.
species appearing in more than 40 sample
shown. MNote thar CPUE was previously
transformed. Density plots shows the distribut
“control” and “impact” sites along the comn
composition gradient, (For interpretation of th
erences fo color in this Agure legend, the rea
referred to the Web version of this article.)

Kaufmann et al., 2014; Miranda et al., 2008; Pelicice et al., 2015; S
et al., 2018), In addition, one of the sampling methods used had
efficiency in collecting the fish after filling the dam, as in a similar
(Agostinho et al. 2007).

5. Conclusion

In sum, this study provides insights into the effects on fish dive
in an Amazonian river after a dam construction, using rarely ava
data obtained before (one year) and after (four years) the filling
hydroelectric dam. The results showed that our hypothesis was par
corroborated, since significant differences were observed for
abundance, biomass, richness, and species composition in places
were directly influenced by the reservoir filling. However, larger
poral and spatial variation in most response variables, regardle
damming, were noticed. Besides, this study points out the paran
importance of continuous menitoring of fish assemblages in ord
understand long-term variation of ecological communities anc
importance of having stretches free of reservoirs for the maintenar
fish fauna.
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Supplementary information

Fig. S1: Species accumulation curves for the nine study sites obtained by (A) sample-based
rarefaction and (B) by ordering the samples by date (from January 2014 to July 2019; samples
1-5 are before filling the reservoir, except for sites 7-9 for which sampling started in July 2015).

See Figure 1 for location of the sites (sites no. 1, 2, 3 and 5 are impact sites; the rest, control

sites).
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E3 Control B Impact

b. Before Aﬁer

Before After
Fig. §7. (a) Catch per unit of effort (CPUE) and (b) biomass per unit of effort (BPUE) before
and after the reservoir filling in the control and impact sites. Diamonds correspond to the mean
value predicted by the mixed models. Boxes correspond to the 25" and 75™ percentiles; lines
inside a box show the median; whiskers extend to the last observation within 1.5 times the
interquartile range from the quartiles and outliers are indicated by filled circles.
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Diamonds correspond to the mean value predicted by the mixed models. Boxes correspond to
the 25™ and 75" percentiles; lines inside a box show the median; whiskers extend to the last
observation within 1.5 times the interquartile range from the quartiles and outliers are indicated
by filled circles.
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Figure 59. Temporal variation of four water quality variables (water temperature, conductivity, oxygen concentration and pH) at the nine study
sites (control sites in green and impact sites in blue). The linear regressions by site are also shown. The reservoir was filled between January and

April 2015 (red lines).
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Figure S10. Historical variation (from year 1973 to 2020) of mean monthly river flow at eight
sites along the Teles Pires river ordered by elevation (from the most upstream (/) to the most
downstream (a)). The reservoir is at about 220 m of elevation and was filled between January
and April 2015 (red lines); sites upstream of the reservoir are in green and sites downstream in
blue; site ¢ is at the confluence of Teles Pires and Juruena rivers, forming the River Tapajos.
The linear regressions (and 95% confidence intervals) for each site are shown separately for the
periods before and after the reservoir construction. Data downloaded (28 October 2021) from

the Global Runoff Data Centre (GRDC), World Meteorological Organization: only stations a,

b, and ¢ (in blue) had 29-36% of observed data; the rest are flows estimated from climate-driven

water balance models. Check GRDC for precise location and further information.
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Fig S11. Redundancy analysis of the fish assemblage of the Teles Pires River basin, using the
Before-After x Control-Impact interaction as a constraining matrix, and conditioning with the
time and site factors. The sample scores (squares and triangles) are differentiated by before or
after and control or impact sites. The species scores (red circles) are labeled for the most

indicative species. See the main text for explained variation.
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before or after and control or impact sites. The species scores (arrows) are labeled for the most

indicative species. See the main text for explained variation.



151



Ecotoxicology
https://doi.org/10.1007/510646-021-02498-z

Sublethal effects of environmental concentrations of caffeine on a
neotropical freshwater fish

Joyce Andreia dos Santos (%' - Gabrielle Rabelo Quadra'? - Rafael M. Almeida®* - Lais Soranco'? - Haroldo L
Vinicius Novaes Rocha® - Andréa Bialetzki®’ + Janildo Ludolf Reis Jr° - Fabio Roland'? + Nathan Barros'?

Accepted: 20 October 2021
© The Author(s), under exclusive licence to Springer Science+Business Media, LLC, part of Springer Nature 2021

Abstract

Caffeine is a contaminant frequently detected in water bodies. Growth trends in both human population and ¢
consumption per capita are expected to exacerbate the occurrence of caffeine in freshwaters. Yet the effects of caff:
native fish fauna are poorly understood. We exposed larvae of an endemic Neotropical catfish (Rhamdia quelen) to :
of caffeine concentrations for 30 days. We found that larvae exposed to the highest concentration (16 mg L") s
skeletal deformations and reduced growth. We further compiled measured environmental concentrations of caffi
surface freshwater globally and performed a risk assessment. Our analysis points to a low risk to R. guelen and ¢
sensitive fish species in ~90% of the freshwater ecosystems considered in our analysis. The risk quotient is hig
freshwater ecosystems of South and Central America, where R. guelen is endemic. Although the ecotoxicological
currently low in most places, increased caffeine consumption, exacerbated by the lack of sanitation, is expected to i
caffeine concentrations in many parts of the world, posing a threat of sublethal morphological etfects to local fish s
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Introduction

Among the wide range of contaminants found in
waters is caffeine, a natural psychoactive compound |
in food, medications, and dietary supplements (Moor
2008). In the last decades, there has been a consic
increase in the consumption of caffeine. (Buerge et al
Vieira et al. 2018, Quadra et al. 2020). Ingested cafl
almost entirely metabolized in the human body (Ta
et al. 1983), and its removal rate in wastewalter (re
plants can be up to 98% depending on the system
(Bruton et al. 2010; Camacho-Muiioz et al. 2012).
ever, increased caffeine consumption worldwide ha
linked to the spread of this compound in aquatic ecos
(Bruton et al. 2010; Quadra et al. 2020). Caffeine 1
water bodies both through untreated sewage and
direct disposal (Montagner et al., 2014; Tokimoto
2005: Quadra et al. 2020).

High concentrations of caffeine in aquatic enviro
have been reported in many parts of the world (He
worth et al., 2003; Price and Fligner, 1990; Quadr:
2020). For example, caffeine concentrations above 1 1
have been reported in Costa Rican surface waters (Spo
etal. 201 1), whereas concentrations of upto ~4mg L
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been reported in wastewater in Singapore (Tran et al. 2014).
In addition, caffeine has been detected even in drinking water
(2.8 ugL™" in Brazil and 3.5 pgL ™" in Turkey) (Ayman and
Isik 2015: Machado et al. 2016). In addition to entering water
bodies following human consumption, large amounts of
caffeine are discarded before consumption (Montagner and
Vidal 2017; Tokimoto et al. 2005).

Per capita consumption of coffee has been on the rise in
several countries (Quadra et al. 2020), which can intensity
the widespread occurrence of caffeine in aquatic ecosys-
tems. Once in the aquatic environment, high concentrations
can pose a risk to aquatic organisms (Chen et al. 2008;
Fernandes et al. 2017; Rosi-Marshall et al. 2013; Steele
et al. 2018). Although some ecological risks of caffeine in
the environment are known, such as the decrease in length
and feed conversion of fish, increase in agonistic behavior,
such as confrontations between fish, changes and high
excitability causing consequences for the development,
recruitment and performance ol organisms. However, the
consequences for aquatic communities are still poorly
understood. This is especially true for key aquatic verte-
brates such as fish (Christensen 1981; Ulloa and Verreth
2002; Vieira et al. 2018).

Fish are one of the most important organisms used in
ecotoxicological studies not only due to their ecological role,
but also because of their economic importance (Chen et al
2008). Studies looking at the toxic effects of caffeine on
native fish are scarce, especially concerning endemic fish
species (Barcellos et al. 2001). Here we evaluate the
ecotoxicological effects of caffein on Rhamdia quelen (Quoy
and Gaimard, 1824), a widely distributed Siluriform endemic
to the Neotropical region. This fast-growth species plays
important ecological. In addition, it is commercially important
as a wild-caught and farmed fish (Barcellos et al. 2001;
Barcellos et al. 2003; Ferreira et al. 2001; Pereira et al. 2006).

We hypothesized that increasing caffeine concentrations
above the maximum concentration reported for surface
waters (1.1 mgL~" (Spongberg et al. 2011)) could affect
survival, anatomical and histological development of
Rhamdia guelen larvae. In addition to measuring survival
and deformities, we performed an ecotoxicological risk
assessment to evaluate possible risks associated with high
environmental concentrations of caffeine.

Methods

We conducted ecotoxicological tests with larvae of R,
quelen using water from the reservoir of the Paraibuna
Hydroelectric Plant (CESP) in Southeast Brazil (23°
24'50.6"S; 45°36'05.6"W). We used the protocol of Woy-
narovich and Horvith (1983) to perform reproductive
induction. Twenty females and 20 males were separated and
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submitted to a 24-hour fast followed by a process using carp
pituitary extract (CPE) at 6 mg kg ' CPE, divided into two
doses for females, with an interval of 8 h, and 2 mgkg™'
single dose for males, simultaneously with the second dose
for females. Subsequently, the couples were placed in
1000 L tanks that were covered with a 70% black canvas
blanket. After spawning, the eggs of both species were
placed in incubators with a temperature of 22 °C and pH 7,
where they were monitored until hatching.

The experimental tests were carried out in a 2-L. aqua-
rium with 1.5 L of dechlorinated water (with the test solu-
tion) and 10 R. qguelen larvae as test organisms. Before the
beginning of the experiment, larvae of R. guelen were
acclimated under the test conditions for 48 h. After accli-
matization, the larvae were submitted to the experiment for
30 days. Four treatments and control with four repetitions
were used. The concentrations of caffeine were based on the
highest environmental concentrations reported in the lit-
erature (1.1-3.6 mg L. '; (Spongberg et al. 201 1; Tran et al.
2014), where the following concentrations were used: 2, 4,
8, 16mgL~".

Waler temperature was maintained at 26 °C using
250-W heaters, whereas an aerator was used to keep
oxygen concentration above 5mg L~!. We monitored
these and other variables throughout the experiment, and
they did not show substantial variation, with temperature
remaining at 26 + | °C (mean = standard deviation), elec-
trical conductivity at 43+ 12usem ™', pH at 7.91 +0.06
and oxygen at 6.45+ 1.39 mg L', The larvae were sub-
mitted to an artificial photoperiod (12h light and dark
cycles). Using a 3 mL pipette, we fed the larvae with
Artemia spp. nauplii times a day. The tanks were siphoned
daily for cleaning and 80% of the water was removed,
after which they were replenished with the appropriate
caffeine concentrations.

To assess larval growth at different caffeine concentra-
tions, we measured the total length (from head to end of the
caudal fin) and the standard length (from head to the caudal
fin) of each of the 10 larvae before and at the end of the
experiment for all groups and repetitions. In addition, we
evaluated and classified the occurrence of morphological
deformities (Gavaia et al. 2002).

At the end of the experimental period, the larvae of each
experimental unit were counted and anesthetized with
benzocaine solution (1 g per 10mgL " of alcohol) and
subjected to 10 % formaldehyde buffered with calcium
carbonate. Larval survival rate is shown as § = (Number of
live larvae at the end of the experiment / Initial number of
larvae) x 100.

Subsequently, at the end of the experiment, two larvae
were separated by treatment and control and subjected to
routine tissue processing for inclusion in paratfin and
hematoxylin and eosin staining at the Veterinary Pathology
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Fig. 1 A Analysis of variance
(ANOVA) applied Total length,
B Standard length, C Survival
rale (%) of the larvae of Rhandia
quelen as a function of the
different concentrations of
caffeine. *Treatment with a
significant difference

Coneentration fmg L ')

Fig. 2 Larvae of Rhamdia quelen with lordosis-type malformation
exposed to A 2, B4, C8, D 16L~" of caffeine

and Histology Laboratory of the Federal University of Juiz
de Fora, Minas Gerais, Brazil. Briefly, the samples were
dehydrated after 1 h alcohol baths, diaphanized in xylol, and
included in molten paraffin at 60-65 °C. Then, the larvae
were embedded in paraffin blocks and cut longitudinally in
a microtome (4 um). Then, the sections were stained with
hematoxylin-eosin and visualized under an optical micro-
scope. The histological structures of the gills, intestine, and
liver sections were analyzed.

To verify the effect of changes in caffeine concentrations on
the survival rate and morphometric variables, we initially per-
formed a unilateral analysis of variance (ANOVA) followed by
a post-hoc analysis (Dunnett test) to see which treatments
differed from each other. We adopted a significance level of p
= 0.05. All analyses were performed using the JMP software.

Susvival rare (%a)

20

| L] : 0 2 ' ] 18
Cincentration (mg L ')

Risk assessment

We used our results to
assessment for countries worldwide. The risk assessment
typically considers three trophic levels (algae, zooplankton and
fish) to represent the risks to aquatic ecosystem. Here, we
focus specifically on evaluating the risks for fish. We compiled
measured environmental concentrations (MEC) of caffeine in

perform an ecotoxicological risk

surface freshwater globally (Rodriguez-Gil et al. 2018; Quadra
et al. 2020: and updated literature). Although our ecotox-
icological test results are for a fish species endemic to the
Neotropical region, we assumed the presence of equally sen-
sitive endemic species in each country where MEC were
available. We performed the risk assessment considering three
different scenarios: (1) average scenario, considering the
average MEC per country; (2) P90 scenario (90th percentile),
which is more conservative than the worst-case scenario, but
less conservative than the average scenario; (3) worst-case
scenario based on the maximum MEC per country. The MECs
for each scenario were divided by the predicted no-effect
concentration (PNEC) to obtain the risk quotient (RQ). PNEC
was calculated by dividing the no-observed effect concentra-
tion (NOEC) found in our experimental tests by an assessment
tactor (AF) of 100, which is an AF commonly adopted for
chronic toxicity using fish as test organism (EC 2003). RQ
values were evaluated in a binary classification, where RQ > 1
means that high risk is likely and RQ < 1 means that high risk
is unlikely.

Results

We observed a significant effect of high caffeine con-
centrations on the morphology of R. guelen larvae. While
total larval length was not affected in concentrations
<8mgL ', larvae exposed to 16 mg L~ were significantly
shorter than larvae in the control group (F =0.03; p <0.05)
(Fig. 1A). Similarly, standard larval length was also lower
at the highest concentration (# = 0.01; p<0.05) (Fig. 1B).
We also found increased skeletal deformity (lordosis) in
larvae exposed to caffeine (Figs. 2, 3); the degree of
deformities increased as concentration increased (F = 4.58;
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L

Skeletal disorders

0.0 —o—

0 2 4 8 16
Caffeine Concentration (mg L-")
Fig. 3 Larvae of Rhamdia quelen with lordosis-type malformation (%)
exposed to 2. 4. 8, and 16 L™' of caffeine Treatment with a significant
difference

South America a—
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North America —/:‘\{;
Middle East . — |
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0.00001 0.01000 10.00000
Risk quotient

Fig. 4 Frequency distribution of the risk quotient (RQ) of measured
caffeine concentrations in freshwater ecosystems worldwide (n = 102).
The red line (RQ = 1) sets the threshold between low and high risk

p <0.05). Despite these sublethal effects, caffeine does not
affect larval survival in concentrations below 16 mg I, ?
(F=0.96; p=0.46) (Fig. 1C). In addition, we did not
observe histological changes.

Given the NOEC of 8 mg L', we calculated a PNEC of
80pugL~'. We compiled a database of 102 environmental
concentrations of caffeine worldwide. In 92 of these 102
measurements, the RQ was below one (Fig. 4). In 36 of the
41 countries considered in our risk assessment, the RQ was
below | for all three scenarios (average, P90 and maximum
concentration), denoting a low risk associated with environ-
mental concentrations of caffeine (Table 1). In Brazil, where
R. quelen occurs, we observed a high risk under all three
scenarios, as well as in Ecuador, Costa Rica, and Ttaly. For
Vietnam, one concentration found would also represent a risk,
but only considering the P90 and worst-case scenario.
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Table 1 Risk assessment results of three case scenarios based on
average, P90 and maximum environmental concentrations in
freshwater ecosystems worldwide

Country RQ average RQ P9D RQ max
Australia 0.04 0.06 0.07
Austria 0.05 0.08 0.08
Barbados 0.05 0.10 0.10
Belgium 0.00 0.00 0.00
Brazil 2.85 7.07 9.42
Canada 0.06 0.08 0.09
China 0.06 0.11 0.12
Costa rica 7.55 12.08 14.02
Cyprus 0.00 0.00 0.00
Czech Republic 0.01 0.02 0.03
Denmark 0.00 0.00 0.00
Ecunador 44 97 67.08 69.96
Estonia 0.08 0.08 0.08
France 0.20 0.36 0.40
Germany 0.04 0.04 0.04
Greece 0.03 0.04 0.04
India 0.09 0.20 027
Israel 0.01 0.01 0.01
Ttaly 7.46 13.43 14.93
Japan 0.03 0.04 0.04
Lebanon 0.07 0.12 0.13
Malaysia 0.00 0.01 0.02
New Zealand 0.00 0.00 0.01
Nigeria 0.00 0.00 0.00
Pakistan 0.04 0.07 0.08
Poland 0.00 0.00 0.00
Portugal 0.09 0.16 0.18
Romania 0.10 0.23 0.28
Serbia 0.03 0.06 0.07
Singapore 0.01 0.02 0.02
Slovenia 0.00 0.01 0.01
South Africa 0.00 0.00 0.00
South Korea 0.10 0.10 0.10
Sweden 0.00 0.00 0.01
Switzerland 0.00 0.00 0.00
Taiwan 0.10 0.16 0.17
Thailand 0.02 0.02 0.02
Ukraine 0.12 0.22 0.24
United Kingdom 0.01 0.01 0.01
USA 0.20 0.20 0.20
Vietnam 0.65 1.05 1.15
Discussion

Our ecotoxicological tests demonstrate that high concentra-
tions of caffeine in the water cause sublethal morphological
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Table 2 Mean values and

standard deviation (SD) of the Measures (X = SD) Anova
morphometric variables (mm), 0 2 4 8 16 E P DFE
and analysis of variance

(ANOVA) of the morphometric T 1584034 1.75+0.26 2.11+0.08 191+022 1.68+0.24 003 0.02 4
variables, survival rate, and SL 1324025 1422019 1.66+0.10 153+017 138=0.10 001 004 4
skeletal disorders obtained with D 0 , 4 . P ASR 001 @
Rhandia quelen larvae exposed - = 5 e :

to caffeine concentrations (TL SR 8§+0 525+1.71 575+25 625+206 6.75+222 096 046 4

Total length, SL Standard length,
SD Skeletal disorders, SR
Survival rate, DF Degrees of
freedom). In bold, values that
differed significantly

effects on R. quelen larvae. The initial stages of a fish’s life
cycle are considered the most sensitive and any physiological,
anatomical or histological change may cause mortality or
motor capacity loss (Jezierska et al. 2009a; Jezierska et al.
2009b). Morphological changes, both in the length of the
larvae and deformity of the vertebral spine, affect larval
mobility and swimming capacity; consequently, affected lar-
vae may present difficulty in capturing food and escaping
predators (Sfakianakis and Leris 2011). High concentrations of
calfeine may thus have important ecological implications for
R. guelen and related fish species. Although we did not
observe mortality of R. quelen larvae at concentrations
<l6mgL~', a study with the fathead minnow (Pimephales
promelas) described a mortality of 10% of fish at concentra-
tions of 14.1 mgL~" (Steele et al. 2018). Thus, it is not
unlikely that concentrations higher than those tested in our
study could have caused mortality of R. quelen.

In preliminary histological analysis, we observed a reduc-
tion trend of adipose tissue in the liver of R. quelen larvae in
caffeine treatments compared to the control treatment (data not
shown). This can possibly be linked to an effect of the larvae
appetite loss and/or increased metabolism, thus causing fat loss
and decreased length. Previous studies corroborate this
hypothesis: Clarias mossambicus, Cyprinus carpio, and
Oreochromis aureus also had an effect on growth and weight
gain by increasing exposure o caffeine concentrations above
environmental levels. Caffeine concentrations may cause loss
of fish efficiency in feed conversion (Christensen 1981; Ulloa
and Verreth 2002; Vieira et al. 2018) and/or increase the sti-
mulation of the central nervous system, causing greater agi-
tation and movement. Therefore, high concentrations may
cause psychomotor changes in fish (Holtzman et al. 1991;
Mello et al. 2007). Another study also showed the effect of
caffeine on the behavior of Pimephales promelas and Danio
rerio, showing photomotor and locomotor effects at environ-
mental concentrations (0.04 mg L") (Steele et al. 2018).

Ag far as we know, the highest concentrations of caffeine
ever recorded in the environment are 1.1 mg L' in surface
water (Spongberg et al. 2011) and 3.6 mg L™! in wastewater
(Tran et al. 2014). Previous studies suggest that high

concentrations of caffeine pose a threat to aquatic ecosys-
tems globally (Dafouz et al. 2018; Di Lorenzo et al. 2019;
Rodriguez-Gil et al. 2018). Our results show a high envir-
onmental risk of caffeine concentrations to fish species with
similar sensitivity than R. guelen larvae in about 10% of
freshwater ecosystems for which we compiled data on
caffeine concentration (Fig. 4, Table 2). Notably, the RQ
was higher in South and Central America, which is pre-
cisely where R. guelen naturally occurs. Given the low
number of measurements (14 for South and Central
America combined). a more spatially explicit database of
caffeine concentrations would be helpful to confirm the
environmental risk to freshwater fish not only in the
Americas, but also elsewhere.

Although the RQ is currently low in about 90% of
freshwater ecosystems, it is noteworthy that increased
consumption, exacerbated by the lack of sanitation, is
expected to increase caffeine concentrations in many parts
of the world (Quadra et al. 2020). Studies with model
organisms testing endpoints already recognized, such as
mortality, reproduction, and growth, are necessary for risk
assessment. However, studies evaluating sublethal effects,
especially for endemic species, are equally important to
understand the ecological consequences of emerging che-
micals in the environment.

We conclude that the environmental concentrations of
caffeine currently detected in freshwaters do not cause
mortality in R. quelen, a catfish endemic to the Neotropics.
Sublethal effects, however, are likely, especially in Central
and South American countries where this fish species occur.
Sublethal effects such as altered growth and skeletal
deformations can subsequently affect the development and
survival of fish. Removal rates of caffeine are high upon
wastewater treatment, which reinforces the need for ade-
quate sanitation to reduce the pressure of organic con-
taminants on aquatic biodiversity.

Data availability
This manuscript has data availability.
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Code availability

The software used was using the JMP software, where the
authors have the license to use.
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Humanity has been changing Earth’s biosphere
in unprecedented ways through planetary-scale
impacts on geological and biological systems
(Steffen eral., 2007; Paerl & Huisman, 2009; Smith
& Schindler, 2009). Because water is essential to life
and environmental changes have been profoundly
affecting the structure and functioning of aquatic
ecosystems, it is critical to identify, understand,
and find suitable solutions to the various aquatic
sustainability issues of modern world.

This need has mortivated us to edit two special
topics where human impacts on aquaric ecosystems
were addressed from several perspectives and scales.
One special topic, “Opinions abourt aquatic ecology
in a changing world - perspectives on contemporary
issues’, congregated 19 opinion and perspective
papers, whereas the other, “Mini-reviews in Applied
Limnology - causes, consequences and mitigation

[ oo ' 1

of human interventions in aquatic ecosystems ,
gathered seven review papers.

Contributed work addressed various issues,
including effects of climate change on aquaric
ecosystem dynamics, fish ecology and fisheries
management, aquatic biodiversity conservation,
human-caused impacts on freshwater ecosystems,
water resources management, and aquatic
ecotoxicology. The scale of the studies ranged
from global to local, covering a broad spectrum
of human-related subjects in freshwarter systems in
Brazil and several other American and European
countries. Here we provide a broad synthesis of the
variety of topics addressed in this collection of 26
papers published by Acta Limnologica Brasiliensia.

A few papers focused on ecological and
biogeochemical processes on large scales. Cotner
(2019) proposed that increased carbon dioxide
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(CO,) in the atmosphere is contributing to excess
carbon accumulation in biomass and subsequent
ecosystem cycling, with probable consequences for
whole-ecosystem metabolism. This phenomenon,
referred to as “environmental obesity” by the author,
could affect entire food webs, including human
health by consumption of carbon-imbalanced food.
In another global-scale perspective, Mullins 8z Doyle
(2019) pointed out that small lakes and ponds have
an ecological importance that is disproportional to
their reduced sizes. Small lakes and ponds provide
valuable habitat for local species and are very active
biogeochemical cycling spots. The authors call for
special attention to human-made ponds to prevent
cutrophication from spreading on landscape levels.
Mullins & Doyle (2019) contend that scienrists
should not neglect these small aquatic systems in
global analyses and extrapolations. In a related
review paper, Cardoso et al. (2019) discuss the
role of aquatic sediments as sentinels of changes
in aquaric and neighboring terrestrial ecosystems,
reflecting key biogeochemical processes over time;
the authors place a particular focus on the processing
of carbon and contaminants.

Microbial ecology and ecotoxicology were the
main emphasis of three papers. In a contribution
focused on tropical freshwaters, M. Melo and
H. Sarmento highlighted the importance of
microbial communirties as central to ecosystem
processes. While microbes are recognized as
fundamental to ecosystem funcdoning, playing
central roles in biogeochemical cycling, they
are largely understudied in tropical aquatic
environments (Melo & Sarmento, 2019). This
lack of knowledge limits our ability to predict
how microbial communiries will respond to
perturbations. Key players in microbial food webs
whose ecology are even more understudied are
aquatic viruses. Focusing primarily on Brazilian
aquatic ecosystems, Junger et al. (2020) discussed
the importance of aquatic viruses for nutrient
cycling and top-down control of host populations.
Finally, in a mini-review with an ecotoxicological
focus, Vilas-Boas et al. (2020) showed the role
of ciliates in aquatic ecosystems, including the
advantages of using them as model organisms in
ecotoxicological studies.

Discussion on biodiversity conservation, ranging
from country to regional scales, was rargeted in some
papers. Celi & Villamarin (2020) provided a general
perspective on current and historical pressures,
including oil extraction, mining, agriculture, and
dams, on biodiversity of freshwater ecosystems
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in Ecuador—the world’s country with the largest
number of species per unit area. A regional-scale
viewpoint was presented by Biesboer (2019)
regarding the wild rice Zizania palustris L. in
Minnesota (Northern U.S.A). The wild rice is a vial
wetland plant connected to native North Americans
who have historically used it for subsistence and
trade. However, wild rice is also economically crucial
for large-scale commercial agriculture. Thus, the
genetic diversity of wild rice in natural populations
has been threatened by large plantations. Wild
rice cultivation currently faces necessary trade-offs
between canservation and economics.

In addition to the direct impacts of human
acriviries, indirect effects via global climate
change also jeopardize biologically diverse aquatic
ecosystems. This is true for Pantanal, Earch’s
largest wetland. Focusing on Northern Pantanal,
Ldzaro et al. (2020) discussed the consequences
of an increase in the number of dry days over a
timeseries of 42 years. According to them, the
Northern Pantanal had an increase in 13% of dry
days and a loss in the water mass of about 16%
considering the past 10 years. Less rain in the
region causes conversion from floodplain to non-
flooded land, decreases river depth, and poses risks
to floodplain ecosystem services as a whole. This
timely contribution was anecdotally confirmed
in the current year of 2020, when the Pantanal
has been suffering a record-breaking drought
and consequently a massive destruction due to
uncontrolled fire.

The setting of aquatic environments in Brazil
extends beyond natural systems such as the Pantanal.
Brazil's freshwarter reserve is immense and thousands
of man-made lakes exist throughout the country.
Many more reservoirs may be built in the future,
including large projects in biodiversity hotspots
(Almeida et al., 2019). Prior to impoundment,
Brazilian law requires the removal of terrestrial
vegetation within the flooded area of reservoirs.
However, Tonella et al. (2020) argue that the law
mandating removal of vegetation, enacted in the
1960s, is outdated and often misinterpreted, since
the flooded trunks promote positive feedback to
fish production. The authors call for a revision of
the legislation in order to incorporate important
scientific advancements in fish ecology and fisheries
science over the last few decades.

Fishes play key ecosystem roles and are important
sources of animal food globally. As fish biodiversity
loss accelerates worldwide, fish conservation has
been receiving increasing attention. Angelini (2019)
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pointed out that aquatic food webs are being
disrupted by a myriad of threats, with consequences
for fisheries production. In particular, the author
contends that the continued fragmentation of
rivers by dams is problematic for freshwater food
web rewiring, because it impedes longitudinal
movements of large mobile generalist fish species
that are central for the re-colonization of areas with
disrupted food webs. Furthermore, fish conservation
efforts must encompass all scales of study and life
history stages. Accordingly, conservation of fish
eggs and larvae is fundamental for the maintenance
of fishery resources. In a paper focused on the
Brazilian Amazon, Zacardi er al. (2020) review
the current knowledge on the ecology of early life
stages of Amazon fish, discussing how increasing
knowledge of ichthyoplankton ecology can
support management strategies aimed at mitigating
disturbances across the basin.

It isimportant to point out that fish conservation
effectiveness relies on integrated evaluations, since
hish ecology dynamics are complex and dependent
on interactions at the population and community
levels. In this regard, two articles discuss the
ecological effects of non-native fish species on
native and endemic fish assemblages in Brazil
(Garcia er al., 2019; Camargo & Amorim, 2020).
In addirion to concerns abourt rhe introducrion of
species, Garcia er al. (2019) discuss the deleterious
effects of introducing fish parasites, which would
not occur under natural conditions, and how this
introduction can directly affect native fish fauna.
Likewise, it is worrisome how the production of
exotic fish species can cause environmental damage
such as eutrophication (Henry-Silva et al., 2019;
Camargo 8 Amorim, 2020). In two related opinion
pieces, Camargo & Amorim (2020) contend that
fish farming in cages should be restricted in Brazil,
whereas Henry-Silva et al. (2019) discuss practices
and conditions that can affect the sustainability of
fish farming in cages of reservoirs in Brazil's semi-
arid region. Finally, running counter to these papers
on non-native species, Santana etal. (2020) discuss
how the engagement of local human communities
in sustainable management plans can balance
capture and conservation of ecologically, culturally,
and economically important fish’s species such as
the pirarucu (Arapaima gigas).

Understanding the multiple dimensions of
aquatic ecosystems and finding ways to manage
water resources minimizing environmental damage
is urgent. In both special research topics, we received
several contributions addressing water pollution and
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water resources management—one of the greatest
sustainability challenges of our time. Quadra et al.
(2019) presented a broad overview of many
human-related pollutants in aquatic ecosystems,
including eutrophication-causing nutrients, organic
compounds, heavy metals, pesticides, and novel
syntheric chemicals. In a related review, Loureiro &
Hepp (2020) highlighted that phytoremediation is as
an option to reduce trace element contamination in
streams. Sobek & Undeman (2019) discuss another
critical issue in water resources management: the
need to incorporate integrated approaches that
can detect and comprehend the effects of a wide
range of novel synthetic chemicals that are being
increasingly detected in aquatic ecosystems. In a
related contribution abour emerging pollution,
Resende et al. (2020) discuss the role of aquatic
environments within the “One Health” context.
Under poor management, aquatic ecosystems
could transport and accumulate anthropogenic
residues, ultimartely contributing ro the emergence
of antibiotic-resistant bacteria. As antimicrobial
substances vary in their degradation characteristics,
strategies to remove them from the water should
be designed at the individual level. Worryingly,
however, in many parts of the world—especially
in low- and middle-income countries—wastewater
treatment infrastrucrure is obsolere ar even
absent. Facing limited financial resources and
scarce information on the underlying ecological
conditions of downstream water bodies, resource
managers and policy makers are often forced to
design watershed management strategies without
knowing their real effectiveness. Capps (2019)
discusses the ecology and management of freshwater
systems, with emphasis on how mismatches between
the governance of wastewater management and
watershed ecology may exacerbate environmental
problems.

Problems associated with water quality
deterioration are often exacerbated by the
degradarion of ecological buffers. This is true for
Brazil, where recent modifications in the Native
Vegetation Protection Law has threatened entire
ecosystems by reducing riparian protected areas.
Feijo-Lima et al. (2019) showed that changes in
terrestrial canopy cover in Atlantic Rainforest
streams are related to significant changes in
chlorophyll-a concentrations and invertebrate
funcrional groups, with loss of ecosystem functions.
Since rivers are affected by processes occurring in
terrestrial environments of the watershed, such
impacts can propagate longitudinally downstream
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(Feijo-Lima et al., 2019). Likewise, groundwater
degradation is also a current issue. Hirata &
Suhogusoff (2019) highlighted that aquifers have
remarkable functions in the hydrological cycle,
regulating the perenniality of rivers and lakes and
preserving mangroves, marshes, and vegetation in
dry periods. However, there has been a growing
increase in groundwater contamination with
anthropic compounds such as chlorinated organic
solvents, heavy metals, and nitrate. The authors
emphasize that the loss of groundwater quality is
often induced by the lack of control in groundwater
extractions nationwide, which brings intrusion
of saline or low-quality warter into aquifers; poor
design, construction and maintenance of supply
wells are also culprits.

The diversity of environmental problems faced
nowadays is complex and a multitude of actions
are needed in order to achieve feasible solutions.
Ecological monitoring is one example, and this
is especially true for cyanobacterial harmtul algal
blooms. In this regard, 1. Ogashawara provides
a perspective on the use of remote sensing to
monitor harmful algal blooms, with a focus on
recent advancements, lingering limitations, and
challenges (Ogashawara, 2019). Extending beyond
monitoring, Ribas et al. (2019) explain how
challenging it is to identify causal relarionships
between interventions and aquatic ecosystem
responses. They argue that limnologists still fail
in identifying causal relationships, mainly when
estimating the impacts of interventions, which
cannot be addressed by simply using models that
relate predictor and response variables. Relatedly, R.
Bozelli showed a perspecrive abour the challenges
of restoring tropical freshwater ecosystems.
Despite investments that usually accompany
aquatic restoration projects, the spatial aspects of
ecosystem recovery are still poorly understood. For
instance, remediation actions for environmental
impacts are rarely implemented in large scales such
as the watershed, with priority actions being local
and selected based on environmental, economic,
polirtical, and, social factors. The author also
proposes an integrated environmental management
that involves the rational use and protection
of aquatic ecosystems beyond their boundaries
(Bazelli, 2019).

The 26 articles published in both special
research topics cover several aspects of freshwater
degradation, impact evaluation, management,
restoration, and how human activities affect water
quality and services. This diverse set of papers
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reveals the high complexity and large breadth of
approaches for dealing with water issues, from
microorganisms to large fishes, from small ponds to
landscape levels on a global scale, from introduction
of toxic compounds to introduction of exotic
species, and from confronting obsolete legislations
to proposition of new scientific paradigms. We
hope thar this robust sample of water challenges
to current and future human society supports
broad discussion fundamental to democracy. We
are positive that interdisciplinary knowledge in
aquatic sciences is foundational to integrate social,
economic, and environmental dimensions and
thus minimize negative consequences of human
development to aquatic ecosystems functioning

and integrity.
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