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RELAÇÕES ECOLÓGICAS ENTRE PESCADORES E PEIXES NO 

BANCO DOS ABROLHOS (BAHIA ï BRASIL) : o papel das Áreas Marinhas 

Protegidas 

 

 
RESUMO 

 

 Áreas Marinhas Protegidas (AMP) são uma das potenciais ferramentas para a 

conservação da biodiversidade. AMP com zonas de exclusão de pesca (no-take zone) 

possibilitam que, com o passar do tempo, aumente a densidade de indivíduos dentro da área e 

possa ocorrer o efeito spillover, ou seja, o deslocamento de indivíduos de dentro para fora da 

área, onde a pesca é permitida. Aqui, verificamos que estudos que abordam o tema spillover 

são comumente realizados no Pacífico tropical e Mediterrâneo, notadamente pela técnica de 

Censo Visual Subaquático. Além disso, instituições públicas são as maiores responsáveis pela 

gestão destas AMP, que possuem, em sua maioria, até 10 km2. Verificamos uma relação da área 

da AMP com a distância mensurada do spillover. Os trabalhos raramente incluem a percepção 

de pescadores com relação aos benefícios de uma AMP. Desta maneira, há oportunidade para 

que novos estudos incorporem métodos complementares sobre o tema. A região do Banco dos 

Abrolhos, possui um mosaico de AMP com diferentes restrições à pesca. A partir da perspectiva 

da diversidade funcional, verificamos que não houve diferenças nos índices funcionais para as 

assembleias de peixes desembarcados dos municípios de Prado, Alcobaça e Caravelas, 

sugerindo redundância no pool regional de espécies alvo da pesca. Espécies com traços 

funcionais extremos se distribuíram ao longo do dendrograma de distância funcional, não 

havendo concentração em ramos funcionais específicos. No entanto, medidas específicas de 

gestão são necessárias para as espécies que apresentam conjunto de traços extremos. Ainda 

nesta mesma região, utilizamos o Conhecimento Ecológico Local de pescadores de Porto 

Seguro, Prado, Alcobaça e Caravelas para verificar a situação de algumas espécies de peixes de 

interesse comercial. Constatamos a ocorrência da Síndrome da Mudança de Referencial entre 

as diferentes gerações de pescadores. Pescadores que utilizam linha de mão indicaram queda 

na captura por unidade de esforço ao longo das décadas. Em Caravelas, pescadores capturam 

menores indivíduos e menor quantidade de badejo (Mycteroperca bonaci) devido às 

características da pesca deste município: menor escala e mais costeira. Uma rede de interação 

entre pescadores e pescado foi construída para cada município e a rede de Caravelas apresentou 

maior conectância e modularidade, sugerindo maior estabilidade e pode ser uma estratégia para 

minimizar grandes flutuações na renda. Por outro lado, as redes de Porto Seguro e Alcobaça 

mostraram menor conectância e maior aninhamento, respectivamente. Isso pode resultar em 

redes mais inst§veis, pois estes munic²pios, junto com Prado, possuem esp®cies óhubs de 

m·dulosô que são atualmente sobre-explotadas. 

 

 

Palavras-chave: Spillover. Diversidade funcional. Síndrome da mudança de referencial. Rede 

de interação. Pesca de pequena escala. 

 

 

 

 

 



 
 

ECOLOGICAL RELATIONSHIPS  BETWEEN FISHERS AND FISH IN 

ABROLHOS BANK (BAHIA - BRAZIL) : the role of Marine Protected 

Areas 

 

ABSTRACT 

 

 Marine Protected Areas (MPAs) are one of the potential tools for biodiversity 

conservation. AMP with fishing exclusion zones (no-take zone) make it possible, over time, to 

increase the density of individuals within the area and the spillover effect may occur, that is, 

the movement of individuals from inside to outside the area, where fishing is allowed. Here, we 

verify that studies which approach the spillover theme are commonly performed in the tropical 

Pacific and Mediterranean, notably by Underwater Visual Census. In addition, public 

institutions are the main responsible for the management of these MPAs, which have, for the 

most part, up to 10 km2. We verified a relation of the area of the AMP with the measured 

distance of the spillover. The work rarely includes fishers' perceptions of the benefits of an 

MPA. In this way, there is an opportunity for new studies to incorporate complementary 

methods on the subject. Abrolhos Bank region has a mosaic of AMP with different fishing 

restrictions. From the perspective of functional diversity, we verified that there were no 

differences in the functional indexes for the fish assemblies landed in the municipalities of 

Prado, Alcobaça and Caravelas, suggesting redundancy in the regional pool of target species. 

Species with extreme functional traits were distributed along the dendrogram of functional 

distance, with no concentration in specific functional branches. However, specific management 

measures are required for species with extreme traits. Also in this same region, we use the Local 

Ecological Knowledge of fishers of Porto Seguro, Prado, Alcobaça and Caravelas to verify the 

situation of some species of fish of commercial interest. We verified the occurrence of the 

Shifting Baseline Syndrome among the different generations of fishermen. Fishermen using 

hand and lines have indicated a drop in catch per unit of effort over the decades. In Caravelas, 

fishermen capture smaller individuals and less quantity of black grouper (Mycteroperca bonaci) 

due to the fishing characteristics of this municipality: smaller scale and more coastal. An 

interaction network between fishermen and fish was constructed for each municipality and 

Caravelas' network presented greater connectivity and modularity, suggesting greater stability 

and it can be a strategy to minimize large fluctuations in income. On the other hand, Porto 

Seguro and Alcobaça networks showed lower connectivity and higher nestedness respectively. 

This may result in more unstable networks, as these municipalities, along with Prado, have 

species 'hubs of modules' that are currently over-exploited. 

 

Keywords: Spillover. Functional diversity. Shifting Baseline Syndrome. Interaction network. 

Small-scale fishing. 
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1 INTRODUÇÃO GERAL  

 

 A degradação dos ambientes costeiros/marinhos é uma preocupação mundial que pode 

levar à perda de espécies e serviços ecossistêmicos associados, com imprevisíveis 

consequências econômicas (COSTANZA et al., 1997; WORM et al., 2006). A pesca é um dos 

principais protagonistas que afetam negativamente os ecossistemas marinhos (MYERS; 

WORM, 2003; PAULY et al., 1998; PAYNE et al., 2016). Entre as possíveis ferramentas que 

podem parar ou minimizar a perda da biodiversidade, estão as Áreas Marinhas Protegidas 

(AMP) que excluem qualquer atividade extrativa de dentro de seus limites (no-take zone; 

CLAUDET et al, 2008; HALPERN; WARNER, 2003). 

Embora haja um grande debate sobre sua efetividade (AGARDY, 2017; BERGSETH, 

2017; CLAUDET, 2017; HILBORN, 2017; HILBORN et al., 2004; PENDLETON et al., 2017), 

há um crescente corpo de evidências indicando que AMP podem melhorar variáveis 

bioecológicas dentro de suas bordas, tais como densidade, biomassa, tamanho dos indivíduos e 

riqueza (p.ex., LESTER et al., 2009; SALA; GIAKOUMI, 2017), além de recuperar habitats e 

populações de espécies de interesse comercial (CLAUDET  et al., 2010; Di LORENZO; 

CLAUDET; GUIDETTI, 2016; GARCÍA-CHARTON et al., 2008; HACKRADT et al., 2014; 

LESTER et al., 2009; PEREIRA et al., 2017; RUSS, 2002; WEIGEL et al., 2014). O crescente 

acúmulo de biomassa no interior de uma AMP pode desencadear um mecanismo dependente 

de densidade, efeito conhecido como spillover (ROWLEY, 1994; RUSS, 2002), ou seja, a 

exportação de indivíduos para áreas externas à AMP, onde a pesca pode ocorrer, induzindo um 

possível aumento da produtividade (ALÓS et al., 2015; Di LORENZO; CLAUDET; 

GUIDETTI, 2016; SALA; GIAKOUMI, 2017). 

 Apesar de AMP mostrarem relevantes melhoras em indicadores biológicos diretos, 

estudos prévios indicam que AMP podem ou não apresentar respostas em relação à diversidade 

funcional (DF; COLEMAN et al., 2015; DôAGATA et al., 2016; VILLAMOR; BECERRO, 

2012) e podem até mesmo não proteger esta faceta da biodiversidade (MOUILLOT et al., 

2011). Diversidade funcional é entendida como a variação de traços (morfológico, fisiológico 

ou fenológico) entre organismos (CARMONA et al., 2016; VIOLLE et al., 2007). Recentes 

estudos têm demonstrado a maior sensibilidade de métricas funcionais em relação às 

taxonômicas (SAGOUIS; JABOT; ARGILLIER, 2016; VILLÉGER et al., 2010). No ambiente 

aquático, a abordagem de DF tem sido aplicada para avaliar ações de origem antrópica 

(CHENG et al., 2014; de JUAN; THRUSH; DEMESTRE, 2007; GUSMAO et al., 2016) ou 
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eventos naturais (BUISSON et al., 2013). Sendo a pesca uma das atividades antrópicas de maior 

impacto no ambiente marinho, seus efeitos sobre a estrutura funcional de comunidades vêm 

sendo mais criteriosamente investigada (BREMNER, 2008; de JUAN; THRUSH; 

DEMESTRE, 2007; KOUTSIDI et al., 2016; MARTINS et al., 2012). No entanto, ainda não 

há estudos que avaliem a DF de peixes alvos da pesca de pequena escala em ambientes de 

recifes em países como o Brasil. Assim, esta abordagem pode somar-se aos métodos de 

avaliação de impactos em áreas sensíveis e onde se desenvolve a atividade pesqueira com 

notória importância socioeconômica. 

Desde o trabalho seminal de Morrill (1967), o Conhecimento Ecológico Local (CEL) 

de pescadores tem sido crescentemente incluído em estudos abordando a pesca, ecologia e 

conservação de peixes (BEGOSSI et al., 2011; CALÓ; SCHIAVETTI; CETRA, 2009; 

HERBST; HANAZAKI, 2014; LEITE; GASALLA, 2013; MARTINS et al., 2018; SÁENZ-

ARROYO; REVOLLO-FERNÁNDEZ, 2016; SILVANO; VALBO -JØRGENSEN, 2008; 

ZAPELINI et al., 2017). Pescadores detém um profundo conhecimento sobre o ambiente e os 

recursos pesqueiros dos quais dependem (BERKES; COLDING; FOLKE, 2000; JOHANNES; 

FREEMAN; HAMILTON, 2000; LIMA et al., 2016), tornando possível incorporar o CEL em 

políticas de gestão dos recursos (BEGOSSI, 2008; BERKES; COLDING; FOLKE, 2000; 

HIND, 2015; MUALLIL et al., 2014; NEIS et al., 1999; SILVANO et al., 2006). A relevância 

do CEL de pescadores torna-se crucial em países com precária disponibilidade de dados de 

longo prazo, tais como o Brasil (MILLS et al., 2011). Essa carência de informações mais 

detalhadas pode provocar uma falsa sensação de que os recursos e o ecossistema estão 

saudáveis. No entanto, Pauly (1995) chama a atenção para um fenômeno conhecido como 

Síndrome da Mudança de Referencial (SMR; em inglês Shifting Baseline Syndrome). 

Basicamente, a SMR surge quando cada geração de pescador (ou cientista da pesca) aceita 

como referência o tamanho do estoque e composição de espécies que ocorrem para o começo 

de sua carreira e utiliza essas informações para avaliar mudanças. Quando a próxima geração 

de pescador começa sua carreira, os estoques têm declinado ainda mais, e este será o novo 

referencial. Com isso, uma gradual modificação do ponto de referência se estabelece e tem-se 

inapropriados parâmetros para avaliar as modificações ambientais e perdas econômicas 

resultantes da sobre-pesca. Diversos estudos têm documentado esse fenômeno na atividade 

pesqueira (p.ex.: AINSWORTH; PITCHER; ROTINSULU, 2008; BENDER; FLOETER; 

HANAZAKI, 2013; GIGLIO; LUIZ; GERHARDINGER, 2015; GUÉNETTE; GASCUEL, 

2012; LUIZ; EDWARDS, 2011; McCLENACHAN, 2008; PINNEGAR; ENGELHARD, 

2008; SÁENZ-ARROYO et al., 2005). Desta maneira, a avaliação da percepção de diferentes 
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gerações de pescadores adquire fundamental relevância para a proposição de medidas eficazes 

de gestão dos recursos naturais. 

 A gestão da pesca depende, necessariamente, da gestão de pessoas (HILBORN, 2007), 

neste caso, os pescadores. Saber o que e onde pescam são informações básicas para a 

compreensão da relação recurso-pescador que vise a adequada gestão (ERLER; LIMA JR.; 

SCHIAVETTI, 2015; MARTIN et al., 2017). A abordagem de redes tem sido aplicada em um 

crescente número de estudos nas mais diversas áreas, tais como relações entre corporações 

transnacionais (VITALI; GLATTFELDER; BATTISTON, 2011), troca de informação entre 

gestores (MACIEJEWSKI; CUMMING, 2015), interação parasita-hospedeiro 

(LÖWENBERG-NETO, 2008), planta-animal (BASCOMPTE et al., 2003; PAWAR, 2014; 

PINHO; DÁTTILO; LEAL, 2017) e pesca (BASCOMPTE; MELIÁN; SALA, 2005; 

CHIZINSKI et al., in press; ERLER; LIMA JR.; SCHIAVETTI, 2015; MARTIN et al., 2017). 

A partir da perspectiva de rede, identifica-se o conjunto de pescadores especialistas e 

generalistas (ANDERSON et al., 2017; ERLER; LIMA JR.; SCHIAVETTI, 2015; 

FINKBEINER, 2015; SMITH; McKELVEY, 1986) e podemos verificar quais recursos 

pesqueiros adquirem maior relevância para estes pescadores, considerando que sua preferência 

é baseada no lucro (BROWN, 2000; CLARK, 1976; SUMAILA, 1998). Assim, através das 

métricas de rede, podemos quantificar a força das relações entre recurso-usuário e apontar 

tendências no redirecionamento de esforço quando ocorre diminuição de recursos de 

importância comercial. 

 Diante do exposto, esta tese teve como objetivos: (i) realizar uma revisão da literatura 

publicada sobre o efeito spillover a partir de AMP (Capítulo I); (ii) verificar a diversidade 

funcional dos pescados desembarcados em municípios localizados no Banco dos Abrolhos 

(Capítulo II) e; (iii)  avaliar, através do conhecimento ecológico local, a possível ocorrência da 

Síndrome da Mudança de Referencial entre pescadores de diferentes gerações com relação a 

abundância relativa de oito espécies de interesse comercial e construir uma rede de interação 

pescador-pescado (Capítulo III). 
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RESUMO 

Áreas Marinhas Protegidas (AMP) são áreas com potencial para beneficiar a pesca no seu 

entorno através do processo de spillover, ou seja, o deslocamento de indivíduos da espécie-alvo 

de dentro para fora das bordas da AMP devido ao processo dependente de densidade. Uma 

revisão sobre o efeito spillover a partir de AMP foi realizada para verificar como este processo 

tem sido abordado, foram consideradas: a região geográfica dos estudos, metodologias 

empregadas, tipo de gestão, idade e tamanho da AMP. O Pacífico tropical e Mediterrâneo foram 

as regiões com maior número de estudos; a metodologia mais empregada foi Censo Visual 

Subaquático; órgãos públicos são os principais responsáveis pela gestão de AMP; a maioria das 

AMP tem menos de 10 km2; uma relação entre a área da AMP e a distância mensurada do 

spillover foi verificada. Há um potencial para desenvolvimento de estudos em AMP nas regiões 

do Atlântico e Índico. Futuros estudos podem empregar metodologias complementares a fim 

de verificar spillover em diferentes escalas espaciais, além de quantificar e incluir a percepção 

de pescadores com o propósito de ampliar a base de informações disponíveis. No Brasil, apenas 

um trabalho foi desenvolvido. Isso abre espaço para novos estudos, com possibilidade de incluir 

pescadores como agentes ativos no processo de pesquisa. 

 

Palavras-chave: censo visual, no-take, gest«o, estrutura de habitat, tamanho, pesca. 
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1. Introdu­«o 

 

Em todo o mundo, Áreas Marinhas Protegidas (AMP) ï espaços marinhos fechados à 

pesca - tem sido implantados para a proteção de habitats, conservação da biodiversidade ou 

como uma ferramenta auxiliar na gestão dos recursos de interesse comercial [1-4], embora 

também seja possível unir objetivos de conservação com a gestão pesqueira [5]. Além disso, 

um crescente corpo de evidências tem mostrado a capacidade de AMP em melhorar indicadores 

bioecológicos, tais como biomassa, abundância, densidade e riqueza das espécies sob proteção 

[6,7]. 

 Teoricamente, uma AMP pode melhorar a produção pesqueira fora de seus limites 

através de dois processos: (i) deslocamento de indivíduos adultos e juvenis (efeito spillover), e; 

(ii) exportação de ovos e larvas pelágicas (efeito recrutamento) [4]. O efeito spillover (sensu 

[8]) é um processo dependente de densidade, ou seja, a limitação de espaço e recursos dentro 

de uma AMP deve ocasionar uma maior taxa de interações agressivas entre coespecíficos e/ou 

congêneres fazendo com que indivíduos subordinados sejam forçados a deixar a área [9]. O 

efeito recrutamento ocorre devido ao fato dos indivíduos protegidos poderem crescer, ficar mais 

velhos e produzirem mais ovos e larvas que após dispersão pelas correntes marinhas, 

recolonizarão áreas dentro e fora da AMP [10,11]. 

 Um crescente número de estudos desenvolvidos em AMP evidenciam a ocorrência de 

spillover [12,13,14], seja através da presença de gradiente negativo de biomassa [15,16], 

abundância [17], densidade [18], captura por unidade de esforço (CPUE) [19,20] se afastando 

das bordas ou através da constatação de maior taxa de interações agressivas dentro da AMP [9]. 

Seja qual for o processo que leve indivíduos da espécie de interesse para fora de uma AMP, 

recentes estudos têm constatado que o efeito spillover possa beneficiar a atividade pesqueira a 

centenas ou até mesmo quilômetros de distância de suas bordas [21-24]. 

 O deslocamento de indivíduos através das bordas de AMP pode favorecer a atividade 

pesqueira que ocorre em seu entorno e alguns estudos tem mostrado esse potencial [25-27]. 

Além das informações oriundas de estudos empíricos, pescadores também podem ser uma 

importante fonte de informação com relação ao efeito da AMP (reserve effect), uma vez que 

estão em contato diário com o ambiente e podem perceber se houve ou não melhora após o 

estabelecimento da área [28,29]. Este pode ser um fator essencial para a obtenção do apoio de 

pescadores que dependem diretamente da pesca como fonte de alimento e sobrevivência e que 

são afetados pela criação de AMP [30]. Além disso, estudos mostram que quanto maior o 
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envolvimento de pescadores na gestão de uma AMP, menos conflitos e atividades ilegais 

ocorrem [31]. 

 Considerando o potencial papel que AMP possuem em exportar biomassa para áreas do 

entorno beneficiando a atividade pesqueira, o objetivo deste estudo foi realizar uma revisão 

sobre a potencial ocorrência de spillover. Consideramos a região geográfica do estudo, a 

metodologia empregada para determinar a diferença nas métricas biológicas dentro e fora da 

AMP, sistema de gestão, idade e tamanho da AMP. Por fim, damos uma breve perspectiva sobre 

o potencial de pesquisa a ser desenvolvida em AMP no Brasil. 

 

2. Material e m®todos 

 

Para esta revis«o foi considerado AMP o local que n«o permite atividade de pesca dentro 

de seus limites (no-take area, em ingl°s). Foram considerados estudos que investigaram a 

potencial ocorr°ncia de spillover de peixes, crust§ceos e moluscos marinhos a partir de AMP. 

A potencial ocorr°ncia de spillover pode ser medida na forma de diferen­a de biomassa, riqueza, 

abund©ncia, densidade ou CPUE, medidos dentro e fora ou a partir da borda da AMP sob 

investiga­«o. 

  

2.1. Estrat®gia de busca 

 

 A busca de estudos foi baseada na combina­«o dos seguintes termos (somente na l²ngua 

inglesa): marine reserve, marine protected area, fisheries, spillover, no-take, richness, 

abundance, biomass, cpue, perception, evidence, increase e effectiveness. Um total de 12 

conjuntos de termos foi utilizado, conforme segue: 

ñspillover AND no-takeò 

ñspillover AND marine reserveò 

ñspillover AND marine protected areaò 

ñno-take AND (perception OR evidence OR increase OR effectiveness)ò 

ñmarine reserve AND fisheriesò 

ñmarine reserve AND (richness OR abundance OR biomass OR cpue)ò 

ñmarine protected area AND fisheriesò 

ñmarine protected area AND (richness OR abundance OR biomass OR cpue)ò 

ñfisheries AND spillover AND (richness OR abundance OR biomass OR cpue)ò 
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ñfisheries AND spillover AND (perception OR evidence OR increase OR effectiveness)ò 

ñfisheries AND marine reserve AND (perception OR evidence OR increase OR effectiveness)ò 

ñfisheries AND marine protected area AND (perception OR evidence OR increase OR 

effectiveness)ò. 

 Foram considerados apenas trabalhos publicados em peri·dicos revisados por pares. 

  

2.2. Base de dados 

 

 Foram utilizadas as bases de dados ISI Web of Knowledge (ISI WoK) e Scopus. A busca 

teve o crit®rio de ñrelev©nciaò definido. Os primeiros 50 itens de cada conjunto de termo de 

busca foram selecionados para posterior avalia­«o da relev©ncia usando crit®rio de inclus«o. O 

per²odo de busca foi entre 28 de maio a 07 de junho de 2015. 

 

2.3. Crit®rio de inclus«o de trabalhos 

 

 Todos os estudos recuperados atrav®s da busca eletr¹nica foram avaliados por relev©ncia 

do t²tulo e resumo. Os seguintes crit®rios foram utilizados para inclus«o dos trabalhos para a 

revis«o completa (nos casos onde n«o estava claro se o trabalho alcan­ava este crit®rio, o mesmo 

foi mantido): (1) Relev©ncia do t·pico: moluscos, crust§ceos e peixes marinhos; (2) Tipo de 

interven­«o: Ćrea Marinha Protegida (no-take); (3) Tipo de resultado: spillover, diferen­a na 

riqueza, biomassa, abund©ncia, densidade ou CPUE dentro e fora ou a partir da borda de uma 

AMP, marca­«o-recaptura e telemetria mostrando migra­«o para fora da AMP, percep­«o de 

pescadores; e, (4) Tipo de estudo: estudos que forneceram (i) compara­«o de medida 

bioecol·gica, dentro e fora ou a partir da borda de uma AMP; (ii) potencial/evid°ncia de 

ocorr°ncia de spillover. Foram considerados estudos de qualquer localidade geogr§fica. Artigos 

de revis«o e de modelagem n«o foram considerados. 

 Alguns estudos englobam mais de uma AMP, no entanto, foram consideradas nas 

an§lises apenas aquelas que s«o efetivamente no-take. Por exemplo, o estudo de Tupper [32] 

considerou tr°s AMP, por®m, aqui, apenas uma foi considerada (Piti), pois as outras duas 

permitem pesca tradicional ou pesca temporal no seu interior. 

 

2.4. An§lise dos dados 
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  Os estudos foram classificados de acordo com: (i) oceano (Atl©ntico, ĉndico, 

Mediterr©neo, Pac²fico) e (ii) zona t®rmica (temperada e tropical). Desta forma, pudemos 

avaliar como est«o distribu²dos os estudos por todo o mundo, al®m de verificar regi»es com 

poucos estudos. 

 Para classifica­«o das metodologias empregadas nos estudos consideramos: Censo 

Visual Subaqu§tico (CVS), pesca experimental (medida pela CPUE), marca­«o-recaptura e 

percep­«o de pescadores. Atrav®s do CVS os estudos avaliam diferen­as na abund©ncia, 

biomassa, densidade e riqueza. Este conjunto de t®cnicas permite medir o potencial spillover 

por diferentes processos e escalas espaciais. 

 O sistema de gest«o foi classificado em: (i) base comunit§ria/pescadores: §rea onde a 

comunidade/pescadores s«o os respons§veis pela gest«o; (ii) co-gest«o: §rea onde a 

responsabilidade da gest«o ® compartilhada entre ·rg«o p¼blico e representa­«o de pescadores, 

tamb®m pode ocorrer a inclus«o de ·rg«o n«o-governamental (ONG); (iii) p¼blica: §rea onde 

·rg«o ou institui­«o governamental ® respons§vel pela gest«o. 

 A rela­«o entre dist©ncia mensurada de spillover e idade e tamanho da AMP foram 

ajustados utilizando modelo aditivo generalizado (GAM), assumindo uma distribui­«o 

Gaussiana e fun­«o de liga­«o identity. Para esta an§lise foi utilizado o pacote mgcv [33] do 

software R [34]. 

Como estamos interessados em avaliar estudos que investigaram o potencial efeito de 

spillover, foram considerados os resultados apenas para o grupo biol·gico que mostrou sua 

potencial ocorr°ncia. 

  

3. Resultados 

 

 Para cada base de dados (ISI WoK e Scopus) tivemos um total de 600 estudos 

selecionados (12 conjuntos de termos * 50 itens). Após a remoção dos estudos duplicados, 347 

potenciais estudos foram selecionados para a fase de elegibilidade. Destes, 302 foram excluídos 

por não se adequarem a algum dos critérios de inclusão (p.ex.; permissão (temporal ou não) de 

alguma modalidade de pesca no interior da AMP, Tabela S1). Assim, tivemos que 45 estudos 

foram selecionados para avaliação completa (ver Material Complementar) conforme ilustrado 

pelo diagrama da Figura 1. 
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Figura 1 ï Fases de busca de artigos científicos para identificação, triagem, elegibilidade e 

inclusão na revisão sobre potencial ocorrência de spillover de Áreas Marinhas Protegidas ao 

redor do mundo. 

 

Ambientes temperados (N = 25; 55,56 %) predominaram em rela­«o aos tropicais (N = 

20; 44,44 %). O Pac²fico (Temperado = 4, Tropical = 13) e o Mediterr©neo (N = 13) foram os 

oceanos com maior n¼mero de trabalhos, enquanto o Atl©ntico (Temperado = 5, Tropical = 4) 

e o ĉndico (Temperado = 3, Tropical = 3) tiveram menor n¼mero de estudos abordando o tema. 

Censo Visual Subaqu§tico (N = 35; 61,4 %), pesca (N = 14; 24,56 %) e marca­«o-

recaptura (N = 8; 14,04 %) foram as metodologias mais empregadas para verificar o potencial 

de spillover. Alguns estudos utilizam mais de um m®todo. 

Com rela­«o ao sistema de gest«o empregado em todas as AMP (N = 71) inclu²das nos 

estudos, o sistema p¼blico teve o maior n¼mero de §reas sob sua responsabilidade (N = 44; 

61,97 %), seguido pelo sistema de co-gest«o (N = 10; 14,08 %) e de base 

comunit§ria/pescadores (N = 3; 4,23 %). Para catorze AMP (19,72 %), n«o foi poss²vel 
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identificar o sistema de gest«o empregado. 

A maior parte dos estudos teve enfoque em peixes (N = 36), seguido por lagosta (N = 

8), moluscos (N = 2) e caranguejo (N = 1). Dois estudos abordaram dois grupos conjuntamente 

(peixe e lagosta, [29]; peixe e molusco [30]. 

 Houve uma significante relação do tamanho (média±d.p. = 5,18±10,4 km2) da AMP 

com o efeito spillover de peixes. Por outro lado, a idade da área (16,9±8,1 anos) não foi 

relevante (Tabela 1). Embora o tamanho tenha sido significante, a maioria das AMP são 

menores que 10 km2 e isso refletiu no aumento dos limites de confiança para AMP de maiores 

tamanhos (Figura 2). Não houve correlação entre idade e área da AMP (correlação de Pearson: 

t = -1,28; gl = 30; cor = -0,22, P > 0,05). Devido ao pequeno número de estudos com crustáceos 

e moluscos, não foram ajustados modelos para estes grupos. 

 

Tabela 1 ï Resultados do modelo aditivo generalizado mostrando os efeitos dos diferentes 

fatores sobre a distância do spillover (N = 32). Efeito significante (P < 0,05) em negrito. 

 Estimativa SE t P 

(intercepto) 1102,3 122,3 9,02 < 0,0001 

Idade AMP 1,08 1,15 0,99 > 0,05 

Tamanho AMP (no-take) 6,99 7,58 2,98 < 0,05 
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Figura 2 ï Rela­«o entre idade (A) e tamanho (B) das Ćreas Marinhas Protegidas (no-take; N 

= 32) e dist©ncia estimada do efeito spillover como definido pelo modelo aditivo 

generalizado. Limites de confian­a de 95 % s«o mostrados em cinza. 



27 
 

 

4. Discuss«o 

 

4.1. Distribui­«o geogr§fica 

 

 Estudos que abordam o processo de spillover de AMP foram predominantes em regi»es 

temperadas, sendo o Mediterr©neo o local da maioria das pesquisas nesta zona t®rmica. No 

entanto, se deve notar que muitos estudos foram desenvolvidos nas mesmas AMP em diferentes 

momentos [p.ex., 18,26]. Na regi«o tropical, o Pac²fico engloba a maior parte das pesquisas. 

Estudos sobre o potencial spillover de AMP servem n«o apenas para testar (e eventualmente 

comprovar) a efic§cia de uma §rea de exclus«o de pesca, mas fundamentalmente, para obter o 

reconhecimento e apoio de pescadores que s«o os diretamente afetados com a cria­«o da 

mesma. Neste sentido, a desigual distribui­«o de estudos ao redor do mundo enfatiza a 

necessidade de mais esfor­o de pesquisa com AMP do Atl©ntico Tropical e ĉndico, regi»es 

reconhecidas com milh»es de pessoas que dependem diretamente dos recursos pesqueiros e que 

convivem com fatores que afetam a sustentabilidade, tais como crescente demanda pelos 

recursos, governan­a deficiente, pobreza e falta de alternativas [35,36]. 

 Em uma meta-an§lise dos efeitos bioecol·gicos de AMP ao redor do mundo, Lester et 

al. [6] demonstraram que AMP em ambientes temperados e tropicais mostraram efeitos 

positivos nas quatro vari§veis medidas (biomassa, densidade, riqueza e tamanho do organismo), 

sendo que AMP de ambientes temperados mostraram maior efeito sobre biomassa e densidade. 

No entanto, n«o foi avaliada a ocorr°ncia de spillover. No presente estudo, embora n«o tenha 

sido avaliado o tamanho do efeito nas AMP temperadas e tropicais, ambas zonas t®rmicas 

mostraram potencial ocorr°ncia de spillover, isso demonstra que o efeito de uma AMP pode 

agir sobre diversas esp®cies sujeitas ¨ diferentes press»es de pesca. 

 

4.2. Metodologias empregadas 

 

 Russ [4] detalha o protocolo amostral necess§rio para, inequivocamente, demonstrar a 

ocorr°ncia de spillover de uma AMP. No entanto, o pr·prio autor enfatiza a dificuldade log²stica 

para desenvolver tal protocolo. Na pr§tica, alguns estudos procuram incorporar diferentes 

t®cnicas que se complementam (p.ex., CPUE + marca­«o-recaptura [18]). A t®cnica de CVS 

pode fornecer um ñretratoò da situa­«o atual em uma escala mais fina, no entanto, n«o permite 

comprovar se a esp®cie de interesse atravessa a borda da AMP. Por outro lado, atrav®s da t®cnica 
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de marca­«o-recaptura ® poss²vel verificar se um indiv²duo marcado dentro da AMP foi 

recapturado fora da mesma. No entanto, tamb®m tem limita­»es, uma vez que n«o permite 

diferenciar a poss²vel causa da mobilidade do indiv²duo marcado, seja ela uma migra­«o 

sazonal, ontogen®tica ou simplesmente um deslocamento di§rio para forrageamento, j§ que o 

indiv²duo marcado ® observado em apenas dois momentos distintos no tempo [p.ex., 19,37,38]. 

Estudos com metodologias mistas podem propor e responder um mais amplo conjunto de 

hip·teses com o prop·sito de auxiliar no manejo e/ou conserva­«o de esp®cies de interesse 

comercial. 

 Embora AMP sejam uma das possíveis ferramentas para a gestão pesqueira e 

potencialmente compensem pescadores pela perda de áreas de pesca [3,39], não foram 

verificados estudos que incorporem e quantifiquem a percepção dos pescadores que atuam nos 

arredores de uma AMP e ao mesmo tempo demonstrem spillover por outras técnicas. No 

entanto, alguns estudos procuram incluir o papel da percepção de pescadores na discussão de 

seus resultados [26,40], ou relatar a importância das informações de pescadores para a 

identificação de características físicas do habitat [41]. Estudos que utilizam o conhecimento 

local de pescadores são cada vez mais comuns [p.ex., 42,43]. O papel dos pescadores pode ser 

determinante na quantificação do histórico da pesca local [44], preenchendo lacunas de 

informações nas situações onde não há dados anteriores ao estabelecimento de uma AMP, 

situação comum em todo o mundo. No entanto, podem ocorrer inconsistências como as 

observadas por Leleu et al. [45], desta maneira, as informações da percepção de pescadores 

devem ser utilizadas de forma complementar aos dados científicos. 

 Independente da técnica a ser utilizada, uma questão-chave deve ser respondida para 

avaliar o potencial benefício para a área de pesca adjacente: se a taxa de emigração é superior 

à taxa de imigração na AMP. Em outras palavras, se está saindo mais recurso pesqueiro da 

AMP do que entrando (spillover líquido), como no estudo de Rowe [38] com lagosta (Homarus 

americanus). Futuros estudos devem procurar incorporar essa medida de migração em AMP, 

situação já manifestada por Goñi et al. [19].  

 

4.3. Sistema de gestão 

 

 O predomínio de estudos desenvolvidos em áreas geridas por órgãos públicos pode ser 

um reflexo do contexto histórico pela qual AMP foram designadas para a gestão de recursos. 

Gulland [46] relata que a primeira evidência dos potenciais benefícios de áreas fechadas à pesca 

vieram da restauração dos estoques pesqueiros do Mar do Norte (Atlântico) com a interrupção 
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da pesca durante a Segunda Guerra Mundial. A partir daí a promoção de AMP foi direcionada 

de maneira predominantemente top-down e com frequente oposição de comunidades e 

pescadores locais [47]. No entanto, há exemplos onde a gestão de recursos marinhos é praticada 

com sucesso, possivelmente, por milênios por povos insulares do Pacífico [48], embora também 

haja evidência de sobreexploração [49]. 

 Diferentes sistemas de gestão são dependentes do contexto e podem ser apropriados 

para possibilitar que a AMP forneça benefícios. Quando apropriadamente gerida e com o 

comprometimento dos atores sociais, uma AMP pode incorporar os benefícios da conservação 

e do manejo dos recursos pesqueiros [5]. Isso demonstra que o sucesso na gestão deve 

considerar as características não apenas dos recursos, mas também dos usuários que dependem 

dos mesmos. Rowe [38] e Silva et al. [50] avaliaram AMP onde os pescadores (ou a 

comunidade) são responsáveis pela gestão e verificaram que a imposição e cumprimento das 

regras pelos usuários foi um diferencial. Pesca ilegal foi identificada em AMP com sistema de 

co-gestão [50] e gestão pública [51,52]. Porém, isso não significa que pesca ilegal não ocorra 

em sistemas de base comunitária, mas levanta a questão de que o apoio dos usuários e 

envolvimento dos mesmos na gestão dos recursos é fundamental [53], caso contrário, os 

benefícios de uma AMP podem ser facilmente degradados pela atividade ilegal [54]. 

 Chama a atenção o fato de vários estudos não identificarem o sistema de gestão pela 

qual a AMP em questão é gerida. Essa informação é relevante, pois permite identificar o nível 

de envolvimento dos usuários dos recursos na gestão da área: se houve participação na 

identificação do local onde a AMP foi situada; se participam de alguma forma na tomada de 

decisão; se ajudam na fiscalização e no cumprimento das regras/normas; etc. Estas questões 

podem diretamente estar relacionadas com o sucesso da gestão da área e influenciar de forma 

decisiva o grau de recuperação dos recursos-alvo que a AMP protege e, essencialmente, fornece 

(via spillover) aos próprios usuários dos recursos. Russ e Alcala [55] relatam como fatores 

sócio-políticos influenciaram a disposição da comunidade em apoiar ou não duas AMP nas 

Filipinas e as consequências sobre a produtividade pesqueira. O compromisso dos usuários com 

as normas, uma eficiente fiscalização e melhor infraestrutura por parte dos órgãos públicos são 

fatores de peso para o sucesso de uma AMP. 

 

4.4. Idade e tamanho da AMP 

 

 A literatura estabelece que idade e tamanho são fatores críticos para o alcance dos 

objetivos de uma AMP sob o ponto de vista da conservação [56-58]. Em conjunto, estes fatores 
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possibilitam que a densidade da espécie alvo da pesca aumente dentro da área e, eventualmente, 

indivíduos possam migrar para fora da mesma. Claudet et al [56] já haviam anotado que a idade 

teve menor relevância que o tamanho das AMP no que se refere ao acúmulo da densidade de 

espécies alvo. Aqui, não verificamos relação da idade das AMP com a distância do spillover. 

Isso porque o repovoamento de uma população de espécie com valor comercial depende do 

tempo de proteção e do nível de vigilância e cumprimento das normas [56]. Por outro lado, a 

distância mensurada de spillover está mais relacionada à ecologia da espécie e estrutura de 

habitat do entorno. 

 Apesar do número reduzido de AMP com área superior a 10 km2, o tamanho da área 

teve papel importante no alcance do efeito. Para nosso conhecimento, este potencial alcance do 

efeito spillover relativo ao tamanho da AMP ainda não havia sido demonstrado. Nossos 

resultados sugerem que a área sob proteção tem relevância para o alcance mensurado de 

spillover. A continuidade/qualidade de habitat do entorno de AMP que possibilitaram um maior 

deslocamento da espécie sob investigação pode estar entre os fatores responsáveis pelo padrão 

observado. Bartholomew et al. [59], verificaram que uma menor intersecção da borda de AMP 

com habitats de recifes possibilitou um aumento da densidade de espécies dentro da área. Por 

outro lado, uma maior intersecção com habitats adequados poderia possibilitar um maior 

deslocamento de indíviduos. Em ambientes de recife, algumas espécies de peixes podem 

realizar migrações diárias para locais de forrageamento [60,61]. Por exemplo, Chateau e 

Wantiez [62] mostraram que algumas espécies de peixes podem desempenhar deslocamentos 

relativamente longos entre recifes utilizando extensas áreas de substrato arenoso para 

estabelecer nova área de uso em locais fora da AMP. Por outro lado, García-Rubies et al. [14] 

constataram um limitado spillover entre as áreas no-take e parcialmente protegida no 

Mediterrâneo; os autores sugerem que isso foi devido à faixa de areia que age como uma 

barreira ao deslocamento das espécies avaliadas. Os resultados destes estudos demonstram que 

a ecologia da espécie sob investigação tem papel crítico na avaliação da eficácia de AMP para 

a ocorrência de spillover. 

 Não apenas o habitat pode influenciar o alcance do spillover, mas também o grau de 

pressão de pesca fora da AMP. Áreas com alta pressão de pesca podem impedir a ocorrência 

de um gradiente observado nas medidas de densidade, pois a alta concentração de esforço no 

entorno da AMP [fishing-in-line, 63] pode ocasionar um abrupto declínio da densidade, 

sugerindo que o efeito spillover não é sentido muito além da borda da reserva [39,64]. Por 

exemplo, La Mesa et al. [65] verificaram que a alta pressão de pesca sobre esparídeos ocasionou 

uma abrupta diminuição da densidade e biomassa a apenas 100 m da borda da AMP. Por outro 
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lado, Follesa et al. [18] verificaram um padrão oposto: a baixa pressão de pesca possibilitou 

que spillover fosse sentido até 6 km. Desta maneira, estudos sobre spillover precisam incorporar 

não apenas medidas de habitat, mas também captura e esforço de pesca do entorno. 

 Alguns estudos sugerem que spillover possa ocorrer devido às diferenças encontradas 

nas métricas bioecológicas entre a AMP e sítios controle que não se encontram, 

necessariamente, em locais adjacentes [p.ex., 66,67]. Embora não demonstrem um gradiente a 

partir da AMP, evidências indiretas, como maior concentração de esforço de pesca em regiões 

mais próximas à AMP, sugerem a possibilidade da ocorrência de deslocamento de indivíduos 

de dentro para fora da AMP [68].  

 

4.5. Brasil: perspectivas de estudos 

 

 O ¼nico estudo demonstrando spillover realizado no Atl©ntico Sul Ocidental foi 

desenvolvido no Brasil por Francini-Filho e Moura [51]. Considerando que o pa²s possui 

comunidades pesqueiras ao longo de toda sua costa, ® importante propor estudos que 

incorporem tanto informa­»es oriundas de estudos cient²ficos quanto derivadas de pescadores, 

de modo a avaliar a efetividade das atuais AMP e elucidar resultados contradit·rios [69]. Essa 

abordagem pode amenizar os constantes conflitos que surgem quando da cria­«o de AMP e, 

possivelmente, diminuir a ocorr°ncia de pesca ilegal [70]. 

 Futuros estudos em AMP brasileiras podem investigar se a efetividade das mesmas na 

prote­«o e recupera­«o de popula­»es de esp®cie de interesse comercial tamb®m se traduz em 

exporta­«o de biomassa para §reas do entorno. Alguns estudos verificaram melhores 

indicadores biol·gicos de esp®cies de valor comercial em AMP com restri­«o de pesca [71,72], 

no entanto, estes estudos n«o avaliaram a ocorr°ncia de spillover. Claramente, estudos em AMP 

brasileiras devem lidar com o fato da defici°ncia na fiscaliza­«o e constantes casos de pesca 

ilegal [51,72]. Isso pode diminuir a efici°ncia da §rea na recupera­«o das esp®cies e, 

consequentemente, impedir a constata­«o de spillover. 

 Outro campo promissor ainda n«o explorado no estudo de AMP brasileiras ® no uso de 

metodologias com marca­«o-recaptura e de telemetria. Esta linha de pesquisa tem potencial 

para investigar quest»es que v«o al®m do spillover, tais como conectividade entre habitats [73], 

popula­»es [74] e AMP [75], todas relevantes para a manuten­«o da diversidade gen®tica e para 

o planejamento de futuras AMP. Estas t®cnicas podem ser incorporadas ¨ programas de 

monitoramento com metodologias j§ utilizadas (p.ex., CVS), no entanto, a demonstra­«o dos 

efeitos de uma AMP deve contar com projetos de longo-prazo, como os desenvolvidos para os 
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recifes de coral da regi«o dos Abrolhos [76]. 

 Recentemente, houve avan­os na prote­«o do ambiente marinho, colocando o Brasil 

entre os pa²ses que atingiram as metas acordadas internacionalmente 

(http://www.mma.gov.br/index.php/comunicacao/agencia-informma?view=blog&id=2888). 

No entanto, a estrutura das ag°ncias ambientais governamentais ainda enfrentam s®rios 

problemas institucionais [77]. Com as recentes AMP criadas, pesquisas ser«o fundamentais para 

legitimar n«o apenas §reas relevantes para conserva­«o, mas tamb®m para testar estas §reas 

como poss²veis ferramentas complementares na gest«o pesqueira, somando-se aos mecanismos 

regulat·rios j§ existentes. Al®m disso, amplia a possibilidade de novas redes de pesquisa que 

podem implementar abordagens metodol·gicas complementares com o prop·sito de incorporar 

uma efetiva participa­«o de comunidades de pescadores na constru­«o e aplica­«o do 

conhecimento na gest«o dos recursos naturais. 

 

5. CONCLUSëO 

 

 Estudos abordando o efeito spillover de organismos marinhos para fora das bordas de 

uma AMP são desenvolvidos, principalmente, em regiões temperadas. Os oceanos Pacífico e 

Mediterrâneo abrangem a maioria destes estudos. O método de CVS é o mais utilizado, porém, 

futuros trabalhos abordando o processo de spillover podem utilizar metodologias com escalas 

espaciais complementares (p.ex., CVS, pesca experimental e marcação-recaptura), além de 

incorporar a perspectiva dos usuários dos recursos. Constatamos uma relação entre a área da 

AMP e a distância mensurada do efeito spillover, sugerindo que quanto maior a área sob 

proteção, maior o alcance do efeito. No entanto, o alcance é dependente da ecologia da espécie 

e estrutura de habitat fora da AMP. No Brasil, ainda há muito espaço para pesquisas envolvendo 

AMP. Com sua diversidade de habitats ao longo da costa, somando-se às inúmeras 

comunidades de pescadores existentes, pode-se construir um processo mais inclusivo, tendo-se 

em vista que isso pode amenizar conflitos, diminuir a frequência da pesca ilegal e aumentar os 

benefícios de uma AMP, não apenas no sentido da conservação, mas também da produtividade 

pesqueira. 
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MATERIAL COMPLEMENTAR  

 

Tabela S1- Número de estudos selecionados na fase de elegibilidade que foram excluídos das 

análises por não se encaixarem a algum critério de inclusão. 

Justificativa da retirada N 

Modelagem 28 

Não encontrados 13 

Outros estudos biológicos/não-biológicos 157 

Permite algum tipo de pesca 10 

Revisão, meta-análise, trabalho teórico sobre AMP 33 

Sem evidência de spillover 36 

Telemetria, marcação-recaptura 25 
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Resumo 

 

Nas últimas décadas, tem havido um maior interesse de pesquisa sobre a perspectiva funcional 

das espécies, pois se considera que são seus traços funcionais que determinam os processos 

ecossistêmicos. A riqueza de peixes em ambientes de recifes de coral é notória, mas ainda há 

lacunas sobre a diversidade funcional (DF) das espécies alvo da pesca de pequena escala em 

países como o Brasil. Aqui, utilizamos métricas de DF (Riqueza Funcional, Equabilidade 

Funcional, Divergência Funcional e Dispersão Funcional) para avaliar as assembleias de peixes 

desembarcados em três municípios localizados entre Áreas Marinhas Protegidas no Banco dos 

Abrolhos, Bahia. Não houve diferença nas métricas funcionais para as assembleias dos três 

municípios. Houve predomínio de espécies demersais capturadas em Caravelas principalmente 

por rede de emalhe, enquanto Alcobaça e Prado capturam, proporcionalmente, mais espécies 

pelágicas. A frota de Alcobaça captura espécimes de maior porte, provável reflexo das pescarias 

desenvolvidas mais distantes da costa. Em todos os municípios, a pesca retira do ambiente 

espécies que possuem papéis ecológicos distintos, não direcionando todo esforço a espécies que 

desempenhem funções semelhantes no ecossistema. No entanto, maior fiscalização e planos de 

gestão para espécies com traços extremos são necessários na região. 

 

Palavras-chave: gestão, pesca de pequena escala, traços funcionais, Banco dos Abrolhos. 
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1. Introdução 

 

De maneira geral, a biodiversidade é mensurada por métricas baseadas em riqueza, no 

entanto, estas métricas não fazem distinção sobre o papel que as espécies desempenham no 

ecossistema (Cousins, 1991). Espécies possuem uma enorme variedade ecomorfológica e isso 

tem como consequência uma ampla gama de formas pelas quais as espécies interagem com o 

ambiente (p. ex., Costello et al., 2015; Dumay et al., 2004). Recentes estudos indicam que a 

variação entre características das espécies tem papel fundamental nos processos ecossistêmicos 

e, portanto a diversidade funcional (DF) é que deve ser avaliada (Carmona et al., 2016; Chapin 

et al., 2000; Díaz e Cabido, 2001; Gagic et al., 2015; Karadimou et al., 2016; Violle et al., 

2007). 

Sob a perspectiva da DF, a biodiversidade pode adquirir padrão distinto daquele obtido 

pelas métricas baseadas em espécies (Stuart-Smith et al., 2013) e este padrão é determinado 

pela escolha dos traços funcionais das espécies sob investigação (Bremner, 2008; Fonseca e 

Ganade, 2001). Contraintuitivamente, diversos estudos tem demonstrado que a DF não possui 

uma relação linear com riqueza: essa é uma propriedade inerente da DF, já que ela não aumenta 

automaticamente com a adição de espécies (Cheng et al., 2014; Díaz e Cabido, 2001; Izsak e 

Szeidl, 2002; Karadimou et al., 2016; Villéger et al., 2010). Desta forma, espécies 

taxonômicamente distantes podem ser funcionalmente próximas, aumentando a redundância 

funcional de uma comunidade (Halpern e Floeter, 2008; Villéger et al., 2010). 

A pesca é reconhecida como uma das atividades humanas com maior impacto sobre o 

ambiente e comunidades marinhas (Crowder et al., 2008; Mangi e Roberts, 2006; Shester e 

Micheli, 2011). A pesca pode levar ao colapso comunidades inteiras (Jackson et al., 2001) e 

alterar a estrutura de tamanho de populações de peixes (Blanchard et al., 2005) colocando em 

risco os serviços ecossistêmicos que elas promovem (Holmlund e Hammer, 1999). Desta 

maneira, recentes estudos tem utilizado a abordagem da DF para verificação dos traços 

funcionais que estão sob maior pressão da pesca (Fauconnet et al., 2015; Koutsidi et al., 2016) 

e, assim, fornecer subsídio para a construção de medidas de gestão para espécies de maior 

importância comercial, as chamadas alvos prioritários da pesca (Martins et al., 2012). No 

contexto de ambientes de recifes de coral, a avaliação da DF pode indicar as espécies com traços 

funcionais críticos para a manutenção da estrutura do habitat (p.ex., Lokrantz et al., 2008; 

Mumby et al., 2006). Desta maneira, medidas de gestão devem priorizar grupos funcionais 

críticos com o propósito de impedir a sobrepesca e a contínua degradação deste ambiente 
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(Hawkins e Roberts, 2004; Hughes, 1994) caracterizado pela natureza multi-específica e multi-

petrecho da pesca (Berkes et al., 2001; McClanahan et al., 2014). 

Nas últimas décadas, tem havido um crescente interesse na criação de Áreas Marinhas 

Protegidas (AMP) como uma ferramenta adicional para a conservação da biodiversidade e 

gestão da pesca (Di Lorenzo et al., 2016; Roberts et al., 2005; Russ e Alcala, 2011; Weigel et 

al., 2014). Estudos prévios apontam que AMP promovem melhoras bioecológicas (Lester et al., 

2009) e podem beneficiar a pesca em seu entorno (p.ex., Di Lorenzo et al., 2016; McClanahan 

e Mangi, 2000; Russ et al., 2004). No entanto, poucos trabalhos têm conjugado abordagens que 

incluam DF juntamente com AMP, e os existentes, mostram resultados conflitantes (Coleman 

et al., 2015; Micheli e Halpern, 2005; Villamor e Becerro, 2012). 

Na costa leste do Brasil encontra-se o Banco dos Abrolhos, o maior e mais complexo 

sistema de recifes de coral do Atlântico Sul (Leão et al., 2003), sendo um ambiente de extrema 

importância socioeconômica para a pesca de pequena escala (Cordell, 2006). Nesta região, há 

diversas comunidades pesqueiras que dependem dos recursos tanto para sobrevivência quanto 

para propósito comercial. Além disso, existem AMP com diferentes restrições à pesca. Portanto, 

o objetivo deste estudo foi avaliar a DF dos pescados desembarcados em três municípios 

localizados em um mosaico de AMP. Nossa hipótese é que a comunidade pesqueira pertencente 

a uma AMP com certas restrições à pesca deve apresentar uma assembleia de pescados com 

maior DF. 

  

2. Métodos 

 

2.1. Área de estudo 

 A região do Banco dos Abrolhos é uma extensão da plataforma continental que 

apresenta uma heterogeneidade de habitats, tais como fundos de rodolitos, gramas e algas 

marinhas, mangues e grandes extensões de fundo não consolidado (Amado-Filho et al., 2012; 

Creed e Amado-Filho, 1999; Moura et al., 2011, 2013). Nesta região, há um conjunto de AMP: 

(i) Parque Nacional Marinho dos Abrolhos (PNMA, 913 km2) criado em 1983, é uma área com 

restrição total a qualquer atividade extrativa, constituída por duas porções descontínuas: Recife 

Timbebas (110 km2), mais próxima à costa e com fraca fiscalização pelo órgão gestor e 

Arquipélago dos Abrolhos (803 km2), mais distante da costa e com fiscalização atuante 

(Francini-Filho e Moura, 2008a); (ii) Resex Corumbau (895 km2, criada no ano 2000); (iii) 

Resex Cassurubá (1007 km2, criada em 2009). Ambas Resex são AMP com algumas restrições 

de pesca e são co-geridas pelos beneficiários e pelo órgão federal (Instituto Chico Mendes de 
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Conservação da Biodiversidade - ICMBio), são áreas de uso exclusivo dos beneficiários (Fig. 

1). 

 

[Fig. 1] 

 

 A região tem a pesca como uma de suas principais atividades econômicas e possui a 

maior produtividade pesqueira da costa Leste do Brasil (Cordell, 2006). Pescadores atuam com 

diversos petrechos, sendo linha de mão, rede de emalhe, espinhél, arpão e arrasto de camarão 

as mais utilizadas (Moura et al., 2013; Santos Neto et al., 2016).  

A coleta de dados referente às espécies de peixes atualmente desembarcadas na região 

foi realizada nos municípios de Caravelas (entre abril e junho/2015), Alcobaça (setembro/2016) 

e Prado (março e abril/2017). Medições biométricas foram realizadas nos pescados em locais 

comumente utilizados para o desembarque, armazenamento e comercialização dos mesmos. As 

medições foram realizadas oportunisticamente: enquanto os pescados eram desembarcados, 

espécimes foram medidos de acordo com a possibilidade do momento. Caravelas é o município 

mais próximo ao PNMA e pescadores deste município podem atuar tanto dentro quanto fora da 

Resex Cassurubá e por possuírem embarcações de menor porte, se restringem às regiões mais 

próximas a costa de seu porto de origem. Por outro lado, pescadores dos municípios de Prado 

e Alcobaça possuem embarcações de maior porte e podem atuar em regiões mais distantes. Os 

desembarques realizados por embarcações dos municípios de Prado e Alcobaça não incluem 

peixes capturados dentro da Resex Corumbau, pois o conjunto de pescadores destas 

embarcações não são beneficiários da mesma. 

 

2.2. Diversidade Funcional: definição e medições das variáveis 

 A definição de grupo funcional pode ser entendida como sendo espécies que exibem 

respostas similares a condições ambientais, ou, tem efeitos similares sobre os processos do 

ecossistema (Blondel, 2003). Aqui, o objetivo foi definir grupos de espécies que possuem 

funções ecossistêmicas similares (Dumay et al., 2004). 

Violle et al. (2007) sugerem que traços sejam utilizados apenas no nível individual, não 

se confundindo com traços demográficos, utilizado ao nível de população. Também, McGill et 

al. (2006) aconselham a utilização de traços mensurados numa escala contínua, isso diminui a 

grosseira representação do papel funcional resultante da utilização de traços classificados 

categoricamente. Assim, sete variáveis funcionais foram selecionadas que estão relacionadas 
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ao nicho funcional e estratégia de vida das espécies (Fig. 2): (i) Razão do comprimento padrão 

(Cp) para altura do corpo (Ac, Cp / Ac): relacionado com a habilidade hidrodinâmica da espécie 

(Sibbing e Nagelkerke, 2001); (ii) Razão entre comprimento (cP) e altura (aP) da barbatana 

peitoral (cP / aP): correlacionado com a habilidade natatória em Labrideos e, mais geralmente, 

relacionado com a capacidade de manobra em baixa velocidade e eficiência de locomoção 

(Bellwood et al., 2002); (iii) Razão entre comprimento (cC) e altura (aC) da barbatana caudal  

(cC / aC): decresce quando a habilidade natatória do peixe diminui (Sibbing e Nagelkerke, 

2001). Peixes demersais tendem a ter uma alta razão, enquanto peixes pelágicos tendem a ter 

uma baixa razão; (iv) Diâmetro do olho (D): relacionado à detecção de alimento e acuidade 

visual (Dumay et al., 2004; Mouillot et al., 2007); (v) Abertura oral (Ao): relacionado ao 

tamanho máximo da presa e influencia o impacto do peixe sobre a teia alimentar (Sibbing e 

Nagelkerke, 2001); (vi) Comprimento para maturidade (Mat.leng): correlacionado com 

longevidade da espécie (Winemiller e Rose, 1992) e também está associado à sua maior 

vulnerabilidade (Reynolds et al., 2000); (vii) Nível trófico (Trop): associado à dieta e atividade 

de forrageamento (Mouillot et al., 2014; Stuart-Smith et al., 2013). Os valores das duas últimas 

variáveis foram consultados no site FishBase (Froese e Pauly, 2017) ou literatura publicada. 

Todas as demais medições foram aproximadas para o milímetro mais próximo. 

 

[Fig. 2] 

 

Quando se utiliza variáveis morfológicas contínuas, é comum considerar o valor médio 

para a espécie. Embora seus valores possam ter considerável variação dentro da espécie, a 

utilização de valores médios para classificar espécies por parâmetros funcionais justifica-se 

pelo fato de que as diferenças entre espécies são maiores do que dentro da espécie (Kraft e 

Ackerly, 2009) e esse resultado é consistente tanto no espaço quanto no tempo (Garnier et al., 

2001). 

 

2.3. Análise dos Dados 

 Primeiramente, para cada município, foi calculada a Riqueza Funcional (FRicind) 

individualmente. Isso possibilita verificarmos o espaço funcional preenchido pela assembleia 

de peixes de cada município. Para isso, utilizamos o conjunto de espécies amostrado em cada 

município e seus respectivos valores de traços funcionais. Posteriormente, considerando o pool 

de espécies dos três municípios em conjunto, calculamos: (i) Riqueza Funcionalpool; (ii) 
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Equabilidade Funcional (FEve), descreve a equabilidade na distribuição da abundância no 

espaço de traço funcional; (iii) Divergência Funcional (FDiv), representa como a abundância 

está espalhada ao longo dos eixos de traços funcionais. Os índices FEve e FDiv podem ser 

calculados com dados de presença/ausência. Neste caso, ambos os índices quantificam a 

posição relativa das espécies dentro do espaço funcional ao invés da distribuição de abundância 

(Villéger et al., 2008); (iv) Dispersão Funcional (FDis), representa a distância média no espaço 

de traço multidimensional de espécies individuais para o centróide de todas as espécies 

(Laliberté e Legendre, 2010). Este índice leva em conta a abundância relativa das espécies para 

o cálculo da ponderação do centróide multidimensional. No entanto, também pode ser utilizado 

com dados de presença/ausência; neste caso, FDis é a distância média não-ponderada para o 

centróide das espécies (detalhes, ver Laliberté e Legendre, 2010). O índice não possui limite 

superior e não é afetado pela riqueza de espécies. É robusto à situação de ausência de 

informação de traços (Pakeman, 2014). Desta maneira, o conjunto de índices pode ser utilizado 

de maneira complementar na avaliação da DF na região de estudo (Laliberté e Legendre, 2010; 

Mouchet et al., 2010; Schleuter et al., 2010). 

Para o cálculo de todos índices, são construídas duas matrizes: (i) matriz de traços, onde 

as linhas são as espécies e as colunas são os valores biométricos. Esta matriz será utilizada para 

o cálculo da distância entre espécies. A matriz de distância pode adquirir valores negativos e, 

neste caso, não pode ser representado em um espaço Euclidiano. Para contornar esse problema, 

foi utilizado o método de correção descrito por Cailliez (1983); (ii) matriz de presença/ausência 

de espécies, onde as linhas são os municípios e as colunas são as espécies. Como não há dados 

de abundância (aqui, dados de desembarque) foi utilizado informação de presença/ausência para 

os cálculos de FEve, FDiv e FDis. Para o cálculo de FRic, análise das coordenadas principais 

(PCoA) foi realizada sobre a matriz de distância para a construção do espaço multidimensional. 

Os quatro primeiros eixos do PCoA foram mantidos, os quais representam satisfatoriamente a 

distância entre as espécies (Maire et al., 2015; Mouillot et al., 2013; Villéger et al., 2008). 

 Complementarmente, foram calculados os valores de traços médios ponderados (CWM, 

Lavorel et al., 2008). Para variáveis contínuas, CWM é o valor médio do traço para todas as 

espécies desembarcadas em cada município ponderado por sua biomassa relativa. Ausência de 

algum valor de traço implica que a espécie é excluída da análise para o traço específico. Esta 

análise permite verificar possíveis padrões nos traços funcionais dominantes das espécies 

desembarcadas nos três municípios. Para esta análise também foi utilizado informação de 

presença/ausência. 
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 Para testarmos se a riqueza de espécies e valores dos índices apresentam diferenças 

significativas entre os municípios, foi desenvolvido um script (algoritmo) com procedimento 

de aleatorização da matriz de presença/ausência. Isso foi realizado para simularmos valores de 

riqueza e dos índices. Considere uma matriz com o pool regional de espécies amostradas, temos 

que as colunas da matriz são as espécies e as linhas são os municípios. Para cada iteração (n = 

1000) e para cada coluna, o algoritmo embaralha os valores reais de presença/ausência de cada 

linha e distribui aleatoriamente entre os municípios e recalcula os índices. Desta forma, 

verificamos se os valores de riqueza e dos índices de DF em cada município são significativos. 

Assim, para cada município, testamos a hipótese nula de que não há diferença na riqueza e nos 

índices reais de DF comparados à riqueza e índices simulados. 

O valor de significância (P) foi estimado baseado na hipótese nula de não haver 

diferença entre riqueza e índices reais e simulados para cada município. O valor de P é a 

proporção dos valores simulados que são maiores ou menores aos valores reais. Assim, 

considerando um teste bilateral com risco de 5% (de rejeitar a hipótese nula), temos que quando 

P < 0,025 ou P > 0,975 a riqueza e os índices reais serão maiores ou menores do que se esperaria 

ao acaso, respectivamente. Para se estimar o valor de P, os valores reais de riqueza e índices 

são incluídos no conjunto de valores simulados. Desta maneira, temos um valor de P 

conservativo (Ruxton e Neuhäuser, 2013). 

Para verificar o valor estatístico do desvio dos índices reais em relação à distribuição 

dos valores dos índices simulados, foi calculado o tamanho padronizado do efeito (TPE; em 

inglês Standardized effect size) para cada índice em cada município: 

 

TPE = (Iobs - Isim) / SDsim 

 

onde, Iobs é o valor real do índice, Isim é o valor médio do índice simulado, e SDsim é o desvio-

padrão associado (Gotelli e McCabe, 2002; Villéger et al, 2010). 

 Análise de variância paramétrica (Anova) foi utilizada para verificar diferenças nos 

traços funcionais entre municípios. Teste post hoc de Tukey foi utilizado para verificar onde se 

encontravam as diferenças. 

 Uma adicional análise foi realizada: considerando o pool regional de espécies 

amostradas, foi constru²do um agrupamento hier§rquico (fun­«o óhclustô, m®todo de 

aglomera­«o ócompleteô) baseado na matriz de dist©ncia euclidiana entre os tra­os funcionais 

das espécies. A partir deste agrupamento, para cada município, foram verificadas as posições 

das espécies com valores de traços extremos (espécies que possuem a combinação de traços 
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com valores discrepantes). Essa análise permite verificar a distribuição das espécies com 

valores de traços extremos que foram amostradas em cada município considerando as 

dissimilaridades funcionais entre as espécies. Coeficiente de correlação cofenética foi utilizado 

para verificar a qualidade do ajuste (Sokal e Rohlf, 1962). 

Todas as análises foram realizadas no software R (R Core Team, 2013). 

 

3. Resultados 

 

Foram realizadas medições biométricas de 371 indivíduos (Prado: 126, Alcobaça: 166, 

Caravelas: 79) pertencendo a 37 espécies. O percentual de preenchimento das matrizes de traços 

foi alto em todos os municípios (Prado: 93,23%, Alcobaça: 96,43%, Caravelas: 99,32%) com 

reduzido número de traços faltantes para algumas espécies. Houve uma variação nos traços 

funcionais das espécies nos três municípios (Tabelas A1-3). O volume do espaço funcional da 

assembleia de espécies de Prado foi maior, ou seja, houve um maior espaço de nicho preenchido 

pela assembleia (para simplificar a representação, apenas os dois primeiros eixos são mostrados, 

Fig. 3). 

 

[Fig. 3] 

Prado mostrou menor número de espécies, mas FRic foi maior. Previsivelmente, FEve 

foi próximo a 1 em todos os municípios, devido à utilização de dados de presença/ausência. 

Não houve diferença estatística para riqueza e índices. (Fig. A1-2, Tabela 1). 

 

Tabela 1 

Riqueza e índices de diversidade funcional e tamanho padronizado do efeito (TPE) das 

espécies de peixes desembarcados em Prado, Alcobaça e Caravelas. Riq: riqueza; FRicpool: 

Riqueza funcional do pool regional; FEve: Equabilidade funcional; FDiv: Divergência 

funcional; FDis: Dispersão funcional. 

Município  Riq FRicpool TPE.FRic FEve TPE.FEve FDiv TPE.FDiv FDis TPE.FDis 

Prado 19 0,438 -0,122 0,975 0,873 0,770 -0,218 0,160 0,173 

Alcobaça 20 0,386 -0,459 0,970 -0,075 0,786 0,519 0,151 -0,880 

Caravelas 21 0,350 -0,720 0,972 0,268 0,793 0,872 0,155 -0,382 

 

Caravelas apresentou os maiores valores médios nas relações entre as variáveis (Cp/Ac; 

cP/aP; cC/aC), além de maior nível trófico (trop). A assembleia de Prado apresentou o maior 



56 
 

diâmetro de olho (diam.olho), abertura oral (abert.oral) e comprimento para maturidade 

(mat.leng), conforme Tabela 2. 

 

Tabela 2 

Valores médios dos traços funcionais para as espécies desembarcadas nos municípios de 

Prado, Alcobaça e Caravelas. 

Município Cp/Ac cP/aP cC/aC diam.olho abert.oral mat.leng trop 

Prado 3,558 1,390 0,451 24,454 65,800 411,941 3,972 

Alcobaça 3,486 1,285 0,415 23,238 62,026 346,632 3,853 

Caravelas 4,617 1,455 0,541 20,443 51,408 336,100 4,014 

Cp/Ac: razão do comprimento padrão e altura do corpo; cP/aP: razão entre comprimento e altura da barbatana peitoral; 

cC/aC: razão entre comprimento e altura da barbatana caudal; diam.olho: diâmetro do olho; abert.oral: abertura oral; 

mat.leng: comprimento para maturidade; trop: n²vel tr·fico. óDiam.olhoô, óabert.oralô e ómat.lengô em milimetros. 

 

 Houve diferenças entre os municípios considerando três traços funcionais: razão entre 

comprimento e altura da barbatana caudal (F2,57 = 33,62; P < 0,05), diâmetro do olho (F2,57 = 

7,15; P < 0,05) e abertura oral (F2,48 = 4,97; P < 0,05) das espécies (Fig. 4). O município de 

Caravelas mostrou o maior valor com relação à barbatana caudal, indicando que houve 

predomínio de espécies demersais na amostra. Os peixes amostrados em Prado e Alcobaça 

tiveram maior diâmetro ocular que os de Caravelas. Por fim, os peixes amostrados em Alcobaça 

mostraram maior abertura oral que os de Caravelas. 

 

[Fig. 4] 

 

 A análise de agrupamento revelou a dissimilaridade entre as espécies amostradas 

considerando a distância funcional entre as mesmas. Não houve qualquer padrão entre os 

municípios, as espécies com traços extremos distribuem-se ao longo do dendrograma (Fig. A3-

6). O ajuste do agrupamento (índice de correlação cofenética) apresentou valor de 0,69. 

 

4. Discussão 

 

 A pesca pode exercer relevante pressão seletiva sobre atributos funcionais de peixes. Na 

pesca tropical de pequena escala, há uma grande variedade de petrechos de pesca que tem como 
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alvo uma gama de espécies que podem mostrar distante relação taxonômica. Aqui, constatamos 

que três municípios desenvolvem uma pesca com um padrão muito similar em relação aos 

atributos funcionais das espécies comercializadas. 

 O padrão de atuação da frota pesqueira dos municípios, específicas medidas de gestão 

e demandas de mercado são algumas particularidades que podem ajudar a explicar os 

resultados. Caravelas é o local com embarcações de menor porte e onde se desenvolvem 

pescarias mais costeiras. Além disso, a Resex Cassurubá possui algumas medidas de gestão 

(Acordo de Pesca) que restringem áreas e petrechos de pesca (arpão) visando a diminuição da 

pressão sobre os recursos (Nobre e Schiavetti, 2013; Santos Neto et al., 2016). Por outro lado, 

Alcobaça e Prado localizam-se entre duas Resex e Parques marinhos com restrições para as 

frotas destes locais. Além disso, as frotas destes municípios contam com embarcações de maior 

porte e muitas delas pertencem a peixarias/frigoríficos que direcionam sua pesca para uma gama 

específica e preferencial de espécies (atualmente mais valorizadas), tais como badejo 

(Mycteroperca bonaci), budião-azul (Scarus trispinosus), dourado (Coryphaena hippurus), 

garoupa (Epinephelus morio), guaiúba (Ocyurus chrysurus) e até mesmo lagosta (Panulirus 

spp.). Desta forma, a pesca foca em um pequeno número de espécies, priorizando as que 

possuem maior demanda no mercado. Esse padrão tem sido observado na região, onde o 

consumidor tende a restringir sua escolha baseada na disponibilidade e preço dos produtos 

(Giglio et al., 2018). 

Alguns estudos biológicos têm encontrado resultados divergentes com relação à DF em 

AMP com diferentes graus de proteção à pesca (Bates et al., 2014; Coleman et al., 2015; 

Villamor e Becerro, 2012). As restrições existentes e as características da pesca na Resex 

Cassurubá não foram suficientes para proporcionar significativa alteração das características 

funcionais da assembleia em Caravelas, considerando que apenas pesca com arpão é proibida 

dentro dos limites da Resex. No entanto, refletiram na distinção das espécies alvo da pesca 

dentro de seus limites. Outro fator relevante diz respeito à fiscalização nas áreas. Na região de 

estudo, as AMP possuem diferentes restrições à atuação da pesca dentro de seus limites, no 

entanto, a efetividade do órgão fiscalizador é precária e alguns pescadores relatam ocorrência 

de pesca ilegal. A pesca dentro do PNMA (principalmente em Timbebas, mas também no 

Arquipélago dos Abrolhos) e mesmo na Resex (por não beneficiários) pode comprometer os 

objetivos destas áreas (Sethi e Hilborn, 2008). Como AMP têm o potencial de aumentar a 

riqueza dentro de seus limites (Lester et al., 2009), a contínua pesca ilegal pode influenciar 

negativamente a DF. Pesca ilegal é um problema registrado na região de estudo (Francini-Filho 
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e Moura, 2008a,b) e é uma das causas de baixa efetividade de AMP em todo o mundo (Mora et 

al., 2006). 

Em Caravelas houve predomínio de espécies demersais, provável reflexo das capturadas 

por rede de emalhe de fundo e/ou linha de mão em pescarias costeiras, enquanto nos demais 

municípios há proporcionalmente maior participação de peixes pelágicos. De fato, esta foi uma 

das principais diferenças entre as localidades: algumas espécies foram amostradas apenas em 

municípios específicos (Alcobaça = 4; Caravelas = 13; Prado = 2). No entanto, isso não foi 

suficiente para distinguir as assembleias. As espécies da assembleia de Alcobaça mostraram 

maior abertura oral e isso pode ser explicado pelo fato da frota deste município ser de maior 

porte, atingir pesqueiros mais distantes da costa e menos explorados e, assim, desembarcar 

espécimes de maior tamanho. Apesar disso, não houve diferença no nível trófico médio das 

espécies nas assembleias (no geral, å 4), sugerindo uma semelhan­a da atividade pesqueira com 

relação à função trófica. Equivalente resultado foi verificado em um estudo no leste do 

Mediterrâneo também caracterizado por pesca multi-específica (Koutsidi et al., 2016). Por 

outro lado, outro estudo verificou que áreas com diferentes níveis de proteção à pesca 

apresentaram diferenças no nível trófico das comunidades (Coleman et al., 2015). Embora haja 

um intenso debate sobre as implicações das alterações do nível trófico na pesca (p.ex., Branch 

et al., 2010; Essington et al., 2006; Kantoussan et al., 2010; Stergiou e Tsikliras, 2011), na 

região de estudo este traço individual não foi relevante com relação às espécies alvo da pesca.

  

A sugestiva redundância do pool regional de espécies pescadas provêm da seletividade 

dos petrechos de pesca utilizados pelas comunidades pesqueiras dos três municípios, mesmo 

com as assembleias mostrando uma diferencial composição de espécies. Esta situação também 

foi verificada em um estudo onde se verificou que a adição de espécies a uma comunidade 

tendeu a aumentar a redundância ao invés de adicionar um novo grupo funcional (Halpern e 

Floeter, 2008). Alternativamente, a redundância do pool de espécies pode ser resultado de: (i) 

número e traços funcionais selecionados. Sabe-se que a quantidade e identidade dos traços, 

sejam eles contínuos ou categóricos, determinam os resultados e conclusões ecológicas em 

estudos desta natureza (Bremner, 2008; Fonseca e Ganade, 2001). Embora comparações entre 

estudos sejam difíceis devido às diferenças metodológicas, a abordagem aqui utilizada incluiu 

oito medições biométricas (medidas in loco em cada espécime), possibilitando refletir as 

funções de interesse e, além disso, sendo mensuráveis em um curto intervalo de tempo e 

adequadas à situação de campo; (ii) ausência de dados de abundância (estatística de 

desembarque) impede uma mais acurada avaliação da DF. Redundância não depende apenas da 



59 
 

riqueza, mas também da abundância de espécies pertencentes a cada grupo funcional 

(Rosenfeld, 2002). Considerando que na região de estudo há uma preferência pela captura de 

determinadas espécies, tais como badejo, dourado, garoupa e guaiúba a disponibilidade de 

dados de desembarque poderia fazer com que os índices ponderados pela abundância 

mostrassem outro padrão. Assim, consideramos que a questão mais crítica é a inexistência de 

dados de desembarque pesqueiro na região, situação comum na maior parte do país (Freire et 

al., 2015).  

 Todos os municípios e o pool regional mostraram um espalhamento das espécies com 

traços extremos ao longo do dendrograma de distância funcional. Considerando que a atividade 

pesqueira não retira espécies aleatoriamente do ambiente, mas as seleciona de acordo com 

certos traços, tais como tamanho (Kuparinen e Merilä, 2007), isso poderia sugerir uma 

tend°ncia em dire­«o ¨ recente proposta de Captura Balanceada (CB), onde ñdistribui-se uma 

mortalidade moderada de pesca na mais ampla gama possível de espécies, estoques e tamanhos 

em um ecossistemaò (Garcia et al., 2012). No entanto, isso não se verifica na região, dado a 

preferência por um conjunto reduzido de espécies de maior valor econômico. Desta forma, 

sugerimos que a distribuição de traços extremos surge essencialmente da natureza multi-

petrecho das pescarias. Esse resultado pode ser positivo, tendo-se em vista que não há um 

direcionamento de todo esforço de pesca para espécies que desempenhem funções 

ecossistêmicas semelhantes. Evidências empíricas demonstram que a perda de tipos funcionais 

inteiros pode comprometer o funcionamento de ecossistemas (Díaz et al., 2003). 

 Traços funcionais extremos possibilitam às espécies ocuparem nichos específicos, 

minimizar competição e serem mais eficientes na utilização de recursos (Guillemot et al., 2011; 

Loreau, 2000; Loreau e Hector, 2001, Mason et al., 2005). Na região de estudo, algumas destas 

espécies são consideradas como sobre-explotadas, tais como badejo, budião-azul, dourado e 

guaiúba (Frédou et al., 2009; Klippel et al., 2005; Lessa et al., 2004; MMA, 2014; Teixeira et 

al., 2004). Estas espécies desempenham funções ecológicas essenciais, por exemplo, o dourado 

possui papel na transferência de energia entre ambientes epi e mesopelágicos (Castriota et al., 

2007); o budião-azul é considerado um bioerodidor, sendo importante para a estruturação de 

recifes (Comeros-Raynal et al., 2012; Ferreira e Gonçalves, 2006; Francini-Filho et al., 2008); 

o badejo e guaiúba são mesopredadores de recifes com papel no controle trófico de presas 

(Feitoza et al., 2005; Sadovy de Mitcheson et al., 2013; Steneck e Sala, 2005). De maneira 

geral, a atividade pesqueira deve ter maior controle com relação a estas espécies, por exemplo, 

a pesca com arpão tem sido utilizada indiscriminadamente, retirando espécimes de badejo 

abaixo do L50 (tamanho para o qual 50 % dos espécimes estão sexualmente maturos, Freitas et 
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al., 2011, 2017), situação similar ocorre com budião-azul (dados preliminares apontam que 

fêmeas maturam entre 35-40 cm, Freitas et al., 2012); na pesca de espinhél, pescadores relatam 

a costumeira captura de dourado com ovas e diminuição da produção ao longo dos anos, 

sugerindo sobrepesca de recrutamento (Cushing, 1974); na pesca de linha de mão, a demanda 

do comércio de exportação está pressionando para a captura de guaiúba com peso a partir de 

300g, valor equivalente e próximo ao tamanho mínimo do L50 (Freitas et al., 2011). 

Considerando a importância ecológica e socioeconômica destas espécies, maior fiscalização e 

elaboração de planos de gestão são necessários. 

Este foi o primeiro estudo abordando DF da pesca multi-específica no Banco dos 

Abrolhos. Caravelas possui uma pesca mais costeira, onde a utilização de rede de emalhe 

possibilitou a captura de espécies demersais, enquanto Alcobaça e Prado utilizam embarcações 

de maior porte e petrechos de pesca que tem como alvo peixes pelágicos, sendo que Alcobaça 

captura maiores indivíduos. De maneira geral, a pesca regional mostrou uma ampla distribuição 

em relação às espécies com traços extremos, no entanto, maior fiscalização e medidas 

específicas de gestão devem ser implementadas para as espécies preferenciais da região. 

Reconhecemos que nem todas as espécies desembarcadas na região foram incluídas nas 

amostras e isso pode influenciar os resultados da DF. Desta maneira, os valores da DF são um 

retrato relativo ao pool amostrado (37 espécies) nos três municípios e devem ser considerados 

dentro deste contexto. 
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Legendas das figuras 

 

Fig. 1. Localização dos municípios de Prado, Alcobaça e Caravelas (Bahia) e das Áreas 

Marinhas Protegidas: Parque Nacional Marinho dos Abrolhos (vermelho), Reservas 

Extrativistas de Cassurubá e Corumbau (azul). 

 

Fig. 2. Variáveis morfológicas medidas nos peixes desembarcados nos municípios de Prado, 

Alcobaça e Caravelas (Bahia) entre abril/2015 e abril/2017. Ac: altura do corpo; aC: altura da 

barbatana caudal; Ao: abertura oral; aP: altura da barbatana peitoral; cC: comprimento da 

barbatana caudal; Cp: comprimento padrão; cP: comprimento da barbatana peitoral; e, D: 

diâmetro do olho. Adaptado de Dumay et al. (2004). 

 

Fig. 3. Riqueza funcional (FRicind) das espécies de peixes desembarcados nos municípios de 

Prado, Alcobaça e Caravelas (Bahia) entre abril/2015 e abril/2017 representada pelo espaço de 

traço bidimensional. A: Prado; B: Alcobaça; C: Caravelas; e D: pool regional. Círculos vazios 

representam as espécies presentes em cada município, enquanto os círculos preenchidos 

vermelhos são as espécies com traços funcionais extremos. BAGMAR: Bagre marinus; 

BALCAP: Balistes capriscus; CARHIP: Caranx hippos; CONNOB: Conodon nobilis; 

CORHIP: Coryphaena hippurus; HOLASC: Holocentrus ascensionis; MYCBON: 

Mycteroperca bonaci; NOTGRA: Notarius grandicassis; OCYCHR: Ocyurus chrysurus; 

SCATRI: Scarus trispinosus; SCIPRO: Sciades proops; SCOBRA: Scomberomorus 

brasiliensis; SCOCAV: Scomberomorus cavalla; SPAAMP: Sparisoma amplum; SPHBAR: 

Sphyraena barracuda; TYLACU: Tylosurus acus acus. 

 

Fig. 4. Variação (média±erro padrão) dos traços funcionais das espécies de peixes 

desembarcados nos municípios de Prado, Alcobaça e Caravelas (Bahia) entre abril/2015 e 

abril/2017. (A) Razão do comprimento padrão e altura do corpo; (B) Razão entre comprimento 

e altura da barbatana peitoral; (C) Razão entre comprimento e altura da barbatana caudal; (D) 

Diâmetro do olho; (E) Abertura oral; (F) Comprimento para maturidade; (G) Nível trófico. 

Letras diferentes acima dos boxplots indicam diferença significativa (p < 0,05; Anova). Pra: 

Prado; Alc: Alcobaça; Car: Caravelas. 

 

 



72 
 

Fig. 1 

 

 



73 
 

Fig.2 
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Fig.3 
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Fig. 4 
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Material Complementar 

 

 

Fig. A1. Distribuição dos valores reais e simulados da riqueza de espécies de peixes desembarcados nos municípios de Prado, Alcobaça e Caravelas 

(Bahia) entre abril/2015 e abril/2017. Linha contínua vertical azul: valor real da riqueza; linha contínua vertical vermelha: valor médio da riqueza 

simulada; linha tracejada vertical vermelha: intervalos de confiança dos valores médios da riqueza simulada. 
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Fig. A2. Distribuição dos valores reais e simulados dos índices de diversidade funcional das espécies de peixes desembarcados nos municípios de 

Prado, Alcobaça e Caravelas (Bahia) entre abril/2015 e abril/2017. Linha contínua vertical azul: valores reais dos índices; linha contínua vertical 

vermelha: valor médio dos índices simulados; linha tracejada vertical vermelha: intervalos de confiança dos valores médios dos índices simulados. A) 

FRic: Riqueza Funcional, B) FEve: Equabilidade Funcional, C) FDiv: Divergência Funcional, D) FDis: Dispersão Funcional. 
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Fig. A3. Agrupamento hierárquico das distâncias entre traços funcionais das espécies amostradas nos municípios de Prado, Alcobaça e Caravelas (Bahia) entre abril/2015 e 

abril/2017. Setas vermelhas indicam espécies com traços extremos no município de Prado. BAGMAR: Bagre marinus; BALCAP: Balistes capriscus; BALVET: Balistes vetula; 

CALPEN: Calamus pennatula; CARBAR: Caranx bartholomaei; CARCRY: Caranx crysos; CARHIP: Caranx hippos; CARLAT: Caranx latus; CENUND: Centropomus 

undecimalis; CEPFUL: Cephalopholis fulva; CONNOB: Conodon nobilis; CORHIP: Coryphaena hippurus; CYNACO: Cynoscion acoupa ; EPIMOR: Epinephelus morio; 

EUTALL: Euthynnus alletteratus; HOLASC: Holocentrus ascensionis; LUTANA : Lutjanus analis; LUTCYA: Lutjanus cyanopterus; LUTJOC: Lutjanus jocu; LUTPUR: Lutjanus 

purpureus; LUTSYN: Lutjanus synagris; LUTVIV: Lutjanus vivanus; MYCBON: Mycteroperca bonaci; MYCINT: Mycteroperca interstitialis; NOTGRA: Notarius grandicassis; 

OCYCHR: Ocyurus chrysurus; OLISAU: Oligoplites saurus; RACCAN: Rachycentron canadum; RHOAUR: Rhomboplites aurorubens; SCATRI: Scarus trispinosus; SCIPRO: 

Sciades proops; SCOBRA: Scomberomorus brasiliensis; SCOCAV: Scomberomorus cavalla; SERDUM: Seriola dumerili; SPAAMP: Sparisoma amplum; SPHBAR: Sphyraena 

barracuda; TYLACU: Tylosurus acus acus. 
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Fig. A4. Agrupamento hierárquico das distâncias entre traços funcionais das espécies amostradas nos municípios de Prado, Alcobaça e Caravelas (Bahia) entre abril/2015 e abril/2017. 

Setas vermelhas indicam espécies com traços extremos no município de Alcobaça. Acrônimos como na Fig. A3. 
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Fig. A5. Agrupamento hierárquico das distâncias entre traços funcionais das espécies amostradas nos municípios de Prado, Alcobaça e Caravelas (Bahia) entre abril/2015 e abril/2017. 

Setas vermelhas indicam espécies com traços extremos no município de Caravelas. Acrônimos como na Fig. A3. 
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Fig. A6. Agrupamento hierárquico das distâncias entre traços funcionais das espécies amostradas nos municípios de Prado, Alcobaça e Caravelas (Bahia) entre abril/2015 e 

abril/2017. Setas vermelhas indicam espécies com traços extremos no pool regional. Acrônimos como na Fig. A3. 
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Tabela  A1. Espécies, número de espécimes amostradas e valores dos traços funcionais das espécies da 

assembleia de Prado. 
Espécie Acrônimo N Traços 

   Cp/Ac cP/aP cC/aC diam.olho abert.oral mat.leng trop 

Caranx hippos CARHIP 1 3,1 2,45 0,27 35  660 3,6 

Caranx latus CARLAT 1 3,08 2,06 0,25 33 70 370 4,2 

Cephalopholis 

fulva 

CEPFUL 15 3,01(±0,18) 1,16(±0,1) 0,55(±0,05) 14,8(±1,74) 44,57(±3,88) 133 4,1 

Coryphaena 

hippurus 

CORHIP 1 4 2,19 0,89 29 85 558 4,4 

Epinephelus morio EPIMOR 17 2,75(±0,16) 1,02(±0,04) 0,53(±0,06) 26,23(±3,58) 86,5(±29,9) 382 3,5 

Lutjanus analis LUTANA  1 2,64 1,09 0,37 25 75 356 3,9 

Lutjanus 

cyanopterus 

LUTCYA 1 2,84 1,32 0,57 30   4,4 

Lutjanus jocu LUTJOC 10 2,57(±0,16) 1,13(±0,06) 0,47(±0,07) 26,1(±1,37) 53,5(±9,19) 305 4,4 

Lutjanus synagris LUTSYN 11 2,94(±0,09) 1,2(±0,08) 0,4(±0,03) 22,54(±2,77) 46,91(±9,73) 157 3,8 

Lutjanus vivanus LUTVIV  1 2,99 1,1 0,39 27 47 248 3,1 

Mycteroperca 

bonaci 

MYCBON 9 3,36(±0,35) 1,12(±0,08) 0,51(±0,05) 23,44(±3,97) 75,6(±3,29) 465 4,3 

Ocyurus chrysurus OCYCHR 30 3,22(±0,17) 1,23(±0,09) 0,25(±0,02) 18,13(±1,89) 40,93(±4,63) 147 4 

Rachycentron 

canadum 

RACCAN 1 5,5 1,27 0,36 19  430 4 

Rhomboplites 

aurorubens 

RHOAUR 14 3,36(±0,14) 1,15(±0,12) 0,34(±0,04) 20,86(±0,86) 35,21(±4,76) 160 4,4 

Scarus trispinosus SCATRI 2 2,32(±0,04) 1,06(±0,08) 0,56(±0,00) 16,5(±0,71)  391  

Scomberomorus 

cavalla 

SCOCAV 5 6,02(±0,42) 2,78(±0,36) 0,81(±1,20) 28,8(±2,17) 93,8(±6,87) 630 4,4 

Seriola dumerili SERDUM 3 2,86(±0,03) 1,17(±0,07) 0,59(±0,23) 26,33(±1,15) 54(±6,93) 950 4,5 

Sparisoma amplum SPAAMP 2 2,43(±0,10) 1,01(±0,01) 0,44 17,5(±2,12)   2 

Sphyraena 

barracuda 

SPHBAR 1 5,33 1,11 0,35 33  660 4,5 

Cp/Ac: razão do comprimento padrão e altura do corpo; cP/aP: razão entre comprimento e altura da barbatana peitoral; cC/aC: razão entre 

comprimento e altura da barbatana caudal; diam.olho: diâmetro do olho; abert.oral: abertura oral; mat.leng: comprimento para maturidade; trop: 

nível trófico. 
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Tabela  A2. Espécies, número de espécimes amostradas e valores dos traços funcionais das espécies da assembleia de 

Alcobaça. 
Espécie Acrônimo N Traços 

   Cp/Ac cP/aP cC/aC diam.olho abert.oral mat.leng trop 

Balistes vetula BALVET 4 1,95(±0,12) 0,73(±0,19) 0,4(±0,08) 19,75(±0,96) 37,5(±0,71) 235 3,8 

Caranx bartholomaei CARBAR 2 3,42(±0,02) 1,95(±0,30) 0,31(±0,00) 26,5(±0,71) 66,5(±23,33) 450 4,5 

Cephalopholis fulva CEPFUL 20 3,02(±0,15) 1,25(±0,15) 0,55(±0,06) 15,05(±1,54) 48,42(±5,93) 133 4,1 

Coryphaena hippurus CORHIP 3 4,17(±0,18) 2,9(±0,41) 0,25(±0,01) 25,33(±0,58) 82,33(±8,74) 558 4,4 

Epinephelus morio EPIMOR 10 2,86(±0,24) 1,06(±0,06) 0,44(±0,05) 27,4(±3,13) 92,25(±16,18) 382 3,5 

Holocentrus ascensionis HOLASC 1 3,41 0,96 0,28 25 45 146 3,1 

Lutjanus analis LUTANA  2 2,8(±0,09) 1,13(±0,03) 0,3(±0,01) 28,5(±0,71) 68 356 3,9 

Lutjanus jocu LUTJOC 6 2,66(±0,10) 1,25(±0,16) 0,37(±0,03) 26,83(±3,43) 62,5(±4,04) 305 4,4 

Lutjanus purpureus LUTPUR 2 2,8(±0,24) 1,35(±0,24) 0,32(±0,01) 28,5(±0,71) 67,5(±3,54) 43 3,6 

Lutjanus synagris LUTSYN 10 3,06(±0,13) 1,17(±0,06) 0,38(±0,02) 19,7(±2,94) 46,4(±7,06) 157 3,8 

Lutjanus vivanus LUTVIV  5 3,04(±0,17) 1,15(±0,08) 0,34(±0,04) 22,8(±0,84) 49,4(±2,97) 248 3,1 

Mycteroperca bonaci MYCBON 10 3,31(±0,30) 1,11(±0,08) 0,46(±0,04) 24(±2,78) 120(±) 465 4,3 

Ocyurus chrysurus OCYCHR 59 3,23(±0,15) 1,25(±0,11) 0,23(±0,03) 18,52(±2,09) 44,27(±4,86) 147 4 

Rachycentron canadum RACCAN 1 5 2 0,35 25  430 4 

Rhomboplites aurorubens RHOAUR 16 3,25(±0,11) 1,18(±0,13) 0,33(±0,04) 20,5(±1,32) 35,25(±3,89) 160 4,4 

Scarus trispinosus SCATRI 5 2,41(±0,09) 0,94(±0,05) 0,56(±0,09) 18,4(±1,67)  391  

Scomberomorus brasiliensis SCOBRA 3 6,49(±0,06) 2,6(±0,47) 0,29(±0,03) 24,67(±1,53) 98,67(±15,5) 370 3,3 

Seriola dumerili SERDUM 4 3,32(±0,27) 1,33(±0,24) 0,32(±0,03) 27,25(±4,27) 53,75(±7,89) 950 4,5 

Sparisoma amplum SPAAMP 2 2,86(±0,10) 0,88(±0,04) 0,25(±0,04) 16,5(±0,71)   2 

Sphyraena barracuda SPHBAR 1 7,28 1,18 0,33 31 115 660 4,5 

Cp/Ac: razão do comprimento padrão e altura do corpo; cP/aP: razão entre comprimento e altura da barbatana peitoral; cC/aC: razão entre comprimento 

e altura da barbatana caudal; diam.olho: diâmetro do olho; abert.oral: abertura oral; mat.leng: comprimento para maturidade; trop: nível trófico. 
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Tabela  A3. Espécies, número de espécimes amostradas e valores dos traços funcionais das espécies da assembleia 

de Caravelas. 
Espécie Acrônimo N Traços 

   Cp/Ac cP/aP cC/aC diam.olho abert.oral mat.leng trop 

Bagre marinus BAGMAR 1 4,62 1 0,85 17 56 330 3,5 

Balistes capriscus BALCAP 17 2,19(±0,25) 0,89(±0,07) 0,65(±0,20) 17,53(±3,10) 16,17(±4,11) 163 4,1 

Calamus pennatula CALPEN 1 2,22 1,17 0,63 22 15 170 3,7 

Caranx crysos CARCRY 1 3,31 2 0,92 19 53 274 4,1 

Caranx hippos CARHIP 1 3,07 2,14 0,79 22 47 660 3,6 

Centropomus undecimalis CENUND 3 4,35(±0,77) 1,31(±0,03) 0,47(±0,09) 21(±1) 53,33(±4,93) 200 4,2 

Conodon nobilis CONNOB 3 3,05(±0,38) 1,18(±0,02) 0,64(±0,08) 16,33(±0,58) 26(±3,60)  3,6 

Cynoscion acoupa  CYNACO 1 4,2 1,4 0,79 19 48 427 4,1 

Euthynnus alletteratus EUTALL 5 3,86(±0,17) 1,82(±0,10) 0,54(±0,03) 20(±1,22) 55,2(±4,66) 418 4,5 

Lutjanus jocu LUTJOC 3 2,91(±0,27) 1,23(±0,09) 0,62(±0,10) 19(±6,56) 51,33(±7,50) 305 4,4 

Lutjanus synagris LUTSYN 7 2,77(±0,19) 1,27(±0,11) 0,61(±0,06) 17,43(±2,15) 42,28(±5,28) 157 3,8 

Mycteroperca bonaci MYCBON 2 3,09(±0,28) 1,25(±0,19) 0,61(±0,07) 21(±1,41) 29(±7,07) 465 4,3 

Mycteroperca interstitialis MYCINT 1 3,29 1,06 0,64 24 50 400 4,5 

Notarius grandicassis NOTGRA 8 5,53(±0,63) 1,09(±0,09) 0,72(±0,09) 13(±3,02) 33,5(±8,30) 96 4 

Ocyurus chrysurus OCYCHR 2 2,98(±0,07) 1,18(±0,26) 0,76(±0,07) 17(±2,83) 43,5(±12,02) 147 4 

Oligoplites saurus OLISAU 1 2,9 1,48 0,68 20 43 195 4,3 

Rachycentron canadus RACCAN 1 4,84 1,25 0,94 26 100 430 4 

Sciades proops SCIPRO 1 6,09 1,25 0,68 9 31 366 4,4 

Scomberomorus brasiliensis SCOBRA 11 5,27(±0,27) 1,75(±0,26) 0,72(±0,06) 18,64(±1,86) 56,36(±4,09) 370 3,3 

Scomberomorus cavalla SCOCAV 7 5,5(±0,29) 1,74(±0,18) 0,7(±0,07) 20,86(±1,46) 67(±5,45) 633 4,4 

Tylosurus acus acus TYLACU 1 16,31 1,23 0,48 27 40 506 4,5 

Cp/Ac: razão do comprimento padrão e altura do corpo; cP/aP: razão entre comprimento e altura da barbatana peitoral; cC/aC: razão entre 

comprimento e altura da barbatana caudal; diam.olho: diâmetro do olho; abert.oral: abertura oral; mat.leng: comprimento para maturidade; trop: 

nível trófico. 
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Resumo 

 

Nos dias atuais, há evidências de colapso de diversas pescarias em todo o mundo e isso, 

geralmente, é mais evidente em países com maior capacidade de recursos para pesquisas de 

longo prazo. No entanto, abordagens alternativas para o desenvolvimento de pesquisas podem 

ser utilizadas. O Conhecimento Ecológico Local de diferentes gerações de pescadores foi 

utilizado nos municípios de Porto Seguro, Prado, Alcobaça e Caravelas na região do Banco dos 

Abrolhos, Bahia (Brasil) com o intuito de avaliar as percepções sobre as alterações da pesca ao 

longo das décadas. Também, foi construída uma rede de interação pescador-pescado onde a 

força de ligação foi ponderada pelo Índice de Saliência Cognitiva de modo a indicar os recursos 

mais relevantes para cada pescador. Os resultados sugerem a ocorrência da Síndrome da 

Mudança de Referencial entre as diferentes gerações de pescadores com relação a alguns 

recursos de importância comercial. Pescadores de linha de mão indicaram uma queda na captura 

por unidade de esforço ao longo das décadas. Pescadores de Caravelas capturam menores 

indivíduos e menor quantidade de badejo (Mycteroperca bonaci) devido às características da 

pesca deste local. A rede de interação de pescadores de Caravelas mostrou maior conectância e 

modularidade, enquanto a rede de Porto Seguro e Alcobaça mostraram menor conectância e 

maior aninhamento, respectivamente. Com exceção de Caravelas, os demais municípios 

possuem espécies de peixe sobre-explotadas de alto n²vel tr·fico como óhubs de m·dulosô. 

Esses resultados sugerem que a rede de Caravelas tem maior estabilidade à possível 

fragmentação decorrente da sobrepesca de recursos em declínio e pode ser uma alternativa para 

minimizar grandes flutuações na renda dos pescadores neste município, onde há uma Reserva 

Extrativista Marinha. 

 

Palavras-chave: Banco dos Abrolhos, conhecimento ecológico local, ecologia histórica, gestão 

da pesca, pesca em recifes de coral, sobrepesca. 
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1. Introdução 

 

 Globalmente, a crescente demanda por frutos do mar tem levado à sobrepesca de 

diversos estoques e aprofundado a degradação a nível de ecossistemas (Pauly et al., 2002; 

Pikitch, 2012; Watson & Pauly, 2013; Worm et al., 2009). Essa constatação é mais evidente em 

países de ambientes temperados onde há recursos para o desenvolvimento de pesquisas de longo 

prazo (p.ex., Fock, Kloppmann  & Probst, 2014). Em países de regiões tropicais como o Brasil, 

as dificuldades logísticas para acompanhar os dispersos pontos de desembarque da frota de 

pequena escala e a falta de recursos para fiscalização são apontados como fatores que impedem 

a implementação de um acurado sistema de estatística pesqueira (Jones, 2006; Mills et al., 

2011), tornando a situação dos estoques ainda mais incerta (Costello et al., 2012). Desta 

maneira, abordagens alternativas de pesquisa têm utilizado o Conhecimento Ecológico Local 

(CEL) de pescadores com o intuito de complementar lacunas de informações científicas que 

auxiliem na gestão e conservação dos recursos naturais (Begossi et al., 2011; Giglio, Bender, 

Zapelini & Ferreira, 2017; Johannes, Freeman & Hamilton, 2000; Silvano & Valbo-Jørgensen, 

2008; Zapelini, Giglio, Carvalho, Bender & Gerhardinger, 2017).  

 A falta de dados de longo prazo na atividade pesqueira pode provocar uma falsa 

sensação de que os recursos estão saudáveis. No entanto, diferentes gerações de pescadores 

podem possuir distintas linhas de base dos recursos e utilizar esta informação para avaliar as 

alterações do ambiente, uma situação conhecida como Síndrome da Mudança de Referencial 

(SMR) (em inglês: shifting baseline syndrome; Pauly, 1995). Diversos estudos tem 

documentado esse processo na atividade pesqueira (p.ex., Bender, Floeter & Hanazaki, 2013; 

Giglio, Luiz & Gerhardinger, 2015; Pinnegar & Engelhard, 2008; Sáenz-Arroyo, Roberts, Torre 

& Cariño-Olvera, 2005a; Sáenz-Arroyo, Roberts, Torre, Cariño-Olvera & Enríquez-Andrade, 

2005b; Ulman & Pauly, 2016). Além disso, a divergente percepção intergeracional sobre um 

determinado recurso não depende, necessariamente, da estratégia de pesca utilizada pelo 

pescador e do grau de especialização (Bender et al., 2014; Ainsworth, 2011). Porém, é sugerido 

que as percepções devem estar de acordo com os dados biológicos disponíveis (Papworth, Rist, 

Coad & Milner-Gulland, 2009), situação nem sempre possível devido à carência de 

informações. 

A contínua depleção dos recursos determina que pescadores substituam a captura de 

espécies menos abundantes por outras mais abundantes baseando-se no lucro (Brown, 2000; 

Clark, 1976; Sumaila, 1998), determinando, assim, sua preferência de busca. A preferência por 

determinados recursos indicará qual conjunto de espécies será alvo de cada pescador dando 
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origem a uma rede de interação pescador/pescado (Erler, Lima Jr. & Schiavetti, 2015). Rede de 

interação é uma abordagem que surgiu a partir da teoria dos grafos e tem ampla aplicação nas 

mais diversas áreas, tais como internet (Pastor-Satorras & Vespignani, 2004), redes sociais 

(Wasserman & Faust, 1994), relações mutualistas planta-polinizador (Olesen, Bascompte, 

Dupont & Jordano, 2007; Olesen, Bascompte, Elberling & Jordano, 2008), relações 

antagonistas parasita-hospedeiro (McQuaid & Britton, 2013) e pesca (Bascompte, Melián & 

Sala, 2005; Erler et al., 2015; Martin, Shizuka, Chizinski & Pope, 2017). Estudos sugerem que 

uma rede mais conectada e modular reflete em maior resistência à perturbações e maior 

estabilidade (Dunne, Williams & Martinez, 2002; Fortuna et al., 2010; Gilarranz, Rayfield, 

Liñán-Cembrano, Bascompte & Gonzalez, 2017; Thébault & Fontaine, 2009). Por outro lado, 

redes antagonistas aninhadas podem indicar estruturas menos persistentes (Thébault & 

Fontaine, 2009). No contexto da pesca, essas características de rede determinarão os pescadores 

especialistas/generalistas (Anderson et al., 2017; Erler et al., 2015; Finkbeiner, 2015; Smith & 

McKelvey, 1986) e indicará o conjunto de espécies alvo da pesca de maneira a lidar com as 

incertezas características da atividade (Salas & Gaertner, 2004; Smith & McKelvey, 1986) 

visando minimizar grandes oscilações na renda (Anderson et al., 2017; Finkbeiner, 2015; 

Kasperski & Holland, 2013). Assim, a identificação de estruturas de rede possui relevância no 

contexto da gestão pesqueira, determinando o padrão e prioridade de pesca dos usuários e 

possibilitando a predição no comportamento quando ocorrer declínio dos recursos (Erler et al., 

2015; Martin et al., 2017). 

 A contínua degradação dos recursos e habitats tem desencadeado a implantação de 

Áreas Marinhas Protegidas (AMP) como uma das possíveis ferramentas utilizadas para auxiliar 

na conservação e gestão dos recursos naturais (Roberts, Hawkins & Gell, 2005; Russ, 2002; 

Russ & Alcala, 2011; Weigel et al., 2014). De maneira geral, os maiores benefícios biológicos 

vêm de AMP de proteção integral, onde a pesca é proibida (Edgar et al., 2014; Lester et al., 

2009), no entanto, algumas AMP de proteção parcial também podem mostrar resultados 

positivos (Cinner, Marnane & McClanahan, 2005; Guidetti & Claudet, 2010; McClanahan, 

Marnane, Cinner & Kiene, 2006). Entre os possíveis benefícios de uma AMP de proteção 

integral está o efeito spillover, onde ocorre um gradual aumento da produção pesqueira em 

áreas de seu entorno (p.ex., Abesamis & Russ, 2005; Abesamis, Russ & Alcala, 2006; Di 

Lorenzo, Claudet & Guidetti, 2016; Rowley, 1994). Na região do Banco dos Abrolhos, extremo 

sul do estado da Bahia, há um conjunto de AMPs combinando proteção integral e parcial: 

Parque Nacional Marinho dos Abrolhos (PNMA, proteção integral), Reserva Extrativista 

(Resex) Cassurubá e Resex Corumbau (AMPs co-geridas pelos usuários). Pescadores do 
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município de Caravelas, localizada numa área mais próxima ao PNMA, constituem os 

beneficiários da Resex Cassurubá, enquanto os municípios de Alcobaça, Prado e Porto Seguro, 

distanciam-se gradualmente para o norte do PNMA. Assim, o objetivo deste trabalho foi avaliar 

a percepção de abundância dos recursos considerando diferentes gerações de pescadores e como 

estão estruturadas as redes de interação pescador-pescado nestes quatro municípios. 

 

2. Métodos 

 

2.1. Área de estudo 

 A região do Banco dos Abrolhos é o mais extenso e diverso sistema de recifes de coral 

do Atlântico Sul (Leão, Kikuchi & Testa, 2003). Apresenta uma diversidade de habitats, tais 

como fundos de rodolitos (Amado-Filho et al., 2012), gramas e algas marinhas (Creed & 

Amado-Filho, 1999), mangues (Moura, Francini-Filho, Chaves, Minte-Vera & Lindeman, 

2011) e grandes extensões de fundo não consolidado (Moura et al., 2013). O Banco é uma 

extensão da plataforma continental (~46.000 km2) com profundidades até 90 m na quebra da 

plataforma (Moura et al., 2013). Na área de estudo, há um conjunto de Áreas Marinhas 

Protegidas (AMP): (i) criado em 1983, o PNMA é uma área com restrição total a qualquer 

atividade extrativa, constituída por duas porções descontínuas: Recife Timbebas, mais próxima 

à costa e com fraca fiscalização pelo órgão gestor; Arquipélago dos Abrolhos, mais distante da 

costa e com fiscalização atuante (Francini-Filho & Moura, 2008); (ii) Resex Corumbau (criada 

no ano 2000); (iii) Resex Cassurubá (criada em 2009). Ambas Resex são co-geridas pelos 

beneficiários e pelo órgão federal (Instituto Chico Mendes de Conservação da Biodiversidade 

- ICMBio), são áreas de uso exclusivo dos beneficiários (Figura 1). 

 

[Figura 1] 

 

 Esta região tem a pesca como uma das principais atividades econômicas e possui a maior 

produtividade pesqueira da costa Leste do Brasil (Cordell, 2006). Os pescadores da região 

atuam com uma gama de petrechos, sendo linha de mão, rede de emalhe, espinhél, arpão e 

arrasto de fundo (recurso alvo é o camarão) as mais utilizadas (Moura et al., 2013; Previero & 

Gasalla, 2018; Santos Neto, Giglio & Schiavetti, 2016). Pescadores podem atuar com diferentes 

petrechos. No período de fechamento sazonal da pesca de arrasto de fundo, os pescadores atuam 

com outros petrechos, tais como linha de mão e espinhél (Musiello-Fernandes, Zappes & 
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Hostim-Silva, 2017). Garoupa (Epinephelus morio), badejo (Mycteroperca bonaci), vermelhos 

(p.ex., Lutjanus jocu, L. analis), guaiúba (Ocyurus chrysurus) e budiões (Scarus spp.) estão 

entre os principais alvos da pesca (Francini-Filho & Moura 2008; Freitas, Moura, Francini-

Filho & Minte-Vera, 2011).  

 

2.2. Avaliação da Síndrome de Mudança de Referencial (SMR) 

Pescadores dos municípios de Porto Seguro, Prado, Alcobaça e Caravelas foram 

entrevistados por meio de um formulário contendo questões fechadas. Pescadores foram 

entrevistados em mercados de peixe, residências e portos entre março/2015 e março/2017. 

Antes da entrevista, foi explicado o objetivo da pesquisa e apenas os pescadores que 

voluntariamente consentiram a participar foram entrevistados. A grande maioria dos pescadores 

entrevistados de Prado não fazem parte dos beneficiários da Resex Corumbau, atuando fora da 

mesma, enquanto pescadores de Caravelas podem atuar dentro ou fora da Resex Cassurubá. 

Um piloto foi realizado antes da fase de campo. 

Para cada pescador, foi perguntado: (i) se os pesqueiros de sua região estão com 

ómenorô, óigualô ou ómaiorô quantidade de peixes. Se ocorreu altera­«o, para quantos pescados; 

(ii)  distância do pesqueiro mais próximo e mais distante para o começo da carreira (passado) e 

para o período da entrevista (atual); (iii) média de captura (kg), número de tripulantes, tempo 

de pesca (h) e petrecho de pesca para o período passado e atual (ver Material Complementar). 

Estas informações possibilitaram o cálculo da CPUE (kg.pescador-1.h-1) por petrecho para os 

dois períodos. Foi calculada a razão da CPUEpassado e CPUEatual (RCPA). Na sequência, a 

relação entre RCPA e ano de começo da carreira de cada pescador foi verificada (Ulman & 

Pauly, 2016). Além disso, foi avaliada a percepção de abundância relativa de oito espécies de 

valor comercial (Tabela 1). 

[Tabela 1] 

 

Fotografias das oito espécies foram utilizadas para confirmar que pesquisador e 

pescador se referiam à mesma espécie. Para cada espécie, o pescador indicou a percepção para 

o período passado e atual, como descrito acima. Para cada espécie e período, o pescador indicou 

sua percepção da abundância relativa como baixa, média ou alta. Essa classificação qualitativa 

recebeu valores, tal que: baixa = 1, média = 2, alta = 3. Esta abordagem qualitativa tem sido 

sugerida a evitar um possível viés na percepção individual com abordagem quantitativa (Daw, 

2010; Daw, Robinson & Graham, 2011). Desta forma, para cada espécie temos que o índice 

geral para cada pescador foi: 
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ὖ  ὖ  ὖ  

onde, Pi: Percepção da espécie i; Patui: Percepção atual para a espécie i; e, Pprei: Percepção 

pretérita para a espécie i. 

Desta maneira, temos uma escala ordenada com cinco possíveis valores (-2: diminuiu 

muito; -1: diminuiu; 0: estável; 1: aumentou; 2: aumentou muito). Essa escala pode ser 

entendida como o grau de alteração na abundância relativa da espécie. Por fim, para o badejo 

(M. bonaci) foi perguntado (i) qual o maior espécime (kg) capturado e o ano, e (ii) maior 

quantidade de indivíduos capturados (n) e o ano. Esta espécie foi escolhida por dois motivos: 

(i) atualmente, é um dos principais recursos alvo da região e, (ii) consta como quase ameaçada 

pelos critérios da International Union for Conservation of Nature (IUCN). Desta forma, 

verificamos se a atual classificação pode interferir na percepção entre os pescadores, tendo-se 

em vista que a literatura sobre SMR geralmente foca em espécies com níveis de conservação 

mais preocupantes (p.ex.; Giglio, Luiz & Gerhardinger, 2015; Sáenz-Arroyo, Roberts, Torre & 

Cariño-Olvera, 2005a). 

 

2.3. Fator de ponderação pescador-pescado 

Para cada pescador, foi perguntado quais espécies que ele capturava (para o período da 

entrevista). Isso forneceu uma lista-livre das espécies citadas por todos os pescadores. A partir 

da lista-livre o Índice de Saliência Cognitiva (Sutrop, 2001) foi adaptado com o intuito de 

verificar o grau de importância de cada espécie. O Índice de Saliência Cognitiva (S) leva em 

conta a frequência de citação de uma espécie e a quantidade de vezes que ela é citada em 

determinada ordem de citação e é dado por: 

Ὓ  
Ὂ

ὔ άzὖ
ὑz 

onde, S: saliência; F: frequência que uma espécie é citada na lista-livre; N: número de 

pescadores entrevistados; mP: posição média na qual a espécie foi classificada; K: fator de 

multiplicação. 

Originalmente, o índice varia de zero a um. Se uma espécie for citada muitas vezes e 

sempre na primeira posição da lista-livre, sua saliência tende ao valor um. Por outro lado, a 

saliência de espécies citadas com baixa frequência e nas últimas posições, tendem a zero. Um 

fator de multiplicação (K = 1000) foi adicionado para obtermos valores de saliência sempre 

maiores que um. Desta forma, cada esp®cie citada obteve um ñvalor de import©nciaò dado pela 

sua sali°ncia. Esse ñvalor de import©nciaò foi utilizado para ponderar as ligação pescador-

pescado na rede de interação. Isso permitiu a obtenção de uma rede de interação que representa 
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mais fielmente a força de ligação entre os seus vértices (pescador / pescado). Recentes estudos 

em redes têm destacado a importância de se incluir a força de interação entre vértices (Barrat, 

Barthélemy, Pastor-Satorras & Vespignani, 2004; Bascompte et al., 2006; Berlow et al., 2004). 

As etnoespécies foram identificadas para o menor nível taxonômico possível. 

 

2.4. Rede de Interação 

A rede de interação pescador-pescado é representada por uma matriz binária, onde os 

pescadores constituem as linhas e as espécies, colunas.  A interação é dada pelo valor de cada 

célula, podendo assumir valor ó1ô (presença) ou ó0ô (ausência). Células indicando presença de 

interação (= 1) foram substituídas pelos valores da saliência da espécie, conforme descrito 

acima. A partir desta matriz foram construídos grafos bipartidos. Os vértices dos grafos 

(pescador e pescado) podem ser generalistas (possuem muitas interações) ou especialistas 

(poucas interações) de acordo com Bascompte, Jordano & Olesen (2006). 

Foram calculadas as seguintes métricas de redes: (i) Conectância (C), ou seja, a fração 

de todas as possíveis ligações entre vértices que são realizadas na rede (Dunne, 2006), dada 

por: 

ὅ  
ςὒ

ὛὛ ρ
 

onde, C: conectância; L: número total de interações observadas; e, S: número de possíveis 

interações; (ii) Aninhamento é formado por um grupo de vértices especialistas que interagem 

apenas com um subconjunto dos vértices que os generalistas interagem (Bascompte, Jordano, 

Melián & Olesen, 2003). Embora haja método para o cálculo de aninhamento ponderado 

(Almeida-Neto e Ulrich, 2011), não há como testar a significância do valor. Por este motivo, 

para esta análise, foi utilizada a matriz com seus valores originais (presença=1 e ausência=0); 

(iii) Modularidade é caracterizada por grupos coesos de vértices altamente conectados que 

interagem mais entre si do que com outros vértices na rede (Allesina & Pascual, 2008; Newman 

& Girvan, 2004; Olesen et al., 2007; Stouffer & Bascompte, 2011) e geralmente é encontrada 

em redes antagonistas que tendem a ser não-aninhadas (Lewinsohn, Prado, Jordano, Bascompte 

& Olesen, 2006; Bellay, Lima Jr., Takemoto & Luque, 2011). Para esta análise, foi utilizada a 

matriz ponderada pela saliência; (iv) Grau do vértice (z) e conectividade entre módulos (c), 

define a posição de um vértice comparada aos outros vértices dentro do seu módulo e quão bem 

ele se conecta a vértices de outros módulos. Vértices generalistas possuem relevância para a 

manutenção da estrutura dentro e fora de seus próprios módulos. Estes vértices altamente 

conectados dentro de m·dulos s«o designados como óhubs de m·dulosô e v®rtices que conectam 
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dois ou mais m·dulos s«o óconectoresô (Guimerá & Amaral, 2005; Olesen et al., 2007). Do 

ponto de vista da gestão dos recursos pesqueiros, a perda destes vértices (extinção de uma 

espécie) pode levar o módulo ou a rede inteira à fragmentação, deslocando a pressão de pesca 

para outros vértices (espécies). 

 

2.5. Análise dos dados 

Os pescadores foram classificados de acordo com a faixa et§ria: jovem (Ò 30 anos de 

idade), meia-idade (de 31 a 54 anos), e maduro (Ó 55 anos) (S§enz-Arroyo et al., 2005b). Um 

modelo linear generalizado (GLM) com distribuição de Poisson foi ajustado para (i) testar se o 

número de espécies citadas como em declínio nos pesqueiros variaram entre as classes etárias, 

e (ii) testar se havia diferenças entre municípios, considerando as mesmas classes etárias. Teste 

de Wilcoxon-Mann-Whitney foi utilizado para avaliar as diferenças nas distâncias dos 

pesqueiros próximos e distantes nos períodos passado/atual. Utilizamos correlação de Pearson 

para verificar a associação entre RCPA e ano de início da carreira de cada pescador. 

A percepção de mudança na abundância relativa das oito espécies foi verificada com 

modelo de regress«o log²stica ordinal (RLO) atrav®s da fun­«o ópolrô (pacote MASS, Ripley et 

al., 2014). A função ajusta um modelo RLO com odds proporcional para uma variável resposta 

ordenada. O modelo foi rodado considerando a percepção (Pi) em função do ano de início da 

carreira de cada pescador. Foram testadas diferentes funções de ligação (logistic, cloglog, probit 

e cauchit). A escolha do modelo mais apropriado aos dados é feita baseada no valor do Akaike 

information criterion (AIC), quanto menor seu valor, melhor o modelo. A utilização de modelo 

RLO é apropriado para verificar o efeito de uma variável preditora sobre todos os níveis de uma 

variável resposta ordenada. Ele não assume normalidade na distribuição dos dados e variância 

constante, mas requer a premissa de linhas paralelas entre todos os níveis do resultado 

categórico (Chen & Hughes, 2004; McCullagh, 1980). Para cada espécie, possíveis diferenças 

entre percepções de pescadores de cada município foram verificadas através do teste Kruskal-

Wallis e post hoc de Dunn (com correção de Bonferroni). Quando possível, teste t foi utilizado. 

A normalidade na distribuição dos dados foi verificada com teste de Shapiro-Wilk. 

Foi utilizado Anova para verificar se havia diferença (i) do maior badejo capturado, e 

(ii) maior quantidade de badejo capturado em função das classes etárias. Possíveis diferenças 

entre municípios considerando as mesmas classes etárias também foram verificadas. Teste post 

hoc de Tukey foi utilizado para verificar quais classes etárias possuíam diferenças. Teste 

Kruskal-Wallis e post hoc de Dunn foi utilizado nas situações onde os pressupostos 

paramétricos não foram atingidos. 
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O grau de aninhamento da rede foi calculado utilizando a métrica de aninhamento 

baseada na sobreposição e diminuição de preenchimento (NODF) (Almeida-Neto, Guimarães, 

Guimarães Jr., Loyola & Ulrich, 2008). Para testar a significância do NODF, foram geradas 

matrizes aleatórias (n = 1000) a partir da matriz original, na qual a probabilidade das interações 

entre pescadores e pescados foi proporcional ao número total de interações (Bascompte et al., 

2003; Guimarães Jr. & Guimarães, 2006). O valor de significância (P) foi a proporção de 

matrizes aleatórias que tiveram valor de NODF igual ou superior ao valor obtido pela matriz 

original (Erler et al., 2015). O cálculo de aninhamento para a matriz, bem como as simulações 

das matrizes foram realizadas no programa Aninhado 3.0 (Guimarães Jr. & Guimarães, 2006). 

A modularidade (Q) foi calculada utilizando o algoritmo QuaBiMo para redes bipartidas 

ponderadas (Dormann & Strauss, 2013, 2014). Para testar a significância da modularidade 

observada, foram geradas matrizes aleatórias (n = 1000) e calculados seus respectivos valores 

Q. Posteriormente, o valor da modularidade real foi comparada às modularidades das matrizes 

aleatórias (modelos nulos). Isso foi realizado através do cálculo de z-scores: 

 ᾀ  
ὗ  ‘

„
 

onde, zQ: valor padronizado de Q; Qobservado: valor observado da modularidade da matriz real; 

ɛQnulo: m®dia das modularidades das matrizes nulas; ůQnulo: desvio-padrão das modularidades 

das matrizes nulas. Uma vez que z-scores são assumidos serem normalmente distribuídos, 

valores acima de ~2 foram considerados significativamente modulares (Dormann & Strauss, 

2013). 

 Grau do vértice (z) foi calculado como: 

z  
 

 

onde, z: grau do vértice; ki: número de ligação do vértice i a outros vértices em seu módulo si; 

ὯίὭ: é a média de k sobre todos os vértices em si; „ : desvio-padrão de k em si. 

Conectividade entre módulos (c) é calculada como: 

ὧ ρ  
Ὧ

Ὧ
 

onde, Nm é o número de módulos na rede;  Ὧ : número de ligações do vértice i a vértices do 

módulo s; ki: grau total do vértice i. 
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 A premissa de linhas paralelas dos modelos RLO foi verificada no software SPSS v.21 

(IBM, 2012). Todos os demais testes estatísticos foram conduzidos no software R (R Core 

Team, 2013) para um nível de significância de 5%. 

 Este estudo passou pelo Comitê de Ética em Pesquisa da Universidade Estadual de Santa 

Cruz (CEP/UESC) sob o número de protocolo 37893014.5.0000.5526. O estudo obteve 

aprovação do Sistema de Autorização e Informação em Biodiversidade (SISBIO) para a 

pesquisa na Resex Cassurubá, sob os números 43528-1/43528-2. 

 

3. Resultados 

 

Foram entrevistados 210 pescadores, sendo a classe et§ria ómeia-idadeô a com maior 

número de pescadores em todos os municípios. Pescadores de Porto Seguro tiveram a maior 

média etária, enquanto pescadores de Alcobaça tiveram a menor média de idade (Tabela 2). 

[Tabela 2] 

 

No geral, pescadores indicaram que os pesqueiros est«o com ómenorô (82,84%) 

quantidade de peixes, enquanto cita­»es com óigualô (14,71%) ou ómaiorô (2,45%) quantidade 

foram menos frequentes. Com relação ao número de espécies citadas em declínio, pescadores 

dos municípios de Porto Seguro, Prado e Alcobaça mostraram diferenças entre as classes 

et§rias, sendo que a classe et§ria ómaduroô citou maior n¼mero de esp®cies. Por outro lado, n«o 

houve diferença entre as classes etárias em Caravelas (Tabela 3). 

[Tabela 3] 

 

Pescadores pertencentes às mesmas classes etárias não mostraram diferenças entre os 

municípios, corroborando que as diferenças na percepção de declínio estão relacionadas às 

classes etárias e não aos municípios (Tabela S1).  

Observamos diferenças nas distâncias dos pesqueiros mais próximos (W = 835; p < 

0,05) e mais distantes (W = 823,5; p < 0,05) entre os dois períodos avaliados no município de 

Alcobaça. Para Porto Seguro, houve diferença apenas para pesqueiros mais próximos (W = 771; 

p < 0,05). Isso indica que, atualmente, pescadores destes portos estão indo à pesqueiros mais 

distantes do que no início da carreira. Em Prado e Caravelas não foi observada diferença (Tabela 

S2). Pescadores de Caravelas atuam em pesqueiros mais próximos do que outros portos (Figura 

S1). 
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Desde o final da década de 1950, houve uma queda no RCPA de pescadores de linha de 

mão, ou seja, pescadores mais experientes percebem uma queda mais acentuada na captura do 

que pescadores mais jovens. Não houve alteração significativa para pescadores que utilizam 

outras artes de pesca (Figura S2). 

De maneira geral, houve significativas e diferentes percepções com relação a mudança 

na abundância relativa das espécies. Pescadores mais jovens mostraram maiores probabilidades 

de indicar tendência à estabilidade e/ou aumento na abundância, enquanto pescadores maduros 

tiveram maiores probabilidades de indicar tendência à diminuição (Figuras 2 e 3, Tabela S3). 

Houveram diferenças significativas nas percepções dos pescadores dos diferentes municípios, 

porém sem um claro padrão (Figuras S3-10). No geral, as percepções dos pescadores não 

concordaram com os registros de desembarque, no entanto, estas comparações devem ser vistas 

com cautela, visto as diferentes escalas analisadas (estadual/local), lacunas de dados e 

inexistência de estatística de desembarque após o ano de 2007 (Figuras S11-18). 

[Figura 2] 

[Figura 3] 

 

Pescadores das classes et§rias ómeia-idadeô e ómaduroô de Porto Seguro capturaram 

badejos de maior peso do que pescadores da classe ójovemô (Kruskal-Wallis: ɢ2 = 8,92; gl = 2; 

p < 0,05; Figura S19). Houve diferença entre os municípios considerando pescadores das 

classes et§rias ómeia-idadeô (Anova: F3,91 = 7,11; p < 0,05) e ómaduroô (ɢ
2 = 14,43; gl = 3; p < 

0,05), sendo que pescadores de Caravelas capturaram menores indivíduos da espécie (Figura 

4). 

[Figura 4] 

 

Não houve diferença na maior quantidade de badejo capturada entre classes etárias em 

nenhum município (Figura S20). No entanto, houve diferença entre os municípios considerando 

pescadores das classes et§rias ómeia-idadeô (ɢ2 = 12,13; gl = 3; p < 0,05) e ómaduroô (ɢ2 = 15,52; 

gl = 3; p < 0,05), sendo que pescadores de Caravelas capturaram menor quantidade da espécie 

(Figura 5). 

[Figura 5] 
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 As redes de interação pescador-pescado dos quatro municípios tiveram valores de 

aninhamento e modularidade significativos. Alcobaça mostrou uma rede de interação mais 

aninhada. Porto Seguro mostrou a menor conectância, enquanto Caravelas apresentou os 

maiores valores de conectância e modularidade (Tabela 4, Figuras S21-24). Esses resultados 

sugerem que a rede de interação pescador-pescado de Caravelas apresenta maior estabilidade, 

com força de ligação superior às demais redes. Por outro lado, a rede de Alcobaça tende a ser 

mais frágil, devido ao maior aninhamento e baixa modularidade. 

[Tabela 4] 

 

 Pescadores de Porto Seguro possuíram uma relação mais intensa com as espécies O. 

chrysurus, C. hippurus e M. bonaci (Figura 6). Em Prado, houve mais forte interação com O. 

chrysurus, M. bonaci e L. synagris (Figura 7). Em Alcobaça, as interações mais fortes foram 

com as espécies O. chrysurus, M. bonaci e E. morio (Figura 8), enquanto em Caravelas foram 

com Xiphopenaeus kroyeri, Scomberomorus brasiliensis e L. synagris (Figura 9). A relação 

entre grau do vértice (z) e conectividade entre módulos (c) revelou a existência de espécies 

óhubs de m·dulosô em todos os munic²pios (Figura S25), ou seja, esp®cies altamente conectadas 

dentro de seu módulo (alto z e baixo c). Ocyurus chrysurus, C. hippurus e M. bonaci foram os 

hubs em Porto Seguro, sendo que as duas primeiras espécies apresentaram maior saliência e 

pertencem ao mesmo módulo. Em Prado, O. chrysurus e M. bonaci foram hubs, as duas espécies 

apresentaram as maiores saliências, no entanto, pertencem a módulos distintos. Em Alcobaça 

M. bonaci mostrou o segundo maior valor de saliência, mas foi a única espécie hub. Por fim, 

em Caravelas, X. kroyeri foi a espécie com maior saliência e único hub. 

 

4. Discussão 

 

 Os resultados apontam uma mudança na percepção entre diferentes gerações de 

pescadores com relação a várias espécies sobre-explotadas de importância comercial na região 

do Banco dos Abrolhos. Além disso, pescadores de linha de mão indicaram uma queda na 

CPUE ao longo das décadas. Esses resultados tem evidentes consequências para a gestão, 

considerando a relevante dependência dos pescadores com relação a estes recursos como 

constatado pelas redes de interação. 
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Síndrome de Mudança de Referencial (SMR) 

 Historicamente, a região dos Abrolhos foi uma das primeiras áreas de pesca a ser 

explorada economicamente. Embora haja enorme carência de informações sobre quantidade de 

pescados comercializados nos períodos pretéritos na região, estimativas grosseiras de alguns 

relatos históricos de viajantes europeus sugerem que em torno de 90.000 a 100.000 espécimes 

de garoupa e mero (provavelmente Epinephelus itajara) eram comercializadas, anualmente, de 

Porto Seguro para Salvador e outras Capitanias durante o Período Colonial (Maximilian, 1820). 

A pesca era realizada por embarcações de dois mastros, denominadas lanchas, permanecendo 

de quatro a seis semanas no mar e cada embarcação trazia de 1500 a 2000 peixes salgados 

(Maximilian, 1820). Outros registros do início do século XIX confirmam a relevância de Porto 

Seguro como local de ñprodigiosa quantidadeò de meros e garoupas (Vilhena, 1802). Dezenas 

de embarções permaneciam semanas no mar direcionadas à pesca da garoupa (Lindley, 1805). 

No entanto, nos dias atuais, espécimes de garoupa apenas ocasionalmente são desembarcadas 

na região de estudo (obs. pess.). Embora o fenômeno da SMR (Pauly, 1995) esteja sendo 

registrado em diversas partes do mundo (Pinnegar & Engelhard, 2008; Sáenz-Arroyo et al., 

2005b; Ulman & Pauly, 2016), inclusive na área de estudo (Bender, et al., 2013; Giglio et al., 

2015), a falta de medidas eficazes de gestão tende a perpetuar a corrente situação. 

 A histórica depleção da garoupa pode se repetir, possivelmente, com a guaiúba (O. 

chrysurus): no período 1979-1985 foi considerada a sexta espécie em importância na região 

entre Salvador (BA) e Itaipava (ES); anos depois, entre 1997-2000 já era a principal espécie 

explotada; hoje, a espécie é a principal espécie-alvo na região de estudo (obs. pess.) e está sendo 

sobre-explotada (Frédou et al., 2009a; Klippel et al., 2005). Grande parte dos pescadores 

indicou que sua abundância está estável, semelhante à percepção de parte de pescadores de 

estudo prévio em Porto Seguro (Bender et al., 2013). Este padrão demonstra o princípio pelo 

qual a frota de linha de mão atua: as espécies são explotadas até sua exaustão econômica e, 

posteriormente, substituídas por outras espécies mais rentáveis (Klippel et al., 2005). É possível 

que a abundância de O. chrysurus ainda não tenha atingido o limite inferior a partir do qual os 

pescadores reconheçam seu declínio. Entretanto, deve-se registrar que um decréscimo na 

abundância relativa percebida não significa, necessariamente, sobre-explotação, pois isso pode 

ser uma consequência natural da captura mesmo em sistemas bem manejados (Hilborn, 2007), 

no entanto, esse tema ainda é controverso (Pauly, Hilborn & Branch, 2013) e basicamente 

voltado à estoques de espécie única. Em sistemas de pesca multi-específicos e pobre de dados, 

a incerteza é maior. 
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 O referencial ambiental dos pescadores é adquirido a partir da experiência pessoal e isso 

se reflete nas diferentes percepções entre as gerações (Bender et al., 2014). Entre os pescadores, 

há uma difundida ideia de que os recursos não estão diminuindo, mas sim que a quantidade 

capturada é diluída entre o crescente número de pescadores e embarcações. Infelizmente, não 

há dados oficiais e atualizados para que essa percepção seja avaliada. No entanto, estudos 

apontam a situação de alta pressão de pesca sobre as espécies (Ferreira & Gonçalves, 1999; 

Frédou et al., 2009a; Frédou, Ferreira & Letourneur 2009b; Rezende, Ferreira & Frédou, 2003; 

Teixeira et al., 2004). Além disso, a constatação de que os pescadores se deslocam a maiores 

distâncias sugere que pesqueiros mais próximos à costa estão deplecionados. Esse fato pode 

estar afetando, principalmente, pescadores de Caravelas, que por possuírem embarcações de 

menor porte não alteraram sua característica de pesca mais costeira e, consequentemente, 

capturam menores indivíduos e menor quantidade de M. bonaci. Apesar de Caravelas possuir 

um sistema de governança que determine que apenas os beneficiários da Resex Cassurubá 

possam utilizar a área (Nobre, Alarcon, Cinti & Schiavetti, 2017), isso não se traduziu em um 

meio de amortecimento contra o SMR. Situação similar foi observada na Resex de Arraial do 

Cabo, onde pescadores que utilizam diferentes petrechos de pesca manifestaram a ocorrência 

da SMR (Bender et al., 2014). 

 O fato de pescadores mais maduros indicarem um maior número de espécies 

deplecionadas sustenta a hipótese da SMR entre as diferentes gerações: pescadores mais jovens 

assumem que a abundância das espécies está estável ou sempre foi baixa. Situação que não 

ocorre em Caravelas, sugerindo (i) transmissão oral de informação entre gerações de pescadores 

sobre as espécies deplecionadas, ou (ii) amnésia individual de pescadores mais maduros. No 

primeiro caso, não estaria ocorrendo amnésia geracional (Papworth et al., 2009), ou seja, 

pescadores mais jovens estariam conscientes das condições pretéritas. No entanto, esta situação 

é conflitante com os resultados da percepção de abundância. Desta forma, sugere-se a hipótese 

que alguns pescadores maduros de Caravelas podem estar experimentando amnésia individual 

(Papworth et al., 2009) e relataram um menor número de espécies em declínio do que de fato 

ocorre. Isso também pode explicar as inesperadas percepções observadas para a E. morio e L. 

jocu onde pescadores jovens indicaram uma maior probabilidade de declínio na abundância do 

que pescadores maduros. 

 A depleção dos estoques das espécies de mais alto nível trófico desencadeou a busca 

por espécies antes pouco valorizadas, como é o caso do budião-azul (S. trispinosus). Sua pesca 

iniciou-se a 40 anos e se intensificou a uns 20 anos atrás (Previero, 2014), principalmente com 

a difusão da pesca comercial com arpão nos anos 1990 (Francini-Filho & Moura, 2008). As 
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distintas percepções de abundância entre pescadores de Caravelas e Porto Seguro / Alcobaça 

podem estar relacionadas à dimensão espacial de atividade das frotas. Por exemplo, enquanto 

pescadores de Caravelas concentram-se em áreas costeiras, pescadores de Alcobaça podem 

atingir pesqueiros mais distantes (Previero, 2014) e, provavelmente, mais produtivos. Isso pode 

estar influenciando a percepção: pescadores maduros costeiros percebem o declínio do recurso, 

enquanto pescadores que utilizam áreas distantes veem certa estabilidade. Isso levanta a questão 

de como a busca por diferentes áreas de pesca pode influenciar a percepção de abundância ao 

longo das gerações. 

 

Redes de interação 

 As redes de interação de cada município refletem as características de pesca empregada 

pelos respectivos pescadores e podem ser vistas como uma maneira pela qual os mesmos lidam 

com a pressão de pesca e competição pelos recursos. 

 As redes dos quatro municípios são simultaneamente aninhadas e modulares. A 

presença de módulos em redes de interação está relacionada à existência de ligações mais fortes 

entre vértices de um módulo e fracas ligações entre vértices de módulos distintos (Krause, 

Frank, Mason, Ulanowickz & Taylor, 2003; Yodzis, 1980). Desta maneira, a força das ligações 

internas em um módulo são mais fortes (Pianka, 1980; Stoufer & Bascompte, 2011) e tendem 

a produzir maior estabilidade nas relações da rede (Allesina e Pascual, 2008). A rede de 

Caravelas apresentou maior modularidade e conectância, sugerindo uma estrutura mais estável 

e robusta (Dunne et al., 2002; Fortuna et al., 2010). Por outro lado, a alta diversidade de espécies 

citada pelos pescadores de Porto Seguro refletiu em uma baixa conectância, sugerindo que a 

rede de interação neste município é mais instável (Dunne et al., 2002; May, 1973). Não apenas 

a alta diversidade está relacionada à instabilidade de redes: uma estrutura aninhada também 

pode ter efeitos negativos à persistência de redes antagonistas, situação mais evidente em 

Alcobaça. 

 Em redes mutualistas, tem se sugerido que estruturas aninhadas podem produzir maior 

resiliência à perturbação (Bascompte et al., 2003; Pawar, 2014). No entanto, esta propriedade 

de rede em relações antagonistas pode levar à menor persistência da rede (Thébault & Fontaine, 

2009). Estruturas aninhadas implicam em diferentes graus de especialização. Uma vez que 

pescadores especialistas interagem, preferencialmente, com espécies que são alvo de 

pescadores generalistas, isso resulta em uma alta pressão de pesca sobre estas espécies. Em 

Alcobaça, M. bonaci é a espécie mais visada e pescadores especialistas investem seu esforço 

sobre esta espécie sobre-explotada. Especialização pode trazer benefícios como estabilidade e 
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consistência na renda (Smith & McKelvey, 1986). Por outro lado, também pode trazer maior 

variabilidade (Kasperski & Holland, 2013) e drásticas mudanças na abundância de um recurso 

pode desestabilizar a rede (May, 1973). Um redirecionamento da pressão de pesca sobre 

espécies menos visadas pode minimizar o risco de sobrepesca (Erler et al., 2015), no entanto, 

esta é uma tarefa de difícil aplicação, tendo-se em vista a preferência dos pescadores por aquelas 

espécies consideradas de maior valor comercial. 

 Sistemas modulares tendem a apresentar uma maior sobreposição de nicho entre seus 

vértices, ou seja, pescadores de um módulo direcionam seu esforço à captura de um mesmo 

subconjunto de espécies disponíveis. Por outro lado, há uma menor competição difusa com 

membros (pescadores) de outros módulos. Tal situação sugere que a menor competição difusa 

entre pescadores de diferentes módulos em Caravelas pode compensar a maior sobreposição de 

nicho entre pescadores do mesmo módulo, diminuindo, assim, a competição geral neste 

município (MacArthur & Levins, 1967; Pianka, 1974). Desta maneira, a maior modularidade 

da rede de Caravelas implica em maior resistência à perturbação (Stoufer & Bascompte, 2011), 

neste caso, a sobrepesca. Soma-se a isso o fato de a rede em Caravelas não apresentar espécies 

de alto nível trófico como hubs de módulo: a pesca de camarão (X. kroyeri) é uma atividade 

sazonal devido à proibição de pesca no período de defeso, no entanto, os pescadores podem 

redirecionar seu esforço para outros recursos (Musiello-Fernandes et al., 2017). Essa estratégia 

pode ser consequência da situação de sobre-explotação das espécies de maior importância 

comercial e ao mesmo tempo estar relacionada à minimização do risco de grande variabilidade 

na renda (Anderson et al., 2017; Finkbeiner, 2015; Kasperski & Holland, 2013), considerando 

o maior valor agregado de taxa de menor nível trófico (Sethi, Branch & Watson, 2010). Por 

outro lado, nos demais municípios, as espécies hubs são carnívoras/invertívoras e sua 

sobrepesca tem maior potencial em desencadear cascata trófica (Bascompte et al., 2005). Essa 

situação pode levar a uma desestruturação das redes tendo-se em vista a menor estabilidade das 

mesmas devido aos efeitos sinérgicos de maior aninhamento, maior diversidade de espécies e 

menor conectância (May, 1973; Thébault & Fontaine, 2009).  

 Outra possibilidade é que as relações pescador-pescado da rede de Caravelas sejam 

reflexo do sistema de governança dos recursos na Resex Cassurubá. Pescadores de Caravelas 

possuem acesso exclusivo aos recursos e isso limita a concorrência com pescadores não-

beneficiários (Nobre et al., 2017). As relações pessoais em sistemas de co-gestão constroem um 

capital social determinado por pessoas com objetivos em comum (Pretty, 2003). Os fortes laços 

resultantes podem estar associados com maior confiança e cooperação e isso, por sua vez, 
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encoraja que pescadores observem as regras de pesca e pratiquem uma pesca sustentável 

(Grafton, 2005). Esta hipótese deve ser melhor explorada em futuros estudos. 

 

Uma abordagem integradora 

 Observações históricas e relatos de pescadores nos dão uma vaga ideia das condições 

pretéritas dos estoques de peixes de valor comercial (p. ex., McClenachan, 2008; Sáenz-Arroyo 

et al., 2005a; Ulman & Pauly, 2016). A garoupa, espécie que uma vez foi o principal recurso 

da região, hoje continua desejável mas escassa, capturada enquanto pescadores tem como alvo 

outras espécies menos valiosas porém mais comuns, o que na literatura designou-se óexplora­«o 

oportunísticaô (Branch, Lobo & Purcell, 2013). Pescadores de hoje a substituíram por espécies 

mais abundantes, tal como a guaiúba. Com exceção de Caravelas, a guaiúba foi a espécie com 

maior saliência nos demais municípios, provável reflexo da relevância que este pescado possui 

no comércio voltado à exportação, onde peixes acima de 300 g são selecionados para este fim 

(obs. pess.). 

 A abordagem aqui apresentada nos fornece um retrato atual da pesca considerando, 

também, as condições pretéritas. Seja em regiões de países desenvolvidos ou em 

desenvolvimento, o conhecimento do padrão de pesca e preferência dos pescadores pode 

auxiliar na previsão de como se comportarão quando um declínio na abundância ocorrer com 

alguma espécie alvo ou para quais localidades deslocarão seu esforço de pesca (Martin et al., 

2017; Previero & Gasalla, 2018). 

 A sugestiva ocorrência da SMR na região de estudo, enfatiza a relevância de se 

incorporar o conhecimento dos usuários dos recursos para o aprimoramento de medidas mais 

eficazes de gestão. Hoje, a espécie de maior importância para os pescadores está sendo sobre-

explotada e tende a seguir o caminho da garoupa, uma espécie que já foi o principal recurso em 

toda a região. Esse fato pode ter estruturado a rede de Caravelas: menor dependência de peixes 

sobre-explotados, estrutura mais coesa e com fortes ligações, tornando-a mais estável à 

perturbação ocasionada pela sobrepesca. Por outro lado, as relações de Porto Seguro (baixa 

conectância) e Alcobaça (maior aninhamento) sugerem que a estrutura de rede nestes 

municípios é mais instável, construída por relações mais fracas e mais propensa à fragmentação 

ocasionada pela sobrepesca de recursos que continuam sendo de maior relevância para 

pescadores destes municípios. 
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Tabela 1 ï Espécies consideradas na avaliação da abundância relativa através de entrevistas 

com pescadores dos municípios de Porto Seguro, Prado, Alcobaça e Caravelas, Bahia. 

Espécie Avaliação* Referência 
Coryphaena hippurus (dourado) Sobre-explotada a 

Epinephelus morio (garoupa) Vulnerável b 

Lutjanus analis (cioba) Levemente sobre-explotada, sobre-explotada c, d 

Lutjanus jocu (dentão) Plenamente explotada c, d 

Lutjanus synagris (ariocó/griacó) Levemente sobre-explotada, sobre-explotada c, d 

Mycteroperca bonaci (badejo) Vulnerável, sobre-explotado b,e 

Ocyurus chrysurus 

(guaiúba/saioba) 

Severamente sobre-explotada c, d 

Scarus trispinosus (budião-azul) Em perigo b 
a Lessa, Nóbrega & Bezerra Jr. (2004); b MMA (2014); c Klippel, Olavo, Costa, Martins & Peres (2005); d 

Frédou, Ferreira & Letourneur (2009a); e Teixeira, Ferreira & Padovan (2004). *As avaliações são para a escala 

regional (Nordeste) ou nacional, pois não há avaliações de estoque para a escala local. 

 

Tabela 2 ï Número total de pescadores entrevistados, por classe etária e idade média (± desvio-

padrão) em cada município. 

Município  Nº pescadores 
Classe etária 

Idade média (±d.p.) 
Jovem Meia-idade Maduro  

Porto Seguro 55 6 30 19 47,6 (±12,6) 

Prado 50 13 26 11 41,6 (±13,5) 

Alcobaça 54 14 33 7 40,5 (±12,3) 

Caravelas 51 8 28 15 46,7 (±13,1) 

 

Tabela 3 ï Resultados dos modelos GLM com distribuição de Poisson avaliando o número de 

espécies citadas em declínio em função da classe etária dos pescadores de Porto Seguro, 

Prado, Alcobaça e Caravelas. Números em negrito indicam significância estatística (p < 0,05). 

N«o h§ coeficiente para a classe et§ria óinicianteô, pois ela ® a refer°ncia no modelo. 

Município Coeficiente Estimativa Erro padrão Z p 
Porto Seguro Intercepto 1,030 0,267 3,853 1,17e-4 

 classeMeia-idade 0,262 0,287 0,914 0,361 

 classeMaduro 0,613 0,296 2,070 0,038 

Prado Intercepto 1,030 0,189 5,448 5,09e-8 

 classeMeia-idade 0,205 0,232 0,884 0,377 

 classeMaduro 0,543 0,234 2,323 0,020 

Alcobaça Intercepto 1,124 0,158 7,108 1,17e-12 

 classeMeia-idade 0,293 0,187 1,565 0,117 

 classeMaduro 0,550 0,237 2,319 0,020 

Caravelas Intercepto 1,056 0,208 5,065 4,09e-7 

 classeMeia-idade 0,381 0,237 1,613 0,107 

 classeMaduro 0,330 0,254 1,302 0,193 
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Tabela 4 ï Parâmetros das redes de interação pescador-pescado nos municípios de Porto 

Seguro, Prado, Alcobaça e Caravelas, Bahia. Valores em negrito indicam significância 

estatística. 

Município Nº espécies Nº pescadores Conectância Aninhamento Modularidade 

Porto Seguro 57 52 0,0000585 20,74 0,224 

Prado 46 49 0,000087 26,18 0,208 

Alcobaça 34 50 0,000143 31,99 0,197 

Caravelas 31 50 0,000162 26,74 0,454 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



117 
 

Legendas das figuras 

 

 

Figura 1 ï Área de estudo com as Áreas Marinhas Protegidas: Parque Nacional Marinho dos 

Abrolhos (vermelho), Reservas Extrativistas de Cassurubá e Corumbau (azul). 

 

Figura 2 ï Resultado do modelo de regressão logística ordinal ajustado à percepção de 

mudança na abundância relativa de Coryphaena hippurus (dourado; A-C), Epinephelus morio 

(garoupa; D-G), Lutjanus analis (cioba; H-K) e Lutjanus jocu (dentão; L-O) nos municípios 

de Porto Seguro (A,D,H,L), Prado (B,E,I,M), Alcobaça (C,F,J,N) e Caravelas (G,K,O). Eixo-

y representa a probabilidade de um pescador indicar alteração na abundância relativa 

considerando o ano de início de sua carreira (eixo-x). O número de pescadores envolvidos na 

pesca de Coryphaena hippurus em Caravelas foi reduzido, por isso não foi possível ajustar o 

modelo. 

 

Figura 3 ï Resultado do modelo de regressão logística ordinal ajustado à percepção de 

mudança na abundância relativa de Lutjanus synagris (ariocó; A-D), Mycteroperca bonaci 

(badejo; E-H), Ocyurus chrysurus (guaiúba; I-L) e Scarus trispinosus (budião-azul; M-O) nos 

municípios de Porto Seguro (A,E,I,M), Prado (B,F,J), Alcobaça (C,G,K,N) e Caravelas 

(D,H,L,O). Eixo-y representa a probabilidade de um pescador indicar alteração na abundância 

relativa considerando o ano de início de sua carreira (eixo-x). O número de pescadores 

envolvidos na pesca de Scarus trispinosus em Prado foi reduzido, por isso não foi possível 

ajustar o modelo. 

 

Figura 4 ï Maior badejo (Mycteroperca bonaci) capturado nos municípios de Porto Seguro 

(PSe), Prado (Pra), Alcobaça (Alc) e Caravelas (Car) considerando as classes etárias dos 

pescadores. Números abaixo dos acrônimos dos municípios indicam número de pescadores. 

Pontos vermelhos são os dados brutos, linha horizontal preta é a m®dia, óbeanô cinza 

representa a densidade e banda retangular representa o intervalo de inferência. Letras 

diferentes acima do pirateplot indicam diferença significativa (p < 0,05). 

 

Figura 5 ï Maior quantidade de badejo (Mycteroperca bonaci) capturado nos municípios de 

Porto Seguro (PSe), Prado (Pra), Alcobaça (Alc) e Caravelas (Car) considerando as classes 

etárias dos pescadores. Números abaixo dos acrônimos dos municípios indicam número de 

pescadores. Pontos vermelhos são os dados brutos, linha horizontal preta ® a m®dia, óbeanô 

cinza representa a densidade e banda retangular representa o intervalo de inferência. Letras 

diferentes acima do pirateplot indicam diferença significativa (p < 0,05). 

 
Figura 6 ï Rede de interação pescador-pescado de Porto Seguro. Vértices superiores azuis são as 

espécies de pescados; vértices inferiores vermelhos são os pescadores. Acrônimos: Ani_sur: 
Anisotremus surinamensis, Ani_vir: Anisotremus virginicus, "raia", "bagre_cagão", bag-cag: 

"bagre_cagapoá", "bagre_urutu", Bal_vet: Balistes vetula, "cação", Car_cry: Caranx crysos, Car_hip: 

Caranx hippos, Car_lat: Caranx latus, Cat_spi: Cathorops spixii, "catinga", Cen_und: Centropomus 

undecimalis, Cep_ful: Cephalopholis fulva, Cha_fab: Chaetodipterus faber, Cor_hip: Coryphaena 

hippurus, Cyn_lei: Cynoscion leiarchus, Cyn_vir: Cynoscion virescens, Dia_rho: Diapterus rhombeus, 

Epi_mor: Epinephelus morio, Eug_bra: Eugerres brasilianus, Eut_all: Euthynnus alletteratus, 

Far_bra: Farfantepenaeus brasiliensis, Gin_cir: Ginglymostoma cirratum, "goêba", Hae_plu: 

Haemulon plumieri, Hal_bra: Halichoeres brasiliensis, Isopisthus: Isopisthus spp., Ist_alb: Istiophorus 

albicans, Lar_bre: Larimus breviceps, Lit_sch: Litopenaeus schmitti, Lut_ana: Lutjanus analis, 

Lut_cya: Lutjanus cyanopterus, Lut_joc: Lutjanus jocu, Lut_syn: Lutjanus synagris, Lut_viv: Lutjanus 

vivanus, Mak_nig: Makaira nigricans, Mic_fur: Micropogonias furnieri, Mug_liz: Mugil liza, 



118 
 

Myc_bon: Mycteroperca bonaci, Not_gra: Notarius grandicassis, Ocy_chr: Ocyurus chrysurus, 

"pardo", Pom_sal: Pomatomus saltatrix, Rac_can: Rachycentron canadus, Sar_bra: Sardinella 

brasiliensis, Sca_tri: Scarus trispinosus, Sco_bra: Scomberomorus brasiliensis, Sco_cav: 

Scomberomorus cavalla, Ser_dum: Seriola dumerili, Spa_amp: Sparisoma amplum, Sph_bar: 

Sphyraena barracuda, Thu_atl: Thunnus atlanticus, Tra_tra: Trachurus trachuru, Trachinotus: 

Trachinotus spp., Xip_kro: Xiphopenaeus kroyeri. 
 
Figura 7 ï Rede de interação pescador-pescado de Prado. Vértices superiores azuis são as espécies de 

pescados; vértices inferiores vermelhos s«o os pescadores. Acr¹nimos: ñbagreò, bag-bra: ñbagre-

brancoò, ñbaiac¼ò, Bal_cap: Balistes capriscus, Bal_vet: Balistes vetula, ñca­«oò, Cal_pen: Calamus 

pennatula, Car_bar: Caranx bartholomaei, Car_cry: Caranx crysus, Car_hip: Caranx hippos, Car_por: 

Carcharhinus porosus, ñcarrapatoò, Centropomus: Centropomus spp., Cep_ful: Cephalopholis fulva, 

Cor_hip: Coryphaena hippurus, Cyn_aco: Cynoscion acoupa, ñenchovaò, enc-esc: ñenchova-

escamudaò, Epi_mor: Epinephelus morio, Eut_all: Euthynnus alletteratus, Far_bra: Farfantepenaeus 

brasiliensis, ñgon­aloò, Hae_plu: Haemulon plumieri, Hyp_aff: Hypostomus affinis, Iso_par: 

Isopisthus parvipinnis, Lit_sch: Litopenaeus schimitti, Lut_ana: Lutjanus analis, Lut_joc: Lutjanus 

jocu, Lut_syn: Lutjanus synagris, Lut_viv: Lutjanus vivanus, Mic_fur: Micropogonias furnieri, 

Myc_bon: Mycteroperca bonaci, Ocy_chr: Ocyurus chrysurus, Rac_can: Rachycentron canadum, 

ñraiaò, Rho_aur: Rhomboplites aurorubens, Riz_lal: Rhizoprionodon lalandii, Riz_por: Rizoprionodon 

porosus, Sca_tri: Scarus trispinosus, Sco_bra: Scomberomorus brasiliensis, Sco_cav: Scomberomorus 

cavalla, Ser_dum: Seriola dumerili, Thu_sp1: Thunnus. sp1, Thu_sp2: Thunnus. sp2, Tra_lat: 

Trachurus lathami, Xip_kro: Xiphopenaeus kroyeri. 

 
Figura 8 ï Rede de interação pescador-pescado de Alcobaça. Vértices superiores azuis são as espécies 

de pescados; v®rtices inferiores vermelhos s«o os pescadores. Acr¹nimos: ñbagre_cangat«ò, Bal_vet: 

Balistes vetula, ñca­«oò, Car_bar: Caranx bartholomaei, Car_cry: Caranx crysos, Car_hip: Caranx 

hippos, Car_lat: Caranx latus, Cat_spi: Cathorops spixii, Cep_ful: Cephalopholis fulva, Cor_hip: 

Coryphaena hippurus, Epi_mor: Epinephelus morio, Gen_bar: Genidens barbus, Hae_plu: Haemulon 

plumieri, Hyp_nig: Hyporthodus nigritus, Iso_par: Isopisthus parvipinnis, Lit_sch: Litopenaeus 

schmitti, Lut_ana: Lutjanus analis, Lut_joc: Lutjanus jocu, Lut_syn: Lutjanus synagris, Lut_viv: 

Lutjanus vivanus, Myc_bon: Mycteroperca bonaci, Ocy_chr: Ocyurus chrysurus, Panulirus: Panulirus 

spp., Pse_num: Pseudopercis numida, Rac_can: Rachycentron canadus, ñraiaò, Rho_aur: 

Rhomboplites aurorubens, Sca_tri: Scarus trispinosus, Sco_bra: Scomberomorus brasiliensis, 

Sco_cav: Scomberomorus cavalla, Ser_dum: Seriola dumerili, Sph_bar: Sphyraena barracuda, 

Thu_alb: Thunnus albacares, Thu_atl: Thunnus atlanticus. 
 
Figura 9 ï Rede de interação pescador-pescado de Caravelas. Vértices superiores azuis são as 

espécies de pescados; vértices inferiores vermelhos são os pescadores. Acrônimos: Ani_vir: 

Anisotremus virginicus, Bal_vet: Balistes vetula, ñca­«oò, ñca­oneteò, Cal_pen: Calamus penna, 

Car_cry: Caranx crysos, Cat_spi: Cathorops spixii, Cen_und: Centropomus undecimalis, Cyn_aco: 

Cynoscion acoupa , Cyn_vir: Cynoscion virescens, Dia_rho: Diapterus rhombeus, Epi_mor: 

Epinephelus morio, Eut_all: Euthynnus alletteratus, Gen_bar: Genidens barbus, Hae_par: Haemulon 

parra, Hae_plu: Haemulon plumieri, Lit_sch: Litopenaeus schmitti, Lob_sur: Lobotes surinamensis, 

Lut_ana: Lutjanus analis, Lut_joc: Lutjanus jocu, Lut_syn: Lutjanus synagris, Mic_fur: 

Micropogonias furnieri, Myc_bon: Mycteroperca bonaci, Ocy_chr: Ocyurus chrysurus, Rac_can: 

Rachycentron canadus, ñraiaò, Sca_tri: Scarus trispinosus, Sci_pro: Sciades proops, Sco_bra: 

Scomberomorus brasiliensis, Sph_bar: Sphyraena barracuda, Xip_kro: Xiphopenaeus kroyeri. 
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Figura 1 
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Figura 2 
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Figura 3 
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Figura 4 
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Figura 6 
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Figura 7 
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Figura 8 
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Figura 9 

 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 


