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INFLUÊNCIA DA QUALIDADE DO HABITAT NA EXPORTAÇÃO DE 

BIOMASSA DOS PEIXES RECIFAIS EM UNIDADES DE CONSERVAÇÃO 

MARINHA 
 

RESUMO 

 
 

As Áreas Marinhas Protegidas (AMPs) são é reconhecida mundialmente por ser um mecanismo 

eficiente para a conservação e uso sustentável da biodiversidade marinha. Estudos demonstraram 

que dentro das Áreas Marinhas Protegidas (AMPs) ocorre o aumento médio na densidade dos 

peixes em até duas vezes, da biomassa e do tamanho médio das espécies alvo da pesca. Sabe-se 

ainda que AMP tem o potencial de beneficiar áreas adjacentes através da exportação de larvas e 

ovos pelas correntes marinhas e da emigração de indivíduos. A escassez de conhecimento acerca 

dos mecanismos que podem influenciar o transbordamento, pode implicar em desenhos de AMPs 

e/ou gestão pouco eficientes quanto à seus objetivos. Diante disso, o presente estudo buscou 

avaliar, as princpais lacunas em estudos avaliando o transbordamento de reserva,  testar o nível de 

complexidade para diferentes habitats marinhos a partir de modelos 3D e utilizando a metodologia 

de censo visual subaquático, como a qualidade do habitat afeta o processo de exportação de 

biomassa das espécies de peixes recifais, de dentro para fora do Parque Marinho do Recife de Fora 

(PMMRF), elucidar a existencia ou não de transbordamento da reserva. 

 

Palavras-chave: Spillover, censo visual, no-take, gestão, estrutura de habitat, espécie ameaçada. 
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INFLUENCE OF HABITAT QUALITY ON THE EXPORT OF BIOMASS 

FISH REEF IN MARINE CONSERVATION UNITS 

 

 
ABSTRACT 

 

Marine Protected Areas (MPAs) are recognized worldwide for being an efficient mechanism for 

the conservation and sustainable use of marine biodiversity. Studies have shown that within the 

Marine Protected Areas (MPAs) there is an average increase in fish density of up to two times, in 

biomass and in the average size of the fish target species. It is also known that MPAs have the 

potential to benefit adjacent areas through the export of larvae and eggs through marine currents 

and the emigration of individuals. The lack of knowledge about the mechanisms that can influence 

the spillover may imply in MPAs designs and/or management that are inefficient in terms of their 

objectives. Therefore, the present study sought to assess the main gaps in studies evaluating 

reserve overflow, test the level of complexity for different marine habitats from 3D models and 

using the underwater visual census methodology, as habitat quality affects the biomass export 

process of reef fish species, from the inside to the outside of the Recife de Fora Marine Park 

(PMMRF), elucidate the existence or not of overflowing the reserve. 

 

Keywords: Spillover, visual census, no-take, management, habitat structure, size, endangered 

species. 

 

 

 

 

 
 

 

 

 

 

 



 
 

10 

 

 

 



 

11 

 

 

 

Sumário 
 

RESUMO ...................................................................................................................................................... 8 

ABSTRACT .................................................................................................................................................... 9 

CAPÍTULO I: ................................................................................................................................................ 12 

RESUMO .................................................................................................................................................... 13 

1. Introdução ......................................................................................................................................... 14 

2. Material e métodos ........................................................................................................................... 15 

3. Resultados ......................................................................................................................................... 16 

4. Discussão ........................................................................................................................................... 23 

5. Conclusão .......................................................................................................................................... 26 

Agradecimentos ........................................................................................................................................ 26 

Referência .................................................................................................................................................. 26 

Material complementar ............................................................................................................................ 38 

CAPÍTULO II: ............................................................................................................................................... 39 

Inferindo a complexidade estrutural de diferentes habitats marinhos a partir de modelos em 3D ........ 40 

Resumo ...................................................................................................................................................... 40 

1. Introdução ......................................................................................................................................... 41 

2. Métodos ............................................................................................................................................ 44 

3. Resultados ......................................................................................................................................... 53 

4. Discussão ........................................................................................................................................... 58 

Agradecimentos ........................................................................................................................................ 60 

Referências ................................................................................................................................................ 61 

CAPÍTULO III:  ............................................................................................................................................. 72 

Resumo ...................................................................................................................................................... 74 

2. Métodos ............................................................................................................................................ 76 

3. Resultados ......................................................................................................................................... 83 

Discussão ................................................................................................................................................... 90 

Considerações finais .................................................................................................................................. 94 

Agradecimentos ........................................................................................................................................ 95 

Referências ................................................................................................................................................ 95 

 

 



 

12 

 

 

 

  

AVALIAÇÃO DE 
TRANSBORDAMENTO EM 

RESERVAS MARINHAS E SEUS 
DESAFIOS  

 

CAPÍTULO I: 

 



13 
 

13 

 

 

UNIVERSIDADE ESTADUAL DE SANTA CRUZ | Programa de Pós Graduação em 

Ecologia e Conservação da  Biodiversidade | O manuscrito a seguir está formatado de 

acordo com as normas para submissão ao periódico Fisheries Management and Ecology. 

AVALIAÇÃO DE TRANSBORDAMENTO EM RESERVAS MARINHAS E SEUS 

DESAFIOS 

Jessyca Luana Silva Teixeira*
1,2,3

,
 
 Carlos Werner Hackradt

2
, Alexandre Schiavetti

3,5 

 

1
Programa de Pós-Graduação em Ecologia e Conservação da Biodiversidade, Universidade 

Estadual de Santa Cruz, Ilhéus, Bahia, Brasil 

2
Marine Ecology and Conservation Lab. - Centre for Environmental Science, Universidade 

Federal do Sul da Bahia, Porto Seguro, Bahia, Brasil 

4 
Laboratório de Etnoconservação e Áreas Protegidas (LECAP), Universidade Estadual de Santa 

Cruz, Ilhéus, Bahia, Brasil 

5 
Associate Researcher at Centro Para el Estudio de Sistemas Marinos (CESIMAR), Centro 

Nacional Patagónico (CENPAT), Puerto Madryn, Chubut, Argentina 

* Autor correspondente. 

 

Endereço email:  jlsteixeira@uesc.br  (J. Teixeira) 

 

RESUMO 

As áreas marinhas protegidas (AMPs) que apresentam áreas de exclusão de pesca, podem servir 

como ferramenta efetiva para a conservação de espécies ameaçadas, podendo aumentar o tamanho 

médio, a densidade e a biomassa dos peixes, além de beneficiar áreas adjacentes sem proteção 

(áreas de pesca), através da exportação de ovos e larvas pelágicas pelas correntes marinhas e da 

emigração líquida de indivíduos juvenis e adultos, efeito conhecido como transbordamento 

(spillover). Evidências das vantagens das reservas marinhas para a conservação crescem 

exponencialmente, todavia, desafios ainda existem no que tange a sua aplicação e efetividade para 

o manejo e gestão da pesca. Avaliando cerca de 85 trabalhos publicados em uma janela temporal 

de 23 anos, em escala global, desenvolvemos uma abordagem para investigar as principais lacunas 

e desafios nos estudos ecológicos com transbordamento em reservas marinhas. 

 

Palavras-chave: Reserve Effect. Marine management. Marine Reserve. Habitat complexity.

mailto:jlsteixeira@uesc.br
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1. Introdução 

A concepção do uso de Áreas Marinhas Protegidas (AMPs) para a garantia da conservação e 

uso sustentável da biodiversidade marinha é amplamente difundida em estudos ecológicos (Pauly 

et al.  2002). As reservas marinhas com áreas de exclusão de pesca (no-take) estão bem 

documentadas e são uma ferramenta para aumentar a sustentabilidade a longo prazo dos estoques 

pesqueiros já sobreexplotados (Gell e Roberts, 2003; Sobel e Dahlgren, 2004). 

Sabe-se que as AMPs promovem um aumento médio de densidade nos peixes (García-Charton 

et al.  2008), além de um incremento no tamanho médio de organismos (Lester et al.  2009) e na 

diversidade (Roberts e Hawkins, 2000), contribuindo assim para a manutenção e restauração de 

estoques marinhos sobreexplotados (Roberts, Valkan, e Cook, 2018). A recuperação conferida 

pela AMP também pode beneficiar áreas adjacentes sem proteção, através da exportação de larvas 

e ovos pelas correntes marinhas circundantes (Chung et al.  2017) e da imigração de indivíduos, 

tanto jovens como adultos, efeito nomeado como transbordamento (Russ e Alcala, 1996; Gell e 

Roberts, 2003; Harmelin-Vivien et al.  2008; Hackradt et al.  2014). 

O transbordamento é um processo dependente de densidade, ou seja, a limitação de espaço e 

recursos dentro de uma AMP deve ocasionar uma maior taxa de comportamentos agonísticos entre 

coespecíficos e/ou congêneres fazendo com que indivíduos subordinados sejam forçados a deixar 

a área (Abesamis e Russ, 2005). Independentemente, o efeito recrutamento também ocorre devido 

ao fato de os indivíduos protegidos poderem crescer, envelhecer e produzir mais ovos e larvas que 

após dispersão pelas correntes marinhas, recolonizam áreas dentro e fora da AMP (Félix-Hackradt 

et al.  2018). 

Existem diversos mecanismos subjacente para que ocorra o efeito transbordamento em uma 

AMP como: tamanho da reserva (Edgar et al.  2014), idade da reserva, ontogenia das espécies 

(Jiao et al.  2018), a pressão exercida pela pesca sob as espécies, e as variáveis ambientais, como 

cobertura e rugosidade (Dugan e Davis 1993). 

 Apesar do transbordamento de reserva ser amplamente discutido, por muitas vezes é 

observado uma grande dificuldade de mensurá-lo (Russ 2002, Sale et al.  2005), gerando uma 

incerteza do potencial da AMP de promover além da conservação in situ, o reabastecimento de 

áreas adjacentes. Segundo Goñi e colaboradores (2006), os trabalhos não devem afirmar a 

detecção do transbordamento sem que os resultados indiquem uma maior exportação líquida de 

migrantes do que as populações em áreas de pesca. Afirma ainda que, muitas vezes, o 
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transbordamento não é demonstrado. Isso pode ser resultado da utilização de metodologias 

inadequadas ou pouco eficientes.  

Para avaliar o efeito do transbordamento, medidas do gradiente de abundância e biomassa são 

coletadas dentro da reserva, próximos aos limites da AMP, estendendo-se a quilômetros de 

distância da borda da reserva (Gell e Roberts 2003), dependendo da mobilidade da espécie 

avaliada em questão (Russ e Alcala, 1996; Kaunda-Arara e Rose, 2004). Para a coleta de dados 

são empregados diversos tipos de metodologias, desde de censo visual a marcação e recapturam, 

mas ainda existem questões em aberto sobre quais metodologias são mais eficientes. 

Considerando o potencial que as reservas possuem para exportação de biomassa, beneficiando 

a atividade pesqueira, assim como a influência da complexidade do habitat no funcionamento 

ecossistêmico marinho, neste processo, o objetivo deste estudo foi realizar uma revisão sobre 

estudos que avaliam o transbordamento e os principais desafios e lacunas. 

 

2. Material e métodos 

 

Levantamento de dados 

Esta pesquisa seguiu os princípios de uma revisão sistemática. Foram selecionados 

prioritariamente trabalhos que tragam consigo uma investigação do potencial ocorrência de 

transbordamento a partir de Áreas Marinhas Protegidas. Para esta revisão foi utilizado como 

critério trabalhos que abordam AMP nas quais possuem implementados zonas com exclusão de 

pesca. Estas áreas ou zonas de exclusão de pesca, correspondem ao fechamento permanente ou 

temporário do local, com o objetivo de viabilizar a recuperação de estoques pesqueiros de espécies 

sobreexplotadas (Roberts e Polunin, 1991; Dayton et al.  2000; Gell e Roberts, 2002). 

 

Base de dados 

Foram revisamos artigos sobre transbordamento revisada por pares, publicados até 07 de 

dezembro de 2018. Por meio da base de dados da Web of Science e ISI Web of Knowledge (ISI 

WoK), foram selecionados os primeiros 75 itens de cada conjunto de termo de busca. Os termos 

compreendem em: “Spillover AND habitat complexity”, “spillover AND no-take”, “spillover 

AND marine reserve”, “spillover AND marine protected área”, ―no-take AND (perception OR 

evidence OR increase OR effectiveness)”, “marine reserve AND (richness OR abundance OR 

biomass OR cpue)”,” marine protected area AND fisheries”,” marine protected area AND 
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(richness OR abundance OR biomass OR cpue)”,” fisheries AND spillover AND (richness OR 

abundance OR biomass OR cpue)”, ―fisheries AND spillover AND (perception OR evidence OR 

increase OR effectiveness)”,” fisheries AND marine reserve AND (perception OR evidence OR 

increase OR effectiveness)”,” fisheries AND marine protected area AND (perception OR evidence 

OR increase OR effectiveness)”,” Designing Marine Reserves for Fisheries”. 

 

2.1. Critério de inclusão 

As referencias recuperadas passaram por uma sequência de critérios para sua inclusão no 

estudo. Primeiramente, foram considerados estudos com título e resumo relevante. Como critério 

também foram avaliados: Presença de áreas protegidas (no-take), indicios ou confirmação de 

transbordamento e citações das variáveis ambientais da área de estudo.  Os artigos de revisão não 

foram considerados. 

 

2.2. Análise dos dados 

As referências recuperadas foram classificadas por  ecorregião (polar, temperado, tropical) 

e os respectivos oceanos, permitindo avaliarmos a sua distribuição no mundo. 

As metodologias também foram caracteristicas separadas dos estudos para entender a 

empregabilidade das mesmas. O mesmo foi feito para os tópicos usados em estudos com 

transbordamento de reservas marinhas e sua capacidade de locomoção. 

 

3. Resultados 

Inicialmente foram selecionados um total de 900 estudos (12 conjuntos de termos * 75 

itens). Destes, 815 foram desclassificados por não possuírem as caracteristicas de inclusão. 

Após a remoção dos estudos duplicados, 240 potenciais estudos foram selecionados 

para a fase de elegibilidade. Assim, tivemos 85 estudos que foram selecionados para avaliação 

completa (ver Material Complementar) conforme ilustrado pela Figura 1. 
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Figura 1. Fluxograma do processo de seleção dos artigos pesquisados. O número de artigos científicos para 

identificação, triagem, elegibilidade e inclusão na revisão sobre potencial ocorrência de transbordamento de Áreas 

Marinhas Protegidas ao redor do mundo.  Em cada etapa está indicado entre parênteses o número de artigos 

científico. 

 

 

 

 Distribuição dos estudos 

Os estudos sobre o transbordamento de reservas marinhas mostraram estar distribuídos em 

todos os oceanos, mas não na mesma proporção, sendo predominantes em regiões temperadas, 

localizadas no oceano Atlântico, sendo estes, metade no mar Mediterrâneo (Figura 2.).  
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Figura 2. A: Mapa da distribuição dos trabalhos avaliados segundo os oceanos ( Ártico, Atlântico, 

Índico e Pacífico). Gráfico com a porcentagem dos trabalhos em cada oceano. B: Mapa e gráfico de 

distribuição dos trabalhos avaliados  por ecorregião (polar, temperado, tropical).  

A distribuição dos estudos indicou uma correlação (78%) positiva com regiões que possuem 

reservas marinhas (AMPs) mais antigas, e também com regiões que recebem incentivos para 

pesquisas e monitoramentos através dos subsídios batizados de ‗Subsidies that boost 

sustainability‘, que são subsídios governamentais aplicados a gestão da pesca, as regulamentações, 

e as investigações científicas sobre as populações de peixes (Cisneros-Montemayor et al.  2016). 

Esse tipo de subsídio pode chegar a US$ 11 bilhões de dólares anualmente, sendo que em países 

desenvolvidos, os valores fornecidos são mais aplicados, como avaliado por Sumaila et al.  2016.  
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Com maior investimento em pesquisas científicas, o sistema pesqueiro pode usufruir dos seus 

resultados para aumentar seu potencial, utilizando conhecimentos com base na combinação de 

tecnologia e conhecimento obtidos nos estudos, permitindo a expansão de inovações mais 

ambiciosas e eficientes para vantagem comercial nesse âmbito. 

A legislação para a pesca nos países também refletiu no grande registro de estudos. Como 

exemplo, a Austrália, que possui uma legislação bem delineada e possui uma grande porcentagem 

de reservas marinhas, o que envolve mais incentivo em pesquisa (Oliveira et al.  2020). 

 Tópicos e mobilidade  

Foram observados os mais variados tópicos para avaliação do transbordamento, sendo a 

maioria com enfoque em peixes (68%), seguido por lagosta (14%), moluscos (7%) e larva (5%). 

Houve estudos (5%) que abordaram mais de um tópico. Dos tópicos avaliados, 79% consiste em 

grupos de mobilidade moderada (Figura 2). 

 

Figura 2. Representação dos tópicos (em percentagem) avaliados nos trabalhos (Caranguejo, Lagosta, Larva, 

Molusco, Ouriço, Peixe, Polvo, Raia, Tartaruga e Tubarão). Altamente móvel, moderadamente móvel e vago. 

A quantidade significativa de estudos com peixes, está diretamente relacionada a sua 

mobilidade moderada, tornando propensos a serem beneficiados pela proteção por se manterem 

dentro da reserva e assim existir um padrão de transbordamento de indivíduos. 

Outro fator importante a ser considerado, são os interesses comerciais pesqueiros por trás 

dos incentivos as pesquisas. Os peixes são a principal fonte de proteína para um quinto da 
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população mundial, refletindo o investimento anual no setor da pesca em subsídios ou pagamentos 

governamentais estimado em $ 38 bilhões em todo o mundo, no qual a Europa, Canadá e Estados 

Unidos se destacam (Cisneros-Montemayor et al.  2016). 

Por outro lado, podemos verificar a escassez de estudos com tópicos que possuem alta 

mobilidade. Isso se deve ao fato de realizarem grandes migrações, não sendo bons indicadores de 

transbordamento, pois podem ser menos propensos a se beneficiar de proteção, exceto em reservas 

muito grandes (Le Quesne e Codling, 2009), o que diminui a possibilidade de serem o foco de 

estudos de transbordamento. O mesmo vimos com tópicos de baixíssima mobilidade, os vagéis, 

por não se movimentarem tanto, não se espera que apresentem um padrão de transbordamento 

(Kellner et al.  2007). 

 

Metodologias dos estudos 

Diferentes metodologias foram abordadas nos estudos, a saber: Armadilha luminosa, 

Coleta, Censo Visual Subaquático (CVS), Pesca experimental (medida pela captura por unidade 

de esforço (CPUE) e captura por unidade de área CPUA), Entrevista (percepção de pescadores), 

Foto-quadrat, marcação-recaptura, Stereo-BRUV, Telemetria e Vídeo-transecto (Figura 3). 

Respectivamente o percentual de cada tópico estudado refletiu diretamente no percentual 

de metodologias utilizadas. Das metodologias utilizadas, Censo Visual Subaquático (40%) e 

CPUE (captura por unidade de esforço) (25%) foram as metodologias mais abundantes. Alguns 

estudos utilizaram mais de um método (5%), sendo considerados na avaliação. 

 

Figura 3. Representação da percentagem das metodologias utilizadas nas obras que 

tratam de spillover de reservas marinhas. Armadilha luminosa, Censo Visual 

Submarino (CVS), captura por unidade de esforço (CPUE), marcação-recaptura, 

telemetria, estéreo-BRUV, foto-quadrat, coleta, entrevista (percepção dos pescadores), 
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Vídeo-transecto, captura por unidade de área (CPUA) e armadilha de luz.  

 

Ambas as técnicas mais utilizadas nos estudos são relativamente fáceis de se obter os 

dados: CVS por ser um método relativamente barato e CPUE por obter dados de registro de 

desembarque pesqueiro, atividade recorrente e obrigatória em portos do mundo inteiro. 

A técnica de censo visual subaquático é o método mais comumente usado para 

monitoramento de reservas marinhas (Caldwell et al.  2016). Uma técnica não destrutiva, capaz de 

fornecer, através de mergulhadores treinados, dados valiosos e econômicos de diversidade (Brock, 

1954), densidade, além de classes de tamanho e biomassa das espécies (Bohnsack, 1986). Porém 

certas limitações e desafios operacionais merecem atenção, especialmente para estudos com 

spillover, pois a técnica UVC pode mostrar um panorama momentâneo da população numa escala 

refinada, podendo inferir, mas não comprovar que os indivíduos atravessam o limite da reserva.  

Características comportamentais e morfológicas também influenciam a eficácia da 

metodologia para espécie-específica desse tipo de abordagem em amostragem (Samoilys et al.  

2000; Pais e Cabral, 2018), como o período ativo da espécie (considerando que os censos visuais 

são feitos durante o dia), o impacto da presença e movimento do mergulhador, resultando no 

afastamento dos indivíduos (Brock, 1982), e até mesmo o nível de atividade das espécies, visto 

que a detecção de espécies sedentárias é baseada no mergulhador encontrar as espécies, e a 

velocidade do movimento das espécies mais ágeis pode gerar super-representação, podendo ser 

registrado o mesmo indivíduo mais de uma vez (Samoilys et al.  2000).  

A segunda metodologia mais utilizada foi a CPUE, que são avaliações rotineiras do 

estoque pesqueiro que empregam índices de captura por unidade de esforço e permite estimar o 

status dos estoques (Bigelow et al.  1999). Esses dados são essenciais para o ajuste de modelos de 

produção excedentes, e são usados em todo o mundo. O maior desafio dessa técnica é sem dúvida 

a despadronização dos dados, dificultando as análises (Poulsen e Holm, 2007). Períodos de 

ausência de registros também podem gerar resultados conflitantes para a flutuação da população 

de espécies (Francesca et al.  2019). Além disso, com o tempo, os apetrechos de pesca sofreram 

mudanças significativas, o que podem resultar em variabilidade na capacidade de captura, 

tornando a CPUE um índice não confiável em análises a longo prazo, chamadas de longline 

(Yokawa e Uozumi, 2001).  

Avaliando as metodologias menos utilizadas, a light trap foi de menor adesão (2%) entre 

todas, reflexo da seletividade quanto ao seu uso. Outras metodologias que apresentaram 

porcentagem maior de uso, permite o estudo de mais de um tipo de tópico em diversas fases de 

vida, já as light traps, são utilizadas na avaliação do spillover no intuito de avaliar somente a 

exportação de larvas em uma reserva, pois o aparato só captura larvas e juvenis de pré-

https://doi.org/10.1371%2Fjournal.pone.0153066
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assentamento (Brogan, 1994). Essa metodologia também tem vieses de amostragem para táxons, 

já que algumas espécies em sua fase larval não são fotopositivos ou são incapazes de entrar nas 

armadilhas durante os estágios larval ou juvenil (Choat et al.  1993). 

Outras metodologias, apesar de serem grandes aliadas na detecção do spillover, como de 

marcação-recaptura (9%) e telemetria acústica (7%) que são capazes de detectar o movimento dos 

indivíduos, foram pouco aplicadas. Na técnica de marcação-recaptura é possível afirmar se 

realmente o indivíduo marcado está transitando fora dos limites da reserva, porém não possível 

diferenciar a causa da mobilidade do indivíduo, sendo registrado apenas na hora da marcação e na 

recaptura (Kipling and Le Cren, 1984), tornando grande esforço para amostrar. Já a telemetria 

acústica (ativa e passiva) tem vantagem ao comparar com o método marca-recaptura, pois o 

indivíduo pode ser localizado repetidamente, por longos períodos, sem a necessidade do 

pesquisador está em campo. Além disso, o animal precisa ser manipulado apenas uma vez, 

garantindo mais segurança e menos estresse ao animal (Donaldson et al.  2014). São potentes 

metodologias para avaliar o spillover, porém são dispendiosas. 

As metodologias que foram menos utilizadas nos estudos são na maioria de grande custo 

(ex. telemetria), requer grande tempo de obtenção/análise (ex. marcação-recaptura, coleta), ou são 

técnicas que existem a menos tempo (ex. stereo BRUV, vídeo-transecto), por isso não obtiveram 

maiores usos.  

 

Variáveis ambientais 

As variáveis ambientais, como tipo de fundo ou cobertura dos locais onde foram 

realizados os estudos foram citadas superficialmente por 78% dos trabalhos, porém apenas 29% 

dos estudos utilizaram os dados ambientais nas análises para avaliar o efeito do transbordamento 

em reservas marinhas. 
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Figura 4. Porcentagem de estudos que citam variáveis ambientais e a 

porcentagem de estudos que efetivamente usam variáveis ambientais nas 

análises. 

 

4. Discussão 

 

Distribuição dos estudos 

            É notório os benefícios para geração de conhecimento acerca da fauna local, manejo e 

ecologia das espécies em AMP, onde parte do investimento em subsídios para a pesca, é revertido 

para pesquisa.  Tais politicas publicas devem ser estimuladas e  implementadas em todos os 

países. 

Considerando que os estudos sobre o potencial de transbordamento de AMP servem não 

apenas para testar (e eventualmente comprovar) a eficácia de uma área de exclusão de pesca, mas 

fundamentalmente, para obter o reconhecimento, nortear a comercialização da pesca e ganhar 

apoio de pescadores que são os diretamente afetados com a criação das reservas. Neste sentido, a 

desigual distribuição de estudos ao redor do mundo enfatiza a necessidade de mais esforço de 

pesquisa com AMP do Atlântico Tropical e Indico. Essas regiões possuem milhões de pessoas que 

dependem diretamente dos recursos pesqueiros e que convivem com fatores que afetam a 

sustentabilidade, tais como crescente demandas pelos recursos, governança deficiente, pobreza e 

falta de alternativas. 
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Tópicos e mobilidade  

Os benefícios de conservação particularmente para espécies que apresentam baixa a 

moderada mobilidade, dentro de áreas fechadas, para a pesca estão bem documentados, (Boersma 

e Parrish, 1999; Gell e Roberts, 2003) e esse fator deve ser considerado nos estudos de spillover, 

assim como no objetivo da eficácia das ações de gestão (Grüss et al.  2011). Por outro lado, 

poucos são os estudos que investigam os mecanismos que influenciam à migração de adultos das 

AMPs, como movimentos dependentes da densidade de indivíduos competitivamente 

subordinados de habitats preferidos (Abesamis e Russ, 2005), migrações sazonais (Kaunda-Arara 

e Rose, 2004) ou aleatórios e movimentos na área que circunda o local de vivência ou realocação 

(Tupper, 2007). 

Porém, ressaltamos a extrema importância em testar o mecanismo do spillover com espécies de 

maior mobilidade em grandes reservas, a fim de entender também o seu deslocamento, 

possibilitando o aumento da área de proteção para as áreas de movimentação. Um grande exemplo 

de sucesso na restauração da população, ao incluir áreas de movimentação do tópico de alta 

mobilidade, é a Baleia Jubarte (Bejder et al.  2016), no qual foi observado um aumento 

exponencial da população. Dessa forma, destacamos a importância de estudos com tópicos que 

estão com populações criticamente ameaçados em todo o mundo, como tubarões, raias (Pacoureau 

et al.  2021) e tartarugas marinhas (Robinson et al.  2021) e que são de alta mobilidade. 

 

Metodologias dos estudos  

A baixa adesão a estudos com light trap, e consequentemente com a fase larval dos tópicos, 

mostra uma grande lacuna no que tange conhecimentos sobre a dinâmica e ecologia das 

populações (Félix-Hackradt et al.  2014). A necessidade de entender o aporte larval, 

principalmente em reservas marinhas e áreas adjacentes, implica em uma maior efetividade da 

reserva ao exportar recrutas. Ao passo que entendido o ciclo completo da espécie, a proteção pode 

ser direcionada desde a fase larval até a fase reprodutiva, tornando áreas de berçário também 

protegidas (Harrison et al.  2012). 

Outra lacuna preocupante nos estudos foi a baixa aderência da metodologia considerando o 

conhecimento ecológico tradicional. Os estudos utilizando o conhecimento e ações das 

comunidades tradicionais, objetivando a conservação e entendimento dos ambientes marinhos, já 

provou ser bastante eficaz (Giareta et al.  2021), e sendo fundamental principalmente, quando não 
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há estudos prévios (Heyman et al.  2004; Bezerra et al.  2021). Saber o histórico do local é tão 

importante quanto a situação atual. Por isso, envolver a comunidade tradicional (pesqueira), 

público de maior interesse no efeito de spillover da reserva marinha, é muito necessário. 

Como observamos, as metodologias para análise do spillover em reservas marinhas são 

bem variáveis de acordo com o tópico a ser estudado, e apesar de serem eficientes, possuem 

algumas limitações. Por isso, o ideal é a combinação de mais de uma metodologia, e que 

essencialmente sejam consideradas as variáveis ambientais, para que se tenha um resultado mais 

robusto. Recentemente novas técnicas, baratas e acessíveis, como modelagem de nicho e 

mapeamento de habitats do fundo do mar em alta precisão, estão se tornando ferramentas 

imprescindíveis para os pesquisadores (Brown et al.  2011). Ecólogos marinhos empregaram esta 

tecnologia para explorar as relações entre as medidas de sensoriamento remoto, tais como a 

complexidade estrutural e as assembleias biológicas em ambientes de corais e recifes (Ferrari et al.  

2017). Essas medidas tornam possível a orientação do designer de reservas que tenha não só o 

papel de proteger, mas de exportar biomassa (Rees et al.  2014). 

 

Variáveis ambientais 

O baixo uso das variáveis ambientais para avaliar o spillover traz preocupações quanto aos 

modelos ecológicos resultantes e decisões de gestão tomadas a partir desses estudos. É consenso 

entre os ecólogos que as variáveis ambientais e de transição são as chaves para entender os 

processos evolutivos e ecológicos das espécies em escala espacial e temporal (Ferro e Morrone, 

2014) e ignorar a importância do movimento dependente do habitat pode prejudicar o 

entendimento da necessidade real da espécie no que tange gestão e preservação.  

Como visto por Thorbjornsen et al.  2018, que ao verificar o efeito do transbordamento de 

lagostas, que se movimentaram a para os limites das reservas influenciada pelas características do 

habitat, observou que as movimentações podem estar ligadas ao habitat. Os movimentos 

ontogenéticos também podem estar relacionados às características ambientais e indicar decisões 

comportamentais que visam maximizar os benefícios líquidos, aumentando a taxa de crescimento 

e reduzindo o risco de mortalidade (Dahlgren e Eggleston, 2000), como observado por Félix-

Hackradt et al.  2018, no qual verificou seleção de habitats preferidos por larvas de peixes para 

assentamento, bem como a retenção larval, influenciada pela geomorfologia. 

Considerando que a complexidade estrutural de um ecossistema influência na dinâmica 

populacional, além de aumentar a estabilidade, produtividade e resiliência , essa potencial falta de 

clareza dos efeitos ambientais, podem mascarar as tendências ecológicas da relação entre estrutura 

de habitat e transbordamento. Portanto, o uso indevido de informações com lacunas que incorpora 
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os fatores proteção e habitat, pode levar a sérias consequências no contexto empírico e levar os 

gestores a tomar decisões erradas na gestão e criação de reservas marinhas com objetivo de 

reabastecer áreas adjacentes, que possua sua população sobre-explotada, atenuando a efetividade 

das AMPs. 

A complexidade ambiental, assim como as variáveis ambientais,, devem ser incluídas 

como co-variáveis em testes estatísticos de efetividade da reserva marinha e spillover, melhorando 

assim a precisão da avaliação (Claudet e Guidetti, 2010).  

 

 

5. Conclusão 

 

Estudos abordando o transbordamento de organismos marinhos para áreas adjacentes ade uma 

AMP possuem grandes e importantes lacunas. Estudos de transbordamento de reservas marinhas, 

nos trópicos, área de grande produtividade marinha, devem ser mais explorados. Os tópicos de 

mobilidade moderada, são os mais indicados e utilizados na avaliação do transbordamento. 

Todavia, populações de tópicos de mobilidade alta e que estão criticamente ameaçadas merecem 

atenção em futuros estudos. O método de CVS é o mais utilizado nos estudos, porém, futuros 

trabalhos abordando o processo do transbordamento devem utilizar metodologias com escalas 

espaciais complementares, além de incorporar a perspectiva dos usuários dos recursos. Variáveis 

ambientais, apesar de serem cruciais para o entendimento da dinâmica das espécies, são 

constantemente negligenciadas nas análises para avaliação do spillover. 
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Resumo 

 

Em ambiente terrestre como aquático, a característica física ou estrutura de um habitat é o fator 

determinante na distribuição das espécies. Em recifes de corais, a complexidade da arquitetura 

(topologia, buracos, gretas e fendas) determinam a estrutura e diversidade da assembleia de 

peixes. Essa complexidade estrutural está cada dia mais ameaçada por ações antrópicas. 

Compreendendo a associação entre a forma física dos habitats e os organismos que eles 

sustentam, estudos são essenciais para prever e mitigar impactos. Objetivando compreender 

quais organismos/estruturas estão relacionados com o ganho de complexidade estrutural, usamos 

a metodologia de fotogrametria subaquática para extrair métricas, no qual nos permitiu associar 

o grau de complexidade estrutural dos habitats recifais e a distribuição de organismos nele 

existente. Criamos modelos 3D simulados de diferentes habitats marinhos naturais e avaliamos a 
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relação entre cobertura bentônica frente as métricas de complexidade estrutural. As diferenças 

na complexidade arquitetônica entre os habitats foram diretamente relacionadas à combinação 

da cobertura e altura de crescimento.  

 

Palavras-chave: Métodos ecológicos de coral; Complexidade; Fotogrametria; Ecologia de 

recifes; Modelagem. 

 

 

1. Introdução 

 

A complexidade estrutural de um ecossistema pode ser definida como a heterogeneidade e 

irregularidade dos elementos estruturais (Taniguichi et al.  2005). Essa complexidade que forma 

uma estrutura tridimensional possui três fatores primordiais que a influenciam: i. a estrutura 

abiótica, que são as características geológicas as qual modela a topografia; ii. a estrutura biótica, 

resultante da ação de espécies ali existentes (conhecidos como engenheiros de ecossistema); e 

iii. a idade do ecossistema (Richardson et al.  2017).  

A complexidade estrutural do habitat tem sido estudada na ecologia descrevendo sua 

influência em diferentes atributos a nível populacional (Kovalenko et al.  2012). E já é 

conhecido em estudos ecológicos, que a complexidade estrutural de um ecossistema possui forte 

influência na dinâmica populacional, tanto em ambientes terrestres como aquáticos (Huston, 

1979; Graham e Nash 2013). 

As características tridimensionais desempenham um papel fundamental na dinâmica dos 

ecossistemas naturais (interações presa-predador, oscilações populacionais, nicho) (Stachowicz 

2001; Wilson et al.  2016), pois disponibiliza maior heterogeneidade em tamanho e 

características de espaço (abrigo, habitat), influenciando a biodiversidade associada (Carvalho e 

Barros 2017). É sabido também que uma complexidade estrutural alta de um dado habitat reflete 

no aumento da produtividade, estabilidade e resiliência dos ecossistemas (Nash et al.  2014, 

Richardson et al.  2017). 

Sendo assim, a complexidade estrutural define principalmente a capacidade de abrigo e a 

qualidade do habitat para uma determinada área de um ecossistema (Pratchett et al.  2014). Este 

papel central no funcionamento do ecossistema e sua influência na biodiversidade associada, 

como também os processos sucessionais, foram demonstrados em ambientes terrestres (Tews et 
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al.  2004) e aquáticos, como em água doce (Kalacska et al.  2018) e ecossistemas marinhos 

(Graham e Nash 2013). 

No ambiente marinho, os recifes de coral se destacam quanto a complexidade arquitetônica, 

no qual sustentam alguns dos ecossistemas mais diversos, produtivos e economicamente 

valiosos do planeta (Hughes et al.  2018). 

Os recifes de coral são sistemas geomórficos complexos com uma das maiores 

biodiversidades do planeta (Hoegh-Guldberg et al. 2007). A maioria dos serviços ecossistêmicos 

fornecidos pelos recifes estão relacionados intrinsecamente a estrutura / rugosidade dos recifes 

(Perry et al. 2013). Em maior escala a rugosidade é um fator importante na produção do 

carbonato e desenvolvimento da estrutura recifal tridimensional (3D) (Hamylton et al. 2013) 

que, por sua vez, fornece abrigo em defesa das ondas para os ecossistemas costeiros (Saunders 

et al. 2014) e litorâneos (Alegria-Arzaburu et al. 2013). Em pequena escala, a aspereza plana do 

recife modifica a ação das ondas, que têm importante função no estresse físico exercido 

diretamente sob os recifes, agindo na maioria dos processos ecológicos e biogeoquímicos, 

misturando indiretamente a água e nutrientes e realizando o transporte de sedimentos, nutrientes 

e plâncton (Hopley et al. 2007; Hearn, 2011).  

Além disso, a rugosidade do recife é um indicador ecológico chave, promovendo habitats 

bênticos importantes e têm mostrado forte correlação com a diversidade de peixes (Harborne et 

al. 2012) e composição da comunidade coralínea (McCormick, 1994). 

Diante disso, a complexidade da arquitetura do recife (topologia, buracos, gretas e 

fendas) é considerada como uma das características fundamentais que determinam a estrutura e 

diversidade da assembleia de peixes em habitats recifais, inclusive sendo fator preponderante à 

disponibilidade de alimento na estruturação de assembleias de peixes. 

Porém, essa complexidade estrutural dos ambientes recifais estão ameaçadas no mundo 

inteiro por efeitos sinergéticos das atividades humanas, ampliados pelos efeitos das mudanças 

climáticas globais (Hughes et al.  2018). 

Essa perda de complexidade dos ambientes coralíneos já foi relacionada a perda na 

biodiversidade (diminuição da riqueza, abundância e biomassa) e serviços ecossistêmicos nos 

recifes de corais no Caribe (Alvarez-Filip et al.  2009), relacionada ao efeito de branqueamento 

(Pratchett et al.  2008) na Austrália, e ao aumento da susceptibilidade de invasão de espécies 

oportunistas e/ou invasoras (Airoldi et al.  2008) ou dominância por uma espécie (Richardson et 

al.  2017). 
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Estudos afirmam ainda que essa diminuição na complexidade estrutural dos habitats 

marinhos tende a se agravar e aumentar sua frequência (Knowlton 2001; Hughes et al.  2018). 

Portanto, é extremamente importante quantificar e monitorar as mudanças subsequentes nas 

estruturas físicas e como também seus efeitos irão alterar processos ecológicos. Diante disso, 

avanços recentes em modelagens computacionais e na fotogrametria vem trazendo novas 

possibilidades de análise em três dimensões estruturas de todas as dimensões.  

Baseado nessas informações, nova técnica para avaliação da complexidade estrutural de 

habitats com fotogrametria se baseia na Structure-from-Motion (SfM). A técnica utiliza dezenas 

a centenas de imagem, que de forma automatizada, gera modelos em malhas que permitem 

estimar a tridimensionalidade do objeto (Fonstad et al.  2013).  

A precisão das técnicas SFM para reconstrução e análise topográfica tridimensional de 

alta resolução foi validada por estudos em ambientes terrestres e marinhos, e provou ser um 

método rápido e acessível para criar modelos de alta precisão (Leon et al.  2014). Com a 

fotogrametria é possível extrair dados métricos confiáveis (Rossi et al.  2019) em laboratório, 

baseado em fotografias tiradas in situ, sem a necessidade de aumentar o tempo de mergulho 

(Burns et al.  2015). Também é possível recriar em altas resoluções os ambientes marinhos, 

permitindo avaliar as reais relações do ambiente e seu funcionamento (Westoby et al.  2012). 

Apesar desses avanços na tecnologia aplicada a ecologia, visando medir complexidade 

arquitetônica, ainda há extrema necessidade de expandir e popularizar essas técnicas de 

investigação ecológica. Poucos estudos avaliam empiricamente a relação entre a complexidade 

estrutural dos refúgios marinhos e as interações das espécies. Isso se deve em grande parte às 

limitações inerentes à quantificação de forma técnica da arquitetura dos refúgios, em diferentes 

escalas, utilizando as 3 dimensões. 

Utilizando a técnica de modelagem em 3D, este estudo traz as métricas de estrutura 

marinhas de diferentes habitats a fim de investigar: 1. as diferenças estruturais particular de cada 

tipo de habitat e, 2. avaliar o efeito da cobertura bentônica na complexidade do habitat.  

Esperamos que os tipos de habitats recifais sejam diferenciados por seus níveis de 

complexidade estrutural. Esperamos ainda que habitats predominantemente coralíneos seja mais 

variável estruturalmente que os outros habitats. 
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2. Métodos 

 

2.1. Área de estudo 

Os diferentes habitats recifais amostrados no presente estudo foram estudados em três 

porções recifais localizadas na na costa sul da Bahia, onde encontram-se as principais formações 

recifais no Atlântico Sul. Os locais foram: I)Parque Municipal de Preservação Marinha de Coroa 

Alta, I) Parque Municipal Marinho do Recife de Fora, e III) Parque Nacional Marinho dos 

Abrolhos. Todos situados no sul do estado da Bahia (Figura 1). 

 

Figura 1. Locais onde foram realizadas as fotogrametrias. I) Parque Municipal 

de Preservação Marinha de Coroa Alta, I) Parque Municipal Marinho do Recife 
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de Fora, e III) Parque Nacional Marinho dos Abrolhos.  

Parque Marinho de Coroa Alta 

O Parque Marinho de Coroa Alta, com área de aproximadamente 50km², foi criado em 1998 

pela Lei no 140/98 do município de Santa Cruz de Cabrália. O parque possui duas plataformas 

de formações recifais principais; o recife da Coroa Alta e o recife do Araripe. Possuem ilhas 

arenosas no topo da plataforma recifal principal, podendo ser classificados, de uma forma geral, 

como recifes em franja (Wilson, 1974). 

 

Parque Marinho do Recife de Fora 

O Parque Marinho do Recife de Fora (PMRF), segundo a Secretaria Municipal de Meio 

Ambiente de Porto Seguro - Bahia, responsável pela implantação e administração do parque, 

tem sido utilizado por várias gerações como local de pesca. A grande procura desse local pelos 

turistas motivou a criação do parque (Decreto municipal no 260, de 16.12.1997), que está 

situado a cinco milhas náuticas da costa, ocupando uma área que totaliza 1.750 hectares e 

apresenta uma profundidade média de 6m (De Paula et al. 2018). 

 

Parque Nacional Marinho dos Abrolhos 

O Parque Nacional Marinho dos Abrolhos, com área de cerca de 91.300 hectares, foi criado pelo 

Decreto nº 88.218, de 6 de abril de 1983 (MMA, 2015). O complexo recifal de Abrolhos 

abrange recifes de corais, ilhas vulcânicas, bancos rasos e canais, ocupando uma área de 

aproximadamente 6.000 km² na parte norte do banco de Abrolhos (entre as coordenadas de 17 o 

20-18 o 10‘S e 38 o 35‘-39 o 20‘W) (ANP, 2015). Seus recifes são os maiores e os mais ricos 

recifes de corais do Brasil, possuindo grande quantidade de espécies de corais, espécies 

endêmicas e grande diversidade na ictiofauna (Leão, 2000). 

As áreas de estudo ficam localizadas na região dos bancos Royal Charlotte e o banco dos 

Abrolhos, localizados ao largo da costa sul do estado da Bahia, Brasil. Caracterizam-se por 

possuírem uma plataforma larga (40 a 160 km), e detentoras dos maiores e os mais ricos recifes 

de corais do Brasil e do Atlântico Sul, possuindo grande quantidade de espécies de corais, 

espécies endêmicas e grande diversidade na ictiofauna (Leão,1999; 2000). 

 

Tipos de habitats  

De forma resumida, habitat é um termo utilizado na ecologia referente ao local onde uma 
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determinada espécie vive e desenvolve-se, incluindo sobrevivência e reprodução por um 

determinado organism, onde pode ser encontradas espécies específicas (Block and Brennan, 

1993; Hall et al. 1997). 

Existe uma grande variedade de habitats bentônicos marinhos em todo o mundo, mas 

aqui considerando o conhecimento das áreas antes da realização do estudo, criamos uma 

classificação clara para separar os tipos de habitats avaliados. 

A classificação de habitat com base em características ecológicas ou geomorfológicas 

adaptados de Sander et. al, 2017, permitiu selecionar 6 tipos (Figura 2): habitat arenoso, recife 

rochoso, recife coralíneo, rodolito, banco de grama e banco de macroalga. Os tipos classificados 

possuem características físicas e/ou biológicas diferentes entre si, possibilitando inferir como 

cada tipo de habitat influencia na complexidade. 

 

Figura 2. Os seis tipos de habitats marinhos avaliados em fotogrametria, em ordem: fundo arenoso, recife rochoso, 

coralíneo, rodolito, banco de grama e banco de macroalga (adaptado de Sander et. al, 2017). 

Coleta de dados 

Medidas de complexidade estrutural 

Fotogrametria é a técnica na qual modelos 3D são gerados a partir de múltiplas fotos 
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tiradas de diferentes ângulos, posteriormente unidas, gerando um resultado muito próximo do 

real (Fonstad et al.  2013). O mapeamento e reconstrução da malha 3D dos habitats marinhos 

foram realizados usando o método que envolve a captura sistemática de imagens em todos os 

ângulos de cada retângulo na configuração 2x1m, de modo a reconstruir a forma do substrato 

usando fotogrametria. Para estruturas altamente complexas, como colônias ramificadas, 

foliáceas ou tabulares, devem ser tiradas fotos em diferentes ângulos para garantir sobreposição 

adequada de imagens. 

O número de fotos realizadas em cada modelo variou de acordo com o formato e 

tamanho da estrutura, porém foram realizados bem mais que o mínimo recomendado, que seria 

30 fotos, como recomenda Leon et al. (2015).  

 

Figura 3 Ilustração da metodologia de Fotogrametria. 

 

O método tem precisão de até 3 cm e gera reconstruções digitais dos habitats. Para se 

obter imagens em escala real e, portanto, ser capaz de fazer medições virtualmente, utilizamos 

os valores da borda da estrutura que forma o retângulo com 3 cm de espessura. As malhas então 

foram separadas por tipo de habitat para análise. Ao todo foram realizadas 486 fotogrametrias, 

sendo 100 utilizadas para calibrar cada tipo de habitat. 

Embora todos os tipos de habitats (exceto rodolito) estivessem presentes em todos os 

locais coletados, os modelos não foram eficientemente gerados em todos os locais, portanto só 

utilizamos modelos gerados completos (2x1m). 

Exemplos dos habitats marinhos capturados em 3D estão disponíveis para visualização 
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em Sketchfab.com nos seguintes links: 

❖ Fundo arenoso: https://skfb.ly/oosPD  

❖ Consolidado: https://skfb.ly/oosPG  

❖ Coralíneo: 1) https://skfb.ly/oosQt 2) https://skfb.ly/oosQI   

❖ Rodolito: https://skfb.ly/oosPs  

❖ Erva marinha: https://skfb.ly/oosQM   

❖ Macroalga: https://skfb.ly/oosPU 

 

Equipamento fotográfico 

Optamos por usar o equipamento que respondeu a uma melhor qualidade para os 

modelos fotogramétricos. Usamos a câmera GoPro Hero 7 Black. Frame de 12MP com cartão 

microSD de alta velocidade de 32 Gb. Caixa estanque também da GoPro. 

 

Figura 4. A. Mergulhadora realizando a fotogrametria em banco de roldolito. B. Dimenssões do 

retângulo utilizado. C. Espessura da estrutura do quadrat para parâmetro de profundidade. D. 

Equipamento fotográfico para a realização do estudo - GOPRO hero7. 

 

Renderização das imagens 

Para a renderização dos modelos 3D foi utilizado o software Agisoft PhotoScan ( versão 

1.4.5.7354). Com a função de fluxo de trabalho para o processamento, foi utilizada as seguintes 

fases: 

https://skfb.ly/oosPD
https://skfb.ly/oosPG
https://skfb.ly/oosQt
https://skfb.ly/oosQI
https://skfb.ly/oosPs
https://skfb.ly/oosQM
https://skfb.ly/oosPU
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Figura 5 Etapas de reconstrução 3D no Agisoft Metashape considerando o fluxo de trabalho. 

 

1. Uma vez que as fotografias carregadas, elas foram alinhadas, ou seja, foi encontrada a posição 

da câmera e orientação para cada foto e construído um modelo de nuvem de pontos esparsos. 

2. Com base nas posições de câmara estimadas, nesta etapa é calculada a informação de 

profundidade para cada câmara, para ser combinados numa única malha, gerando a nuvem de 

pontos. 

3. Nessa etapa há o dimensionamento correto do modelo, permitindo uma área de superfície e 

medições de volume, tornando o modelo possível de ser carregado em geoviewers e software de 

geoinformação. 

4. Nessa etapa foram construídas nuvens de pontos mais robustas, garantindo mais detalhes nos 

modelos e sendo possível diversificar a exportação dos resultados de processamento em relação 

a diferentes tipos de objetos dentro da cena. 

5. Nessa etapa houve a renderização da malha de nuvens para ser possível a texturização. O 

resultado é uma nuvem de pontos densa, um modelo 3D composto por uma infinidade de pontos 

com coordenadas 3D derivadas da triangulação das posições em suas imagens originais. 

6. Nessa etapa ocorreu a renderização e texturização da superfície digital, permitindo então 

calcular distâncias no modelo, bem como de área de superfície e volume do modelo 3D 

reconstruído. DEMs são frequentemente usados para produzir mapas de relevo. A precisão 

desses dados é determinada principalmente pela resolução (a distância entre os pontos de 

amostra), comumente conhecida como distância de amostragem do solo (GSD) por resolução ou 
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pixel. 

7. Por fim, nessa etapa é gerado o orthomosaico do modelo, onde foram unidas todas as fotos em 

apenas um mapa de alta resolução. A partir dos orthomosaicos, medições, demarcações e 

analises podem ser realizadas. Esses orthomosaicos também foram utilizados para análise de 

cobertura dos modelos no CoralNet. O orthomosaico  é o único produto de imagem mosaico a 

partir de uma coleção de imagens, onde a distorção geométrica (lente) é corrigida e a perspectiva 

é retificada (ortorretificação) e projetada em um plano de projeção (vista ortográfica). Isso pode 

ser usado como um mapa de uma área. 

 

Após concluir o fluxo de trabalho, foi tabulado para cada modelo o valor de: 

● Número de imagens alinhadas; 

● Número de alinhamentos; 

● Número de pontos de nuvem denso; 

● Número de faces; 

● Número de vértices; 

● Valor do DEM em mm (Modelo Digital de Elevação); 

● Valor da orthomosaico em milímetro; 

● Valor do ISO médio das imagens (sensibilidade do sensor à luz); 

● Valor da orthomosaico em milímetro (fotografia produzida em escala e livre de distorções). 

Os valores de acurácia foram padronizados em alta para todos os modelos, assim como a 

qualidade da nuvem densa para média (por limitação da potência do computador utilizado para 

as análises). 

 

Definindo métricas 

Toda superfície poliédrica em três dimensões é composta por vértices, arestas e faces. A 

vértice apresenta pontos no espaço tridimensional. As arestas são os segmentos retos que ligam 

dois vértices. Já as faces são polígonos planares sem frestas, elas são definidas pela sequência 

circular de semi-arestas ao logo de sua borda (kettner, 1999).  
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Figura 6 Exemplificação de vértices, arestas e faces (Yu et al, 2010). 

 

Definimos a métrica dos valores de faces, ou seja, a quantidade de triângulos que 

formam as malhas, como índice da complexidade estrutural, seguindo estudos como o de 

Pendleton et al.  2016 e Williams e Graham, 2019. 

 

Caracterização e quantificação da cobertura bentônica e substrato 

Visando caracterizar a cobertura bentônica e substrato, foi utilizado os orthomosaicos 

gerados (8000x8000 megapixel) dos modelos tridimensionais. Os orthomosaicos foram 

importados para o software online CoralNet (Beijbom et al.  2012), utilizando o catálogo 

Sul_da_Bahia_Brazil, criado exclusivamente para esse estudo. A cobertura bentônica foi 

avaliada com 100 pontos aleatórios por orthomosaicos e descreveu categorias de coberturas 

bentônicas e substrato distintas. 

 

Figura 7 Análise do orthomosaico pelo CoralNet a partir de 100 pontos aleatórios. 
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O substrato e a cobertura bentônica foram subdivididos de acordo com a sua complexidade 

funcional (Sander et. al, 2017) (Figura 8). 

 

Figura 8. Variáveis que compuserem o codfile utilizado no CoralNet para avaliação dos orthomosaicos: Cascalho; 

Rocha; Sedimento; Coral mole; Esponja; Macoalga; Turf; Erva marinha; Invertebrados; Coral duro. 

 

Seleção dos Modelos 3D – Fotogrametria 

Diversos parâmetros influenciaram a qualidade das reconstruções dos modelos, restrições 

ambientais, turbidez da água e luminosidade influenciaram ao ponto de modelos serem 

descartados para a análise, sendo utilizado apenas os modelos completos. Exceto os modelos de 

banco de macroalga e banco de grama, que não geraram nenhum modelo completo. 

De todos os modelos 3D gerados, 62 foram selecionados para compor as análises. Essa 

seleção se deu a partir da qualidade final dos modelos. Foram geradas 4 modelos de fundo 

arenoso, 13 de recife rochoso, 25 recife coralíneo, 8 de rodolito, 3 de banco de grama e 9 de 

banco de macroalga. 

Análises estatísticas 

Os valores de tridimensionalidade (faces) não foram normalmente distribuídos, conforme 

indicado por testes de normalidade Shapiro-Wilk significativos, porém, os dados não foram 

transformados, pois a PERMANOVA unifatorial e assimétrica é robusta o bastante para não 

normalidade quando os tamanhos das amostras grandes ou pequenas (Underwood 1997). 

Utilizou-se a análise de PERMANOVA, no software PRIMER 6, com base no fator fixo 

―Habitat‖, a partir de uma matriz de dissimilaridade de Bray-Curtis, para avaliar se existiam 

diferenças quanto a complexidade entre os habitats estudadas. Realizamos 9.999 permutações 

para determinar o valor de pseudo-F. Quando o número total de permutações mínimas 

alcançadas foi menor que 70% do total de permutações, o teste de Monte Carlo (MC) foi 
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aplicado para obtenção do valor de p. Para retirar o efeito da cobertura sobre os dados de 

complexidade, foi utilizado a matriz de cobertura como uma covariáveis na PERMANOVA. 

Para elucidar questões de interações, análises post-hoc Testes Pairwise ANOSIM (One-

way) foram realizadas redefinindo a variável categórica Habitat, permitindo que todos os tipos 

de habitats sejam comparados entre si, usando valores de p corrigidos (Rice, 1989). 

Regressão linear foi realizada para avaliar a flutuação dos valores de faces por tipo de 

sedimento. 

Utilizou-se uma análise de ordenação, a partir das variáveis de cobertura, por meio da 

análise dos componentes principais (PCA), com intuito de identificar possíveis variáveis 

explicativas que definissem diferenças na complexidade entre o habitat estudados. 

3. Resultados 

 

Complexidade 

Ao aplicarmos a PERMANOVA aos valores de Faces para avaliar a similaridade da 

complexidade dos Habitats (H) estudados, acrescentando como covariáveis os valores da 

cobertura extraídos dos orthomosaicos para retirarmos o seu efeito. Foi observado que existem 

diferenças significativas entre a complexidade dos habitats (tabela 1). 

 

Tabela 1.  Resultados da PERMANOVA aplicada à Faces extraídos dos modelos 3D, tendo como covariáveis as 

características de cobertura. H: Habitat; df: graus de liberdade; SS: somas dos quadrados; MS: quadrados 

médios; Pseudo-F: valor de F; Valores de p-MC em negrito indicam significância estatística (p<0,05) obtida pelo 

teste de permutação de Monte Carlo. 

F
a
ce

s 

Source df SS MS Pseudo-F P(perm) perms P(MC) 

H  5 7.0136  1.4027    7.746  0.0001   9958 0.0001 

Res 55 9.9599 0.18109                                

Total 60 16.973                                        

 

Ao aplicarmos a PERMANOVA para entender às relações da cobertura com a 

complexidade dos Habitats (H) estudados, também foram encontradas diferenças significativas 

(Tabela 2). 
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Tabela 2.  Resultados da PERMANOVA aplicada à cobertura dos habitats. H: Habitat; df: graus de liberdade; 

SS: somas dos quadrados; MS: quadrados médios; Pseudo-F: valor de F; Valores de p-MC em negrito indicam 

significância estatística (p<0,05) obtida pelo teste de permutação de Monte Carlo. 

F
a
ce

s 

Source df SS MS Pseudo-F P(perm) perms P(MC) 

H  5 565.36 113.07   15.306  0.0001   9885 0.0001 

Res 55  406.3 7.3873                                

Total 60 971.66                                        

 

A média e variação dos valores de faces dos habitats responderam como já esperavam. 

Ambientes mais complexos tridimensionalmente como habitats consolidados e coralíneo 

apresentaram maiores valores de faces. 

 

Figura 9. Complexidade (faces) (média + erro padrão) para os 6 tipos de habitat (arenoso, recife rochoso, 

coralíneo, grama, banco de macroalga e rodolito). Em teste post‐hoc (Permanova Pair‐wise), foi possível 

indicar grupos significativos (valor ajustado de p <0,05) marcados com letras iguais. 

 

Ao realizarmos uma regressão linear entre os tipos de habitat e a sua complexida, foi observado 

uma forte correlação (R² = 0.9041), ou seja, cerca de 90% da complexidade do habitat pode ser 

descrita (ou explicada) pelo tipo de habitat (Figura 10). A significancia da regressão também foi 

obtida no p-valor (Tabela 3). 
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Figura 10.  Grafico da regressão linear entre os tipos de habitat e a sua complexida (n de faces). 

 

Tabela 3.  Resultado da regressão aplicada ao tipo de habitat frente a complexi-

dade. df: graus de liberdade; SQ: somas dos quadrados; MS: quadrados médios; 

F: valor de F; p: Valores de p, em negrito indicam significância estatística 

(p<0,05). 

  gl SQ MQ F p-valor 

Regressão 1 9.85E+10 9.85E+10 10.98368 0.001575 

Resíduo 59 5.29E+11 8.97E+09   

Total 60 6.28E+11       

 

Ao questionarmos sobre os valores inesperados encontrados nos modelos de habitat 

arenoso comparado aos outros habitats, verificamos a frequência dos valores e os dados de 

habitat arenoso separadamente. A baixa quantidade de amostras (devido a limitações 

ambientais) do habitat arenoso pode ter influencido nos resultados, porém, ao avaliarmos o 

número de faces e os dados de cobertura, nos orthomosaicos, observamos que se tratava de 

ambientes arenosos de diferentes texturas. O que fez com que os valores de faces flutuassem 

bastante na escala que aqui foi estudada (2x1m). Assim, foi possível observar que sedimentos 

mais grossos ou com pequenas estruturas de rochas e corais fizeram com que os valores de faces 

aumentassem. 
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Figura 11 A: Valores de faces das amostras do habitat arenoso correlacionada a característica do sedimento. 

B: Valores de faces das amostras do habitat arenoso e percentagem de cobertura (soft e hard). C: Regressão do 

tipo de sedimento das amostras do habitat arenoso com a quantidade de faces. 

 

Quanto aos habitats grama e macroalga, foram os mais limitados quanto a interpolação 

dos seus modelos, pois para que o programa faça a união das imagens, precisa que as estruturas 

contidas nela estejam estáticas, o que é impossível para algas e erva marinha de modo geral, 

visto que as mesmas estão sempre em movimento no fundo do mar, dificultando a aquisição de 

boas imagens  (Rossi et al.  2019). Entretanto, mesmo os modelos de banco de macroalga 

possuírem muitas falhas em sua malha e sua maioria possuir área 1x1m, ainda sim apresentou 

um número considerável de faces, indicando que são ambiente complexos. 

O mesmo problema não foi observado para o habitat rodolito, pois apesar desse habitat 

ser composto também por macroalgas, muitas estruturas de algas calcárias serviram de 

orientação para o programa gerar os modelos com mais eficiência.  

Utilizando os valores de faces (complexidade) entre os habitats através do teste 

ANOSIM (Pair-wise Tests One-way), foi possível observar a similaridade forte (acima de 59%) 

entre grama + macroalga, recife rochoso + banco de macroalga e fundo arenoso + recife 

rochoso. Também é possível observar três correlações negativas, porém fracas (menores que 

59%). 
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Figura 12 Pairwise Tests ANOSIM (One-way) aplicada aos valores de faces entre os tipos de habitats. (Global 

R: 0.266), nível de significância estatística de 0.01%. Cor azul, correlação positiva. Cor vermelha, correlação 

negativa. 

 

Para entendermos as diferenças entre os habitats correspondente a cobertura utilizamos a 

análise de PCA, e pode ser observado que os vetores que representam nos dois primeiros eixos, 

uma ordenação principal no primeiro eixo explicando 33% e o segundo eixo 21% dos dados de 

complexidade, totalizando 53% da variabilidade total dos dados, sendo estes eixos retidos para 

interpretação. 

A princípio identificamos uma ordenação, principalmente de alguns pontos dentro dos 

habitats (H), com o eixo PC2 (Figura 13), estruturado pela cobertura de alga calcária, turf, coral 

duro, coral mole e Erva marinha. Enquanto o eixo formado entre macroalga e sedimento foram 

os fatores estruturantes dos habitats associadas ao eixo PC1(Figura 13). 

No primeiro eixo, apenas macroalga, sedimento e grama foram correlacionados 

positivamente. Já no segundo eixo, apenas macroalga, alga calcária, turf e esponja 

correlacionaram negativamente. 
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Figura 13 Análise de Componentes Principais entre as variáveis de cobertura/substrato extraídas das ortofotomosaico 

(alga calcária; coral duro; coral mole; esponja; erva marinha; invertebrados; sargassum; rocha; sedimento e turf) dos 

habitats marinhos estudados agrupados pelo morfotipos: Arenoso▲; Recife rochoao▼; Recife coralíneo ■; Banco de 

Grama ◆; Banco de Macroalga●; e Rodolito +.  

 

4. Discussão 

 

Na ecologia, estudos buscando investigar a influência das características dos 

ecossistemas marinhos na complexidade estrutural são recorrentes, pois tais características 

moldam e determinam a disponibilidade de abrigo, nicho, alimento e condições hidrodinâmicas 

favoráveis (Price et al.  2019), e que por sua vez, reflete na biodiversidade associada. 
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Nossos modelos tridimensionais dos habitats avaliados neste estudo mostraram diferir 

significativamente em caráter estrutural, um do outro. Ou seja, existem diferenças na 

disponibilidade de abrigo nos seis diferentes habitats. 

Nas configurações analisadas neste estudo (2x1m), o habitat de recife rochoso e 

coralíneo apresentaram as maiores complexidades em relação aos outros habitats,  tendo em 

vista que em um provável estudo de escala ainda mais refinada, mostraria que existe maior 

rugosidade em recifes coralíneos comparado aos recifes rochosos (Burns e Delparte, 2017). 

A forma do crescimento (altura) também determina a disponibilidade dos espaços 

fornecidos. E de fato, foi observado que os valores mais altos referentes a complexidade 

estrutural corresponderam aos habitats de características estruturais mais altas, tendo correlação 

direta; indicando que aqueles habitats de menor complexidade, comporta menos e menores 

espaços fornecidos, o mesmo foi encontrado por Urbina-Barreto et al.  (2020). 

  O habitat arenoso foi uma exceção do que esperávamos, por ter baixo valor de 

complexidade de superfície. Porém, ao avaliar o conjunto de dados dos orthomosáicos, 

protuberâncias rochosas e pequenos cabeços de corais duros foram constatados, contribuindo 

para os valores de complexidade. Mais interessante ainda, foi observar que diferentes 

granulometrias do sedimento foi captado e foi capaz de alterar os valores de faces. Assim, o 

mesmo tipo de habitat pode ter uma disponibilidade de abrigo idêntica, mas não necessariamente 

o mesmo valor de complexidade estrutural medidas com fotogrametria.  

Com isso, ficou evidente que a metodologia é bastante refinada (Ferrari et al.  2016) nas 

configurações analisadas neste estudo (2x1m²) a ponto de haver essa diferenciação, 

evidenciando a importância de analisar o conjunto de dados como um todo. Incluir nas análises 

de fotogrametria as informações de cobertura mostraram ser fundamental para avaliação de 

complexidade, principalmente para estudos com habitats diferentes, pois a cobertura foi a 

responsável pelo nível de complexidade que um habitat tem (González-Barrios e Álvarez-Filip, 

2018). 

Os habitats que constituíam basicamente de macroalgas tipo sargassum ou ervas 

marinhas foram bastante prejudicadas no estudo. Como consequência, provavelmente 

subestimamos seus valores de complexidade, bem como sua disponibilidade de espaços. 

Resultados similares foram vistos por Rossi et al.  2019, avaliando com fotogrametria ambientes 

folhoso. 

A metodologia de fotogrametria já foi testada e aprovada em diferentes estudos no 
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mundo todo com ambientes recifais, porém no Brasil, este estudo é o pioneiro. Com isso, 

observamos algumas dificuldades ambientais caracteristicas da costa brasileira, que podem ser 

observadas também em outros lugares no mundo e merecem atenção para futuros estudos 

utilizando a fotogrametria. 

Assim como foi visto por Troisi et al. (2015), a baixa luminosidade e a turbidez foram os 

principais fatores que influenciaram para que um terço dos modelos criados, fossem descartados. 

A pouca profundidade também pode atrapalhar, a medida que a sombra em movimento das 

ondas alcanca o objeto a ser registrado. 

A câmera a ser utilizada também merece atenção, pois como visto em vários estudos 

(Burns et al.  2015; Troisi et al. 2015; Guo et al.  2016; Pizarro et al.  2017; Youg et al.  2017), 

as configurações da câmera devem ser alteradas de acordo com as necessidades das condições 

da água. E, apesar da câmera de ação utilizada neste estudo permitir tirar fotografias em alta 

resolução, suas configurações são limitadas, o que pode ter trazido grandes ruídos aos modelos. 

  Outro fator a ser considerado é a potência do computador a ser feito as análises. 

Quanto mais básico for as configurações da máquina utilizada, mais tempo levará para realizer 

todas as etapas necessárias para gerar o modelo. Esse obstáculo pode ser minimizado, alterando 

a acurácia dos modelos para médio ou baixo, tendo a ciência de estar perdendo algumas 

informações dos modelos. 

Apesar desses poucos pontos negativos que pode induzir ruídos nos modelos, a 

metodologia se mostrou bastante eficiente no que tange reproduzir com a máxima realidade, os 

habitats marinhos (Young et al.  2017), além de ficar evidente os benefícios considerando o 

custo-tempo da coleta de dados in-situ (Young et al.  2017; Marre et al.  2019). 

Diante disso, a técnica de fotogrametria, que demostrou ser de fácil acesso, redutor de 

custos e de grande acurácia para medições, deve ser amplamente aplicada em estudos e 

monitoramento com ambientes recifais. Conhecer a complexidade estrutural que molda a 

capacidade de espaços nos ambientes marinhos permite expandir nossa compreensão do 

funcionamento do ecossistema marinho e nortear gestores em ações de conservação.  
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Resumo 

 

 

Os recifes de corais estão entre os ecossistemas de maior biodiversidade e produtividade do 

planeta. Sendo altamente vulneráveis a distúrbios antrópicos, vem sofrendo nos últimos tempos, 

um processo de degradação acelerado pelos efeitos sinergéticos das atividades humanas. Para 

minimizar estes efeitos recomenda-se a criação de Áreas Marinhas Protegidas (AMPs) para a 

conservação e uso sustentável de sua biodiversidade marinha. Sabe-se que as AMPs que 

apresentam áreas de exclusão de pesca, podem servir como ferramenta efetiva para a 

conservação de espécies ameaçadas, com o aumento médio da densidade dos peixes em até duas 

vezes, a biomassa em até três vezes e o aumento no tamanho médio dos organismos pescados e 

ou coletados. Também se observa o aumento da diversidade, de 20 a 30% maior, se comparado 

às áreas sem proteção; além de beneficiar áreas adjacentes sem proteção, através da exportação 

de larvas e ovos pelas correntes marinhas e da emigração de indivíduos. Diante disso, o presente 

estudo buscou avaliar, utilizando a metodologia de censo visual subaquático, como a qualidade 

do habitat afeta o processo de exportação de biomassa das espécies de peixes recifais, de dentro 

para fora do Parque Marinho do Recife de Fora (PMMRF). O (PMMRF) não apresentou 

transbordamento de biomassa, mas mostrou apresentar taxas de abundância e biomassa maiores 

dentro da reserva. Indícios de proteção para uma espécie ameaçada também foi apresentada. 

Evidenciamos como a complexidade e continuidade do habitat é importante o transbordamento, 

e sugerimos melhor delineamento para criação de reservas considerando esses atributos. 

 

Palavras-chave: Spillover, censo visual, no-take, gestão, estrutura de habitat, tamanho. 
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1. Introdução 

Os ambientes recifais são ecossistemas marinhos que abrigam uma grande diversidade 

de corais, algas calcárias, pradeiras de gramíneas, bancos de gorgônias (Holbrook et al. 1990) e 

substratos consolidados (García-Charton e Pérez-Ruzafa, 2001) que formam um conjunto de 

microhabitats que podem ser estruturalmente complexos e proporciona a existência, de forma 

permanente ou temporária, de uma grande gama de espécies de peixes (D'Aloia et al.  2017).  

A complexidade da arquitetura do recife (i.e., topologia, buracos, gretas e fendas) é 

considerada como uma das características fundamentais que determinam a estrutura e 

diversidade da assembleia de peixes em habitats recifais (e.g., García-Charton e Pérez-Ruzafa, 

2001; Hackradt et al. 2011). Inclusive sendo fator preponderante à disponibilidade de alimento 

na estruturação de assembleias de peixes (Krohling et al. 2006).  

Resultado da sua produtividade e diversidade, os recifes são mundialmente utilizados 

(Reaka-Kudla, 1997) como fonte de alimento e emprego para milhões de pessoas (Russ e 

Alcala, 1999). Na mesma medida em que os ambientes recifais são reconhecidos por sua 

relevância, também são vulneráveis à diversos distúrbios antrópicos (McLachlan e Brown, 

2006) e vem sendo degradados de forma acelerada pela ação sinergética das atividades humanas 

(Belwood et al. 2004). A pesca desenfreada, a coleta de espécies para a aquariofilia, a 

diminuição da complexidade do habitat e algumas atividades turísticas, como a alimentação 

artificial, afetam de forma significativa diferentes espécies e acabam por desestruturar estas 

comunidades (Costa et al. 2003; Gasparini et al. 2005; De Paula et al. 2018).  

Uma das formas de mitigar o impacto sobre os ecossistemas recifais é a criação de Áreas 

Marinhas Protegidas (AMPs). Reconhecidas como mecanismo eficiente para a conservação da 

biodiversidade marinha, promovem um aumento médio da densidade dos peixes (Halpern, 2003; 

García-Charton et al. 2008), incremento no tamanho médio dos organismos (Hackradt et al. 

2014) e na diversidade, servindo de manutenção e restauração de estoques marinhos 

sobreexplotados (Gracía-Charton et al. 2008).  

Essa recuperação também pode beneficiar áreas adjacentes sem proteção, através da 

exportação de larvas e ovos pelas correntes marinhas circundantes (Crec'hriou et al. 2010; Félix-

Hackradt et al. 2018) e da imigração de indivíduos, tanto jovens como adultos, efeito conhecido 

como ―spillover‖, como visto por Russ e Alcala, 1996; Gell e Roberts, 2003; Harmelin-Vivien 

et al. 2008 e em especial Hackradt et al. 2014.  

Hackradt et al. 2014 sugeriu uma nova hipótese para o gradiente exportação de biomassa 
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de dentro para fora da AMPs, em relação ao efeito exercido pelo habitat (Figura 1). 

 

Figura 1. Hipóteses para a forma do gradiente de biomassa de peixe ao longo dos limites do AMP com dados 

brutos (linha branca) e dados residuais depois de extrair a influência do habitat (linha amarela) onde a qualidade do 

habitat (a) é igualmente boa ou (b) não tem influência interna e externa fora do AMP, e (c) onde a qualidade do 

habitat é melhor dentro da AMP. A linha vertical indica o limite do MPA, com área protegida para a esquerda e 

zonas de pesca para a direita. 

 

Eles consideraram que quando a qualidade do habitat é igual dentro e fora da MPA, ou 

não influencia a biomassa dos peixes, a extração da influência do habitat não afetaria a forma do 

gradiente de biomassa. Se a qualidade do habitat é melhor dentro que fora do MPA, e é 

removida a influência do habitat dos dados brutos, o gradiente de biomassa nos limites da AMP 

seriam atenuados. 

Diante disso, nesta proposta buscou-se testar se existe  um  processo de exportação de 

biomassa das espécies de peixes recifais de dentro para fora do Parque Marinho do Recife de 

Fora, situado no extremo norte do Banco dos Abrolhos.  Também, avalio-se  como o habitat 

pode afetar o processo de exportação de biomassa.  

 

2. Métodos 

 

Área de estudo 

O estudo foi realizado no Parque Marinho do Recife de Fora (PMRF) e áreas adjacentes.  

A reserva fica localizada na cidade de Porto Seguro, na costa sul da Bahia, onde encontram-se 

as principais formações recifais no Atlântico Sul (Figura 2). 
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Figura 2. Mapa da Área Marinhaa Protegida estudada e áreas adjacentes. Pontos em amarelo indicam os setores 

onde ocorreram os transectos. 

 O Parque Municipal Marinho do Recife de Fora, localizada na cidade de Porto Seguro, , 

tem sido utilizado por várias gerações como local de pesca. A grande procura desse local pelos 

turistas motivou a criação do parque (Decreto municipal no260, de 16.12.1997), que está situado 

a cinco milhas náuticas do centro da cidade, ocupando uma área que totaliza 1.750 ha e 

apresenta uma profundidade média de 6m (MMA, 2015). 
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O complexo recifal de Coroa Vermelha que está situado no limites entre os municípios 

de Porto Seguro e Santa Cruz de Cabrália, é composto por 3 platôs recifais separados entre eles, 

por substrato não consolidado, e emergem com a maré baixa (Morais et al 2021). 

Coroa Alta, que está localizada aproximadamente 15 km do Recife de Fora, situada na 

localidade de Santa Cruz de Cabrália. Podemos classificar este recife como recife em franja que 

possui uma plataforma coralina principal com diferentes recifes adjacentes ao redor (Galvão 

2018). Esses recifes não estão a uma profundidade maior que 20 metros (Leão et al. , 2003) 

Desenho amostral 

Para entendermos o efeito do tipo de habitat no gradiente de biomassa nas AMPs das 

espécies de peixes recifais, foi utilizado o desenho seguindo o Bayond - BACI (Bayond Before 

After Control Impact) (Underwood, 1994).  

 

Figura 3 Esquema simplificando o desenho amostral orientado seguindo a estrutura 

Beyond-BACI (Underwood 1991, 1994) e seus níveis de análise. Local: localidade; 

PR: Proteção; PxD(L): Local protegida em contraste com os locais desprotegidos. 

Z(P(L)): Zona Protegidas dentro da localidade; Setor(Local(PR)): Contraste dos 

setores entre as zonas protegidas com as desprotegidas 

 

Em cada uma das localidades de estudo, o fator fixo Proteção, com dois níveis Área 

Protegida (P) e Área Desprotegida (D), foram testados através da comparação das médias e da 
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variância dos locais desprotegidos frente aos locais protegidos. Para cada classe do fator 

Proteção também serão avaliados os contrastes entre seus níveis - PR versus D (P vs. D). 

Adicionalmente, um fator aleatório espacial, Zona (Z), com três níveis (Setor 1, 2 e 3), foram 

testados de forma aninhada ao fator qualidade de habitat, assim com seus respectivos contrastes, 

a fim de controlar a variabilidade existente em pequena escala. 

 

Coleta de dados 

Estrutura, distribuição e abundância das espécies recifais. 

Os dados foram obtidos através de censos visuais subaquáticos (Brock, 1954), 

conduzidos através de transecções realizadas com auxílio de equipamento SCUBA. Em cada 

setor, de acordo com o desenho amostral disposto acima, foram conduzidas 12 transecções. As 

transecções foram feitas com o auxílio de uma trena estendida sobre o fundo, onde o 

mergulhador percorreu inicialmente a distância determinada de 20m, estendendo a trena e 

contabilizando todas as espécies de peixes que puderam ser observadas até uma distância lateral 

máxima de 2,5 m para cada lado do transecto (totalizando 5 m de largura) (Figura 4). Ao fim do 

transecto, o mergulhador retornou refazendo o censo de espécies crípticas e indivíduos menores 

que 10 cm, contabilizados a uma distância lateral máxima de 1 m para evitar problemas com a 

subestimativa desses (cf. Minte-Vera et al. 2008). 

  

Figura 4. Ilustração da metodologia adotada pelos mergulhadores munido com equipamento 

SCUBA, realizando transecto de 20m x 2,5m. Espécies crípticas e indivíduos menores que 20 

cm serão contabilizados a uma distância lateral máxima de 2,5m para evitar problemas com a 

subestimativa desses. 
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Conjuntamente à identificação da espécie, o observador estimou também a abundância 

em classes de uma escala geométrica (cf. Harmelin 1987; García-Charton e Pérez-Ruzafa 2001; 

Hackradt et al. 2011), além de estimar o tamanho em classes de 2 cm (p. ex. Hackradt et al. 

2011) para minimizar o impacto do erro de estimativa de grandes cardumes. 

 

Variáveis ambientais 

As variáveis ambientais foram coletadas por um segundo mergulhador, realizando o 

mesmo trajeto do primeiro mergulhador, após o término do primeiro transecto de peixes. 

Utilizando a metodologia de amostragem de pontos por transecto (PIT - Point Intercept 

Transect- em inglês) sobre a trena, categorias do substrato foram identificados. A cada 0,5 m, 

totalizando 40 pontos ao longo da trena de 20 m (Figura 4). Depois de terminado o percurso de 

ida do transecto de 20m, o observador retornou coletando informações de invertebrados, além 

da profundidade e temperatura da água. 

Para controlar as diferenças de habitat entre os transectos, estimativas visuais dos 

componentes dominantes dos bentos em cada área amostrada foram realizadas (cf. Polunin e 

Roberts, 1993). Depois de terminado o percurso de ida do transecto de 20m, o observador 

retornará estimando parâmetros abióticos a cada trecho de 5 m: a) Heterogeneidade - Tipo de 

substrato (estimando visualmente a % de recife, % de areia; % de cascalho; % de pradeira) 

b) Rugosidade – em escala de 1 a 5, sendo 1 o terreno liso e 5 o mais arrugado e alto possível 

(modificado de Félix-Hackradt et al. 2014), além da profundidade e temperatura da água.  

 

Análise de dados 

Estrutura, distribuição e abundância das espécies recifais. 

Utilizou-se um análise de variança por permutações (PERMANOVA), no software 

PRIMER 6 & PERMANOVA+ (Clarke e Gorley, 2006), com base no desenho amostral descrito 

acima, a partir de uma matriz de dissimilaridade de Bray-Curtis. Para avaliar o efeito da 

proteção sobre a abundância, biomassa e estrutura das populações de peixes recifais. 

Realizamos 9.999 permutações para determinar o valor de pseudo-F. Quando o número total de 

permutações mínimas alcançadas foi menor que 70% do total de permutações, o teste de Monte 

Carlo (MC) foi aplicado para obtenção do valor de p. 

 

Variáveis ambientais 
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Para avaliar se existiam diferenças quanto às características do habitat entre as 

localidades estudadas, utilizou-se também a análise de PERMANOVA, no software PRIMER 6 

(Clarke e Gorley, 2006). Utilizou-se uma análise de ordenação, a partir das variáveis ambientais 

estudadas, por meio da análise dos componentes principais (PCA), com intuito de identificar 

possíveis variáveis explicativas que definissem diferenças estruturais entre o habitat dentro x 

fora da zona fechada da reserva estudada. Também, realizou-se uma análise SIMPER para 

avaliar a contribuição de cada variável para o fator proteção. 

 

Avaliação do spillover  

Para avaliar a existência de transbordamento da reserva para abundância e biomassa em 

função da distância da reserva marinha, utilizamos um modelo aditivo generalizado (GAM). 

Inicialmente foram calculadas a distância de cada ponto de coleta dos transectos até o limite da 

borda da reserva. A distância então foi adicionada ao modelo como uma variável independente e 

contínua. Para análise usamos o pacote GAM no software R (R Core Team, 2021). Os 

resultados foram plotados graficamente e a proporção do efeito dos preditores sobre as variáveis 

avaliadas foi indicada por escala e negativa 

 

Avaliação da efetividade e descrição das espécies alvo avaliadas 

Reservas marinhas são criadas com diferentes objetivos como, por exemplo, para 

proteger espécies ameaçadas ou proteger aspectos mais gerais da biodiversidade (Halpern e 

Warner 2002), porém, sabe-se que espécies ameaçadas reagem de forma positiva e rápida ao 

simples fato da proteção contra a pesca (Rowley 1994; Lester et al. 2009; Goñi et al. 2011), pois 

o principal fator da redução da sua população é subitamente removido. Dessa forma, torna-se 

ótimos indicadores da efetividade das reservas. Desse modo, foram selecionadas duas espécies 

recifais (Figura 5) que sofrem diferentes efeitos da pressão da pesca, para avaliar a efetividade da 

reserve sobre a sua população. 

Haemulon aurolineatum é uma das espécies de peixes recifais mais abundantes (Figura 

5), ocorrendo desde o Cape Cod (EUA) até o Brasil, incluindo o Caribe, o Golfo do México e a 

costa da América Central (MANOOCH; BARANS, 1982). Tem como característica a formação 

de agregações denominadas como cardumes polarizados - grupos de indivíduos da mesma 

classe de tamanho que nadam em sincronia próximos a substratos duros durante o dia (DARCY, 

1983). Peixes do gênero Haemulon são considerados dominantes em recifes tropicais do Caribe 

e de grande importância devido a sua abundância e importância trófica (FERREIRA et al.  
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2004).  

Peixes dessa família também são considerados peixes de boa qualidade e carne branca, 

no entanto não possuem valor comercial agregado nem são organismos alvo da pesca comercial. 

Seu consumo se restringe em regiões costeiras, sendo recursos de relativa importância como 

espécie acessória para a pesca artesanal (MUNRO, 1996; LINDERMAN, 2002). No Nordeste 

do Brasil, costumam ser capturas acessórias da pesca de lagosta, ou até mesmo como espécie 

alvo devido a diminuição na abundância das espécies com maior valor comercial (LESSA et al.  

2009; MARQUES e FERREIRA, 2013). Segundo os critérios da IUCN (União Internacional 

para a Conservação da Natureza) e através da classificação regional do ICMBio (2018) as 

espécies da família Haemulidae presentes na costa nordeste, não estão sob iminente ameaça, 

encontrando-se na categoria pouco preocupantes (LC).  

Scarus trispinosus, conhecido popularmente como peixe papagaio ou budião azul, é uma 

espécie endêmica da costa Brasileira (Figura 5), ocorrendo desde os recifes ao norte no Parcel 

Manoel Luís, MA (Moura et al.  2001) até os costões rochosos de Santa Catarina (Floeter et al.  

2005). É um peixe herbívoro raspador ou escavador, que vive em ecossistemas recifais 

(Francini-Filho e Moura 2008), sendo capaz de controlar o crescimento das algas sobre os 

corais, contribuindo assim para o crescimento das colônias e capacidade do sistema em resistir a 

distúrbios/resiliência (Francini-Filho e Moura 2008). Contudo, nos últimos 20 anos, as 

populações de S. trispinosus diminuíram fortemente devido à caça submarina e a pesca, a ponto 

de a espécie ser considerada ecologicamente extinta em Arraial do Cabo (Bender et al.  2014). 

Recentemente o declínio populacional devido suas características biológicas e 

ecológicas, associadas a comercialização de sua carne, resultou em sua inclusão na lista 

vermelha de espécies ameaçadas da IUCN como ―em perigo‖ devido à sobre-exploração de suas 

populações, sendo considerada por Comeros-Raynal et al (2012) a espécie de budião mais 

ameaçada no mundo. Estima-se que a população global desta espécie tenha declinado em pelo 

menos 50% nos últimos 30 anos (ICMBIO, 2018). Com o objetivo de interromper esse 

processo, em 2014, foi promulgada legislação específica (Portaria no 445/14) do Ministério do 

Meio Ambiente (MMA) que proíbe a captura, pesca ou venda de budião azul em qualquer ponto 

do litoral brasileiro. Por outro lado, foram registrados recentemente, alguns juvenis e adultos 

iniciais e terminais de S. trispinosus no Atol das Rocas e um adulto no Arquipélago de Fernando 

de Noronha (Mazzei et al.  2017), indicando o início de um possível processo de colonização 

das Ilhas oceânicas do Nordeste. 
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Figura 5. Espécies de peixes recifais: H. aurolineatum e S. trispinosus. 

 

3. Resultados 

 

 

Durante as observações subaquáticas foram registrados 11.033 indivíduos, 7.267 dentro da área 

protegida e 3.766 fora da reserva. Ao todo foram registradas 80 espécies, 64 dentro da área 

protegida e 56 fora da reserva. Foram registrados maior número de indivíduo, como também de 

espécies dentro da zona protegida (Figura 6). 
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Figura 6.  Número absoluto de registros por zona. Zonas desprotegidas: 

Coroa Alta e Coroa Vermelha. Zona protegida: Recife de Fora. 

 

 Com a PERMANOVA objetivamos elucidar às relações da biomassa e abundância das espécies 

para os diferentes fatores. Os resultados mostraram não haver diferenças significativas para 

nenhum dos fatores em termos de biomassa, mas que existe uma diferença de abundancia a 

pequena escala espacial (tabela 1). Da mesma forma, encontrou-se uma biomassa média maior 

na comunidade de espécies do Recife de Fora ( ± ), enquanto a abundância média foi maior em 

Coroa Vermelha ( ± ) (Figura 4). 
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Tabela 1.  Resultados da PERMANOVA aplicada à biomassa e abundância da comunidade de 

espécies. P: Proteção. Lo(P): Zona desprotegida em contraste com as zona protegida por 

localidade; S(P): Setores das zonas Protegidas por localidade;  Se(Lo): Contraste dos setores entre 

as zonas desprotegidas; df: graus de liberdade; Pseudo-F: valor de F. Valores de p-MC em negrito 

indicam significância estatística (p<0,05) obtida pelo teste de permutação de Monte Carlo. 

  Biomassa Abundancia 

Model df Pseudo-F P(MC) Pseudo-F P(MC) 

P 1 4.8339 0.1083 0.873 0.9054 

Lo(P) 1 1.0287 0.3638 0.2398 0.2362 

Se(Lo(P)) 12 0.90592 0.6044 4.22 0.0002 

Res 75     

Total 89     

 

 

Figura 7. Abundância e biomassa (média + erro padrão) das espécies considerando-se a zona protegida (Recife 

de Fora) e as zonas desprotegidas (Coroa Alta e Coroa Vermelha).  

Através da análise das frequências de classes de tamanhos, foi possível identificar a composição 

das assembleias dentro e fora das AMPs. A relação das maiores frequências nas maiores classes 

de tamanhos seguiu o mesmo padrão da biomassa para a maioria das espécies. Foi possível 

verificar que dentro da área protegida, com relação às áreas desprotegidas, possuíram indivíduos 

dos mais variados tamanhos e com representação dos indivíduos de maior porte (Figura 8). 
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Figura 8. Classe de tamanho por abundância numérica das espécies (baseado na metodologia de Nagelkerken e 

Van der Velde, 2002) considerando-se a zona protegida (Recife de Fora) e as zonas desprotegidas (Coroa Alta e 

Coroa Vermelha). 

Buscou-se entender como a distância do área marinha protegida influencia na biomassa e na 

abundancia e os resultados do GAM mostraram que para a biomassa existe uma relação 

negativa significava (F-valor = 4.65, p – valor = 0.03) com o aumento da distância desde as área 

protegida para as áreas desprotegidas. Sem embargo, não encontramos diferença significativa da 

abundância com o aumento da distância ( F-valor = 2.06, p – valor =  0.06) para a comunidade 

de peixes recifais (Figura 9). 
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Figura 9. Resultados do modelo aditivo generalizado (GAM) ajustados para a abundância (N) e biomassa (Kg) 

das espécies registradas em função da distância do limite da reserva marinha (km). 

 

Para entender o que pode estar influenciando ou não transbordamento de reserva, buscou-se 

determinar a existência de similaridades entre os habitats dos locais estudados, utilizando a 

PERMANOVA frente às variáveis do habitat. Foi possível observar que os habitats entre áreas 

estudadas são similares entre si para o fator proteção e para o fator  localidade, mas tem 

diferenças significativas entre a pequena escala (entre setores) (Tabela 2).  

Tabela 2.  Resultados da PERMANOVA aplicada à biomassa e abundância das espécies. P: 

Proteção. Lo(PR): Zona desprotegida em contraste com as zona protegida por localidade; 

S(P): Setores das zonas Protegidas por localidade;  Se(Lo): Contraste dos setores entre as 

zonas desprotegidas; df: graus de liberdade; Pseudo-F: valor de F. Valores de p-MC em 

negrito indicam significância estatística (p<0,05) obtida pelo teste de permutação de Monte 

Carlo. 

Variáveis ambientais 

Source df SS MS Pseudo-F P(perm) perms P(MC) 
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P 1 9.9328 9.9328 2.0874 0.307 9032 0.2345 

Lo(P) 1 2.8924 2.8924 2.475 0.0883 9045 0.0601 

Se(Lo(P)) 12 14.024 1.1686 4.9033 0.0001 9886 0.0001 

Res 75 17.875 0.23834     

Total 89 44.724      

 

Para avaliar a diferença das variáveis ambientais que compõem o habitat, tanto dentro como fora 

da área marinha protegida, utilizou-se um analise de PCA (Figura 10), e identificamos os dois 

primeiros eixos explicam uma variânçia de 43.6% e 27.6%, respetivamente. Também se 

observou que a profundidade e rugosidade foram positivas para o PC1 e PC2, entanto que coral 

duro foi positivo no PC1 e negativo para o PC2. Esta ordenação identificou que a maioria das 

amostras da localidade protegida, estão influenciadas por estas variáveis.  O SIMPER revelou 

que estas três variáveis foram as que mais contribuíram com um 47.9%, 17.1% e 14.8%, 

respectivamente, na comparação do nível de proteção. 
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Figura 10. Análise de Componentes Principais entre as variáveis ambientais dos setores estudados, 

agrupadas pelo nível de proteção. Recife de Fora (▼: Protegida) Coroa Vermelha e Coroa Alta: ▲: 

Desprotegido).  

Por outro lado, ao analisarmos através da PERMANOVA os valores de biomassa e 

abundância de H. aurolineatum e S. trispinosus, das espécies dentro e fora da reserva, observou-

se diferenças significativas para o fator proteção (P) apenas para a biomassa do S. trispinosus. A 

espécie H. aurolineatum indicou significância estatística apenas para o fator localidade na 

abundância (Tabela 3). 

Tabela 3. Resultados da PERMANOVA aplicada à biomassa e abundância das 

espécies. P: Proteção. Lo(PR): Zona desprotegida em contraste com as zona protegida 

por localidade; S(P): Setores das zonas Protegidas por localidade;  Se(C2): Contraste 

dos setores entre as zonas desprotegidas; df: graus de liberdade; Pseudo-F: valor de F. 

Valores de p-MC em negrito indicam significância estatística (p<0,05) obtida pelo 

teste de permutação de Monte Carlo. 

Scarus trispinosus 

  Biomassa Abundância 

Source df Pseudo-F P(MC) Pseudo-F P(MC) 

P 1 14657 0.0001 4.7291 0.2347 

Lo(PR) 1 6.24E-04 0.9998 0.32932 0.6342 

Se(Lo(PR)) 12 0.53505 0.8900 1.2001 0.2917 

Res 75     

Total 89     

Haemulon aurolineatum 

  Biomassa Abundância 

Source df Pseudo-F P(MC) Pseudo-F P(MC) 

P 1 0.18422 0.9399 0.21789 0.8914 

Lo(PR) 1 4.24 0.0584 4.9461 0.0398 

Se(Lo(PR)) 12 4.9761 0.0001 4.5074 0.0001 

Res 75     

Total 89     

 

Tais resultados podem ser interpretados como efeito positivo da proteção. Pois ao 

analisar onde ocorreram as maiores taxas de abundância e biomassa, observa-se que para a 
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espécie S. trispinosus, que é alvo da pesca, a área protegida foi onde encontramos maiores 

médias. Evidenciou ainda que, dentro da reserva, há grande representação de indivíduos que 

atingiram a maturação reprodutiva, o que não foi observado fora. 

Para a espécie H. Aurolineatum, os resultados indicaram que não há diferenças 

significativas de abundância, mas as maiores taxas de biomassa foram observadas dentro da 

reserva. 

 

Figura 11. Abundância (média + erro padrão), biomassa (média + erro padrão) e classe de tamanho por 

abundância numérica das espécies (baseado na metodologia de Nagelkerken e Van der Velde, 2002): Haemulon 

aurolineatum e Scarus trispinosus, considerando-se a zona protegida (Recife de Fora) e as zonas desprotegidas 

(Coroa Alta e Coroa Vermelha).  

 

Discussão 

 

             Sabe-se que as áreas marinhas protegidas podem beneficiar áreas adjacentes por meio 

do aumento da exportação de ovos e larvas (Cudney-Bueno et al.  2009; Harrison et al.  2012), 

ou por meio do aumento na biomassa dos organismos próximo ao limite da reserva, que podem 

se mover para áreas desprotegidas, e são capturados como ―transbordamento‖ (Di Lorenzo et al, 

2020). Os resultados do nosso estudo sugeriram que o Parque Municipal Marinho Recife de 

Fora não exporta biomassa para áreas adjacentes. A hipótese desenvolvida por Hackradt et al. 

2014, que incorpora os principais fatores do ―spillover‖ (proteção e habitat) em reservas, não foi 
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certificada devido à inexistência de indícios do efeito de exportação de biomassa. Diversos 

aspectos, alguns não avaliados neste estudo, podem estar influenciando o não transbordamento.  

Apesar de avaliarmos a ictiofauna como um todo, foi possível desconsiderar a história de 

vida das espécies, pois mesmo espécies de crescimento lento e amadurecimento tardio, obteve 

teoricamente tempo mínimo necessário para restabelecer a sua população, haja vista que o 

parque possui 24 anos da sua implantação, e estudos já observaram que reservas marinhas 

podem responder a aumentos significativos nos níveis médios de densidade, biomassa e 

diversidade a partir de 3-5 anos da sua criação (Halpen 2002; McClanahan e Graham, 2005). 

 

Efeito de borda 

A pressão em torno de reservas pode influenciar para que populações não consigam 

alcançar áreas mais distantes do limite da reserva. A prática conhecida como ―pesca à linha‖ 

(Kellner et al.  2007) resulta numa maior pressão nas bordas da reserva. Estudos como o de 

Ohayon et al. 2021 destacam para esse efeito, estimando que as reservas marinhas em todo o 

mundo, provavelmente, alcançarão apenas 50% de seu potencial de conservação, em resultado 

do efeito da pesca à linha. 

Para mitigar esses efeitos, Claudet et al, 2008 sugere a criação de zonas de 

amortecimento desses impactos, chamadas de zonas-tampão. As zonas tampão são áreas ao 

redor de reserva, sujeitas a regras específicas, que visam mitigar impactos e manter a 

integridade da reserva e a sua efetividade em cumprir os objetivos dela esperada (Morserllo, 

2001). 

 

Design da reserva 

Reservas que possuem como objetivo beneficiar áreas adjacentes a partir da exportação 

líquida de peixes, devem incluir habitats apropriados tanto dentro, como fora da reserva, para 

garantir o estabelecimento de espécies-alvo após deslocamentos (Meyer et al.  2007). Diversos 

estudos sugerem que, dentro de habitats fragmentados de recifes de coral, o potencial para os 

peixes se moverem entre os recifes ou se deslocarem para áreas além de sua área de vida é 

influenciada por diferenças na qualidade de habitat e a presença de barreiras físicas (Chapman e 
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Kramer, 2000), como visto por Chateau e Wantiez, 2009, a realocação para dois peixes (E. 

maculatus e S. ghobban), que definiram uma área de vida estável no recife. 

As áreas aqui avaliadas não constituem habitats contínuos, existindo grandes áreas de 

areia+lama entre a reserva e os recifes desprotegidos, podendo servir de barreiras físicas para os 

movimentos dos peixes entre os recifes (Lowe et al, 2003; Chateau e Wantiez, 2009; Berkström 

et al, 2020). 

Este fator implica diretamente no delineamento da reserva, pois os peixes recifais são no 

geral, altamente residentes (Roberts e Polunin, 1991; Kulbicki, 2007), sendo assim, os 

movimentos das espécies podem ser facilitados em áreas contínuas de habitats favoráveis e 

podem ser restritos em áreas com um alto nível de fragmentação e grandes áreas de substrato 

arenoso, com baixa complexidade estrutural (Barrett, 1995; Forcada et al.  2008; Goñi et al.  

2011). 

Outros estudos revelam a importância de estabelecer uma rede de áreas marinhas 

protegidas com diversos níveis de proteção e usos (Thiault et al 2019), para reforçar a proteção 

às diferentes espécies e interações que se reproduzem no ecossistema marinho, como 

movimento e conetividade ontogênica (D'Aloia et al 2017). Uma AMP isolada e pequena como 

é o caso do Recife de Fora, nem sempre é suficiente para conseguir uma proteção plena com 

estas interações. 

Sugerimos novas medidas de gerenciamento para estas zonas, por exemplo, uma 

ampliação da mesma, que conecte as áreas mais próximas, como os platôs recifais de Coroa 

Vermelha, ou até mesmo, conectar com os recifes mais fundos (>15m) (área conhecida por 

pressão da pesca, mas que sofre menos estresse relacionados ao turismo e poluição), para haver 

o efeito do transbordamento da biomassa. Recentemente Negão et al. 2021 revelaram que esses 

recifes mais fundos (>15m), situado no banco Royal Charlotte, possuem um grande banco de 

rodolitos e recifes isolados, relativamente profundos. Também sugerimos a implementação de 

novas áreas ou uma gestão plena e com garantias para que estas áreas funcionem corretamente. 

 

Efeito do habitat 
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Com base nos nossos resultados, partindo do pressuposto de que o habitat é similar 

entre as zonas estudadas, as diferenças na biomassa e abundância média dos peixes podem ser 

atribuídas ao estabelecimento da reserva. Essa similaridade do habitat conferida às áreas quanto 

à composição e estrutura do habitat, na ausência de barreiras geográficas, podem vir a 

determinar as variações dentro e fora da AMP, implicando diretamente na ocorrência dos peixes 

(Ruitton et al.  2000, García-Charton e Pérez Ruzafa, 2001; Letourneu et al.  2003; Russ e 

Alcala, 2004; Forcada et al.  2008). 

Os componentes estruturais do habitat são sabidamente características ambientais 

extremamente importantes na estruturação das populações de peixes recifais e apresentam alta 

relevância na composição de suas assembleias (Ferreira et al.  2001; García-Charton et al, 

2004), o que corrobora com os nossos resultados, que indicou a complexidade (rugosidade) do 

habitat como determinante na ocorrência dos peixes estudados. A profundidade junto com a 

rugosidade e porcentagem de coral duro foram as variáveis ambientais mais importantes e 

representativas para o habitat das localidades amostradas, especialmente na área protegida. Estas 

variáveis são responsáveis em conferir uma complexidade ao habitat, que pode influenciar 

diretamente na produção de alimento e uma disponibilidade maior de refúgios (McCoy y Bell, 

1991; García-Charton et al.  2004; Oliveira et al, 2013).  

Efeito da proteção 

Sem embargo e apesar de não indicar transbordamento de biomassa da reserva, é notório 

um incremento na biomassa média dentro da reserva comparada às áreas desprotegidas. Esta 

maior biomassa pode estar relacionada com a presença de espécies de grande porte, comparado 

às áreas não protegidas, como já visto em outros estudos com AMP (Ashworth e Ormond 2005). 

No entanto, o mesmo não foi observado para os valores de abundância, indicando a influência 

do grande número de indivíduos de pequeno porte fora da reserva. A presença considerável de 

espécies abundantes, comuns e que não são alvos da pesca, como a Haemulon aurolineatum e 

Acanthus bahianus, fizeram com que a abundância total fossem muito influenciada pelas 

espécies mais comuns. O que foi constatado para H. aurolineatum, ao ser analisado 

isoladamente. 

Por outro lado, o efeito da proteção para a biomassa de S. trispinosus, sugere que mesmo 

que a exportação líquida não tenha sido evidenciada, o PMMRF deu indícios de ser eficiente na 
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proteção de espécies ameaçadas. O fato de pertencer ao grupo dos scaridae, pode facilitar a 

recuperação da sua população, pois possuem taxa de crescimento extremamente alta, sendo os 

primeiros a se recuperarem com o fechamento de uma área (McClanahan e Mangi, 2000; 

McClanahan et al, 2007; Obura e Grimsditch, 2009 ). 

No contexto das AMPs, a proteção e recuperação de peixes herbívoros é de grande 

importância para a conservação e recuperação da cobertura de corais e saúde, pois são de 

fundamentais para a manutenção da saúde dos recifes, evitando que as algas competam por 

espaço com os corais, tornando os recifes resiliêntes às mudanças climáticas (Obura e 

Grimsditch, 2009; Mumby e Harborne, 2010). 

Nosso estudo também pode sugerir que o beneficiamento de áreas adjacentes, a partir da 

exportação de larvas, pode ser considerada, pois a presença de indivíduos de S. trispinosus 

dentro das classes de tamanho que já tenha alcançado no mínimo a primeira maturação 

reprodutiva é observado. Ainda com as classes de tamanho, foi possível afirmar a existência da 

pressão da pesca fora dos limites da reserva, por não apresentar indivíduos de grande porte, 

resultado da pesca seletiva com arpão. 

Neste estudo, os recifes de Coroa Alta foram tratados como uma área desprotegida. 

Apesar de existir um Parque Municipal de Preservação Marinha de Coroa Alta, existe grande 

pressão da pesca ocorrendo na área. Existe uma polígono de proteção sobre esta área descrita na 

lei municipal, número 140, de 13 de dezembro de 1998, que estabelece uma proteção total 

(equivalente à categoria de proteção II da IUCN) de cerca de 50 km
2
 (Lima et al 2021). Nossos 

resultados evidenciaram  que, de fato, não foi corretamente implementada e/ou gerenciada, 

podendo ser considerada nas configurações da atualidade, como um parque no papel, assim 

como outros estudos que avaliaram a governança de esta área, evidenciaram (Lima et al. 2021). 

 

Considerações finais 

O maior debate a respeito de AMPs gira em torno dos benefícios para a pesca em áreas 

adjacentes. É recorrente a comprovação em estudos o aumento na abundância e biomassa dos 

peixes dentro de reservas, mas lacunas, como questões de transbordamento discutidas no 

capítulo I, necessitam ainda serem preenchidas. 

O PMMRF não apresentou transbordamento de biomassa, mas mostrou indícios de proteção 



 

95 

 

para uma espécie ameaçada, além de apresentar taxas de abundância e biomassa maiores. 

Evidenciamos como a continuidade do habitat é tão importante quanto a complexidade 

para o transbordamento, e sugerimos que reservas marinhas devem ser delineada habitats 

contínuos e que tenham boa fiscalização, de forma que as atividades de pesca ao redor sejam 

gerenciadas (controle do esforço de pesca e número de pescadores), 

Estudos avaliando o transbordamento de reservas marinhas são essenciais para 

demonstrar ao público de interesse (pescadores) a capacidade de uma reserva marinha em 

cumprir seu objetivo de reabastecer áreas, fortalecendo e credibilizando-a como ferramenta 

eficaz de gestão de pescados e garantindo condições de subsistência para as próximas gerações, 

de forma que  o rendimento superará os custos associados com a perda de campos de pesca. 

Além disso, auxiliam no gerenciamento e criação de reservas marinhas que cumpra o papel de 

reabastecer áreas adjacentes, que possua sua população sobre-explotada e na detecção de áreas 

com alto potencial de exportação de biomassa, possibilitando o aumento da efetividade das 

AMPs. 
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