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RESUMO 

 

O Complexo Estuarino de Paranaguá (CEP), localizado no estado do Paraná, sul do 

Brasil, é reconhecido internacionalmente por sua relevância ambiental. Designado como 

patrimônio da humanidade, faz parte das zonas úmidas selecionadas globalmente para 

proteger e conservar a biodiversidade, especialmente as aves aquáticas. No entanto, o 

CEP tem sido historicamente pressionado por atividades antrópicas que causam 

alterações e degradação de seus habitats. Além disso, informações sobre a avifauna estão 

fragmentadas no espaço e no tempo. Com o objetivo de sistematizar o conhecimento de 

base dessa biodiversidade, realizamos censos mensais, entre março de 2020 e fevereiro 

de 2021, os quais cobriram as três principais baías do CEP. Esses levantamentos foram 

conduzidos tendo por base 36 transecções igualmente distribuídas entre as baías. Os 

resultados gerados estão integrados ao longo dos três capítulos desta tese. No primeiro, 

apresentamos um levantamento qualitativo da avifauna aquática do CEP e fornecemos 

informações sobre aspectos ecológicos das espécies. No segundo, buscamos compreender 

como as variáveis ambientais e os padrões temporais e espaciais influenciam a ocorrência 

e distribuição das assembleias de aves aquáticas. Por fim, no terceiro, utilizamos dados 

de sensoriamento remoto em uma abordagem analítica baseada na composição 

taxonômica e funcional das espécies para investigar como a estrutura da paisagem e as 

variáveis ambientais influenciam a composição e diversidade das assembleias das aves 

aquáticas do CEP. Conjuntamente, os resultados evidenciam que o CEP abriga uma 

avifauna aquática rica e diversa, com espécies residentes, migratórias e ameaçadas de 

extinção. Nannopterum brasilianum, o biguá, foi a espécie com maior número de 

avistamentos, sendo que essa dominância exerce uma influência significativa nos padrões 

de distribuição das assembleias. Além disso, a turbidez, salinidade e velocidade do vento, 

bem como a presença de bordas mais extensas na paisagem, influenciaram negativamente 

as assembleias. No entanto, uma influência positiva foi observada quando há aumento na 

concentração de oxigênio dissolvido e a presença de paisagens com manchas maiores e 

mais heterogêneas. Nossos dados fornecem informações bioecológicas relevantes sobre 

a avifauna aquática do CEP e sua relação com o ambiente. Tais informações contribuem 

para a estruturação de planos de monitoramento e avaliação de alterações e repostas da 

avifauna diante da fragmentação de áreas úmidas, auxiliando em iniciativas de manejo e 

políticas públicas que visem a proteção e conservação da biodiversidade, bem como da 

integridade ecológica do CEP. 
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paisagem; Zonas úmidas costeiras. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



 
 

 

ABSTRACT 

The Paranaguá Estuarine Complex (PEC) is internationally recognized for its 

environmental relevance. Designated as a World Heritage Site, it is part of the selected 

wetlands for protecting and conserving biodiversity, especially aquatic birds. However, 

the PEC has historically faced pressures from human activities and has fragmented 

information about its avifauna. To systematize the foundational knowledge of this 

biodiversity, we conducted monthly censuses from March 2020 to February 2021. These 

surveys were carried out in 36 equally distributed transects across the three central bays 

of the PEC. Based on this data, we developed the three chapters of this thesis. In the first 

chapter, we present a qualitative survey of the waterbirds of the PEC and provide 

information about the ecological aspects of species. In the second chapter, we seek to 

understand how environmental variables and temporal and spatial patterns influence the 

occurrence and distribution of assemblages. Finally, in the third chapter, we used remote 

sensing data in an analytical approach based on the taxonomic and functional composition 

of the species to investigate how landscape structure and environmental variables 

influence the composition and diversity of assemblages. Our data showed that the PEC 

harbors a rich and diverse aquatic avifauna, including resident, migratory, and threatened 

species. Nannopterum brasilianum, the Neotropic Cormorant, had the highest number of 

individuals, and this dominance significantly influences the distribution patterns of 

assemblages. Additionally, turbidity, salinity, wind speed, and more extensive edges in 

the landscape negatively influenced the assemblages. On the other hand, an increase in 

dissolved oxygen concentration and the presence of landscapes with larger and more 

heterogeneous patches positively influenced the assemblages. Our data provide valuable 

information about the waterbirds of the PEC and its relationship with the environment. 

Such information can assist in more effective practices to assess changes and responses 

of avifauna in the face of wetland fragmentation and aid in monitoring and public policies 

aimed at protecting and conserving biodiversity and the ecological integrity of the PEC. 

 

Keywords: Biological diversity; Coastal wetlands; Conservation; Landscape metrics; 

Waterbirds. 

 

 

 



 
 

 

 

PREFÁCIO 

Essa tese está organizada em uma introdução que aborda teorias gerais e, em 

seguida, apresenta três capítulos estruturados como artigos científicos. Por fim, nas 

considerações finais, compilamos os principais resultados, destacando a relevância 

científica desta pesquisa. 

Essa tese está organizada em uma introdução que aborda teorias gerais e, em 

seguida, apresenta três capítulos estruturados como artigos científicos. Por fim, nas 

considerações finais, compilamos os principais resultados, destacando a relevância 

científica desta pesquisa. 

O primeiro capítulo intitulado "Aquatic avifauna of the Paranaguá Estuarine 

Complex (Paraná, Southern Brazil): diversity and conservation status" teve como 

objetivo apresentar um levantamento qualitativo da avifauna aquática do Complexo 

Estuarino de Paranaguá (CEP). O estudo avaliou diversos aspectos ecológicos, incluindo 

a riqueza, a abundância relativa e o estado de conservação das espécies. Foram registradas 

no total 46 espécies, pertencentes a 17 famílias e oito ordens. A ordem Charadriiformes 

apresentou a maior riqueza, com um total de 19 espécies. Além disso, o estudo também 

identificou a presença de oito espécies migratórias provenientes do hemisfério norte, bem 

como sete espécies classificadas em algum grau de ameaça. O biguá, Nannopterum 

brasilianum, apresentou a maior taxa de ocorrência e abundância relativa ao longo dos 

monitoramentos. Embora a interpretação apresentada no artigo seja qualitativa, os dados 

coletados são disponibilizados a pesquisadores e gestores a fim de auxiliar em medidas 

de monitoramento e ações de conservação das aves aquáticas e dos habitats dos quais 

dependem. Este capítulo será submetido à revista Ocean and Coastal Research (ISSN: 

2675-2824; IF = 0,885; Qualis A4 Biodiversidade), com o objetivo de publicação como 

parte do volume especial em homenagem ao Professor Paulo da Cunha Lana. 
No segundo capítulo, “Environmental drivers of waterbird diversity in a world 

heritage subtropical estuarine system”, mostramos como a diversidade alfa e beta das 

assembleias de aves aquáticas respondem aos padrões temporais e espaciais das variáveis 

ambientais no Complexo Estuarino de Paranaguá (CEP). Para este, testamos as seguintes 

hipóteses: 1) Se as aves aquáticas selecionam ativamente seus habitats de acordo com a 

disponibilidade de recursos específicos, é esperado que as variáveis ambientais que 

afetam a detecção e acessibilidade desses recursos também afetem a ocorrência de aves 



 
 

 

aquáticas; 2) Assumindo que o gradiente estuarino é responsável por explicar as variações 

na diversidade da aves aquáticas no CEP, espera-se que as transecções com diferenças 

substanciais nas características oceanográficas mostrem diferenças marcantes na 

composição das assembleias, com um componente dominante de variação equilibrada na 

abundância para a diversidade beta. Verificamos que a riqueza de espécies foi 

positivamente relacionada com a temperatura da água e oxigênio dissolvido durante a 

estação chuvosa, enquanto na estação seca, registramos uma relação negativa entre 

diversidade de espécies e turbidez. Apesar da grande diversidade de espécies, não 

detectamos um padrão consistente de respostas de diversidade alfa e beta, sendo que a 

variação equilibrada na abundância foi o componente que mais contribuiu para a 

diversidade beta total. Este capítulo foi publicado na revista Estuarine Coastal and Shelf 

Science (ISSN: 0272-7714; IF = 3,229; Qualis A2 Biodiversidade). 

O terceiro capítulo, intitulado “Resposta da diversidade taxonômica e funcional de 

aves aquáticas a estrutura da paisagem em uma região costeira subtropical”, avalia como 

a estrutura da paisagem e as variáveis ambientais influenciam a composição e diversidade 

das assembleias de aves aquáticas, em diferentes escalas espaciais, no Complexo 

Estuarino de Paranaguá (CEP). Nossos objetivos foram i) investigar quais métricas de 

paisagem melhor se relacionam com os padrões da diversidade; ii) se a diversidade 

taxonômica responde da mesma forma que a diversidade funcional à variação ambiental, 

e por fim, iii) em que escala a estrutura da paisagem afeta mais os descritores das 

assembéias. Investigamos a hipótese da influência da área e heterogeneidade na 

diversidade das assembleias de aves aquáticas, sugerindo que tanto o tamanho das 

manchas quanto a heterogeneidade da paisagem têm um efeito positivo. Observamos que 

manchas maiores de fato são favoráveis para a diversidade das assembleias. No entanto, 

a presença de bordas extensas, aumento na salinidade, velocidade do vento e padrões 

sazonais podem restringir a presença de certas espécies, impactando a diversidade. Além 

disso, constatamos que, assim como no capítulo anterior, a dominância numérica do 

biguá, Nannopterum brasilianum, desempenha um papel significativo na influência dos 

padrões de distribuição das assembleias. Este capítulo deverá ser submetido à revista 

Landscape Ecology (Eletronic ISSN: 1572-9761; Print ISSN: 0921-2973; IF = 5,043; 

Qualis A1 Biodiversidade). 
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DESTAQUES 

 

 O Complexo Estuarino de Paranaguá possui uma rica e diversificada avifauna 
aquática 
 

 Devido à sua dominância, o biguá limita a distribuição de outras espécies 
 

 A distribuição das espécies é afetada pela estrutura de paisagem, assim como fatores 
abióticos e bióticos específicos 

 
 Manchas maiores de paisagem favorecem uma maior diversidade de espécies 

 
 Compreender a influência da paisagem pode auxiliar na conservação das espécies 

e orientar ações futuras de manejo ecossistêmico  
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RESUMO EM LINGUAGEM ACESSÍVEL 

O Complexo Estuarino de Paranaguá (CEP), localizado no Estado do Paraná, sul 

do Brasil, é amplamente reconhecido por sua importância ecológica, abrigando áreas 

dedicadas à preservação e conservação das aves aquáticas. No entanto, o crescimento 

urbano e a expansão portuária têm representado desafios para esse ecossistema ao longo 

do tempo. Além disso, a falta de informações detalhadas sobre as aves aquáticas presentes 

no local dificulta a implementação de medidas efetivas de manejo para essas espécies. 

Diante desse contexto, o objetivo principal deste trabalho é identificar as espécies de aves 

aquáticas presentes no CEP ao longo do ano e avaliar sua distribuição espacial. Para isso, 

entre março de 2020 e fevereiro de 2021, conduzimos monitoramentos mensais a bordo 

de uma embarcação, em 36 pontos estrategicamente distribuídos ao longo do CEP. Com 

base nessas informações, elaboramos os três capítulos apresentados nessa tese. No 

primeiro capítulo, apresentamos quais aves aquáticas foram encontradas no CEP e 

fornecemos informações sobre essas espécies. No segundo capítulo, buscamos 

compreender como essas espécies se distribuem ao longo do ano no CEP e como as 

características ambientais podem influenciar essa distribuição. Por fim, no terceiro 

capítulo, aprofundamos nossa análise para compreender de que forma os diferentes 

elementos da paisagem, juntamente com as variáveis ambientais, influenciam a 

composição e a diversidade dessas espécies. Como resultado registramos que ao longo do 

ano 47 espécies de aves aquáticas utilizam o CEP. Entre essas algumas são migrantes do 

hemisfério norte, assim como algumas são classificadas como em risco de extinção. 

Durante todo o ano, o biguá foi a espécie mais avistada no CEP, e devido à formação de 

numerosos bandos, essa espécie requer uma grande quantidade de recursos, incluindo 

alimento e locais de repouso, o que pode restringir a ocorrência de outras espécies em 

determinadas áreas. Da mesma forma, fatores ambientais como turbidez, salinidade e 

velocidade do vento, bem como paisagens com bordas mais extensas também podem 

afetar a presença de certas espécies, influenciando sua ocorrência. Por outro lado, o 

aumento nas concentrações de oxigênio dissolvido na água e a presença de paisagens com 

manchas maiores e mais diversas, favorecem a ocorrência de um número maior de 

espécies. Esses resultados ampliam o conhecimento sobre as aves aquáticas no CEP e sua 

relação com o ambiente, assim como ampliam as informações bioecológicas das diversas 

espécies registradas, contribuindo para orientar medidas de conservação e manejo das 
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espécies e habitats costeiros, essenciais para a sobrevivência das aves aquáticas e 

manutenção da biodiversidade brasileira. 
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INTRODUÇÃO GERAL 

 

Relação sinergética entre zonas úmidas e aves aquáticas 

 

As zonas úmidas estão entre os ecossistemas mais importantes da Terra, fornecendo 

uma ampla gama de serviços ecossistêmicos que sustentam a vida e promovem a 

biodiversidade (Convention on Wetlands, 2021). Cobrem mais de 1,5 bilhão de hectares 

em todo o mundo, conectando montanhas aos oceanos e abrangendo fronteiras nacionais 

(Davidson & Finlayson, 2019). Segundo a Convenção sobre Zonas Úmidas de 

Importância Internacional, especialmente como habitat de aves aquáticas, geralmente 

referida como a Convenção Ramsar, as zonas úmidas devem ser definidas e então 

consideradas internacionalmente, como: “Áreas de pântano, turfa ou água, sejam naturais 

ou artificiais, permanentes ou temporárias, com água estagnada ou corrente, doce, salobra 

ou salgada, incluindo áreas de água marinha cuja profundidade na maré baixa não exceda 

seis metros” (Matthews, 1993). Essa definição surgiu após o tratado intergovernamental 

assinado no Irã em 1971, que marcou o início de ações internacionais para a conservação 

e uso sustentável das zonas úmidas, seus recursos naturais e das espécies que delas 

dependem. Todos os países signatários da convenção, entre eles o Brasil, devem 

considerar essa definição de modo geral, entretanto são incentivados a buscar uma 

definição regional, que possa condizer com as particularidades de seus ecossistemas. 

Nesse sentido, Junk et al. (2013) propuseram que as zonas úmidas brasileiras fossem 

definidas como “ecossistemas na interface entre os ambientes aquáticos e terrestres; 

podendo ser continentais ou costeiras, naturais ou artificiais, permanentemente ou 

periodicamente inundadas por águas rasas ou consistir em solos encharcados. Suas águas 

podem ser doces, altamente ou levemente salinas”.  

Além de fornecerem inúmeros serviços para a sociedade, tais como regulação do 

microclima, armazenamento de carbono orgânico, retenção de sedimentos entre tantos 

outros (Millennium Ecosystem Assessment, 2005), as zonas húmidas ainda contribuem 

significativamente com a biodiversidade (Gopal et al., 2000). Nas regiões costeiras, a 

elevada produtividade primária, resultado da rápida regeneração do aporte de nutrientes 

continentais (Kemp & Boynton, 1984; Hobbie, 2000), somada à heterogeneidade 

ambiental, resultam em um ecossistema com grande diversidade de espécies (Dudgeon et 

al., 2006), sobretudo, de aves aquáticas que utilizam esses ecossistemas para o 
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forrageamento, a reprodução, a nidificação, o pouso e o descanso em períodos de 

migração (Krul, 2004; Tavares et al., 2015; Dias et al., 2017; Almeida et al., 2018). 

As aves são um dos grupos biológicos mais diversos, e algumas espécies, 

conhecidas como "aves aquáticas", estão intimamente ligadas às zonas úmidas, sendo 

raramente avistadas em outros tipos de habitats (Weller, 1999; Kushlan et al., 2002). Por 

isso, elas apresentam características morfofisiológicas distintas, como tamanho das 

pernas, pés com membranas interdigitais, bico composto e a presença da glândula de sal, 

além de comportamentos adaptados para explorar diretamente os recursos disponíveis 

nessas áreas úmidas (Vieira, 2017; Arruda Almeida et al., 2018). Essa relação de 

dependência também pode incluir espécies que, mesmo não possuindo as características 

morfofisiológicas mencionadas, apresentam comportamentos diretamente relacionados à 

utilização de recursos ou habitats em áreas úmidas, seja para alimentação ou reprodução. 

Por outro lado, espécies mais generalistas podem utilizar essas zonas apenas em 

momentos específicos da vida, ou como ambientes de transição. Por essa razão, a 

convenção Ramsar (1971, 1994) definiu como aves aquáticas todas as espécies 

ecologicamente dependentes ou semi-dependentes das zonas úmidas (Webster & Marra, 

2005; Zurell et al., 2018). Por atuarem na interface entre os ecossistemas aquáticos e 

terrestres, e serem especialmente sensíveis às condições ambientais, climáticas e às 

mudanças na paisagem (Withey & van Kooten, 2011; Bateman et al., 2020), as aves 

aquáticas são frequentemente usadas como bioindicadoras de mudanças ambientais e da 

saúde desses ecossistemas (Şekercioglu, 2006; Whelan et al., 2008; Green & Elmberg, 

2014). Além disso, elas desempenham várias funções ecossistêmicas, incluindo controle 

populacional, engenharia de ecossistemas, dispersão de propágulos e conectividade entre 

diferentes zonas úmidas e outros tantos ecossistemas (Green & Elmberg, 2014; Martín-

Vélez et al., 2020).  

Apesar de vários tratados internacionais que recomendam uma série de medidas e 

esforços voltados para a proteção e conservação, esses valiosos ecossistemas ainda estão 

entre os mais ameaçados do mundo (Convention on Wetlands, 2021). Em decorrência dos 

impactos das mudanças climáticas e das crescentes atividades humanas, muitas zonas 

úmidas, incluindo as regiões costeiras, vêm sendo perdidas e degradadas ao longo do 

tempo em taxas mais altas do que qualquer outro ecossistema (World Resources Institute, 

2005; United Nations, 2015). Esses impactos representam uma séria ameaça à diversidade 

de aves aquáticas, sobretudo para espécies endêmicas e especialistas (Vellend, 2017). Por 

não conseguirem se adaptar às rápidas mudanças introduzidas no ambiente, acabam sendo 
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substituídas por espécies invasoras e generalistas, fato que vem acentuando o declínio 

populacional de diversas aves aquáticas (Studds et al., 2017; Vellend, 2017; Amano et 

al., 2018; Xu et al., 2019). Embora ainda não haja uma política específica para designar 

ou monitorar as zonas úmidas no Brasil (Junk et al., 2013), a análise das medidas de 

diversidade (taxonômica, funcional e filogenética) pode ser uma ferramenta útil para 

compreender os padrões de ocorrência e distribuição das aves aquáticas nesses 

ecossistemas. Isso contribui para a definição de critérios específicos que permitam 

identificar e qualificar essas áreas como internacionalmente relevantes, tornando-as 

prioritárias para o manejo e a conservação (Stroud et al., 2004; Amano et al., 2018; 

Aguilar et al., 2021). 

O Brasil é o quinto maior país do mundo, e o maior país da região Neotropical, 

possui uma área de cerca de 8,5 milhões de km2, com aproximadamente 20% de sua 

superfície formada por diversas e importantes zonas úmidas (Junk et al., 2011). Desde a 

adesão à Convenção Ramsar em 1993, o país tem assumido o compromisso de coletar 

dados sobre a biodiversidade desses ambientes, classificar áreas úmidas e realizar estudos 

para sua proteção. Como resultado, diversas zonas úmidas de relevância nacional e 

internacional, presentes em áreas protegidas, têm sido indicadas para compor a 

prestigiosa Lista de Sítios Ramsar (Ribeiro et al., 2020). Esses sítios fornecem 

verdadeiros laboratórios vivos para testar e aprimorar ideias de conservação e uso 

sustentável desses ecossistemas, bem como, de sua biodiversidade (Convention on 

Wetlands, 2021).  

O Complexo Estuarino de Paranaguá (CEP), localizado no litoral do Paraná, Brasil, 

é um importante refúgio para aves aquáticas (Krul et al., 2004, 2011; Miotto et al., 2023). 

Reconhecido mundialmente pela UNESCO como Sítio do Patrimônio Mundial Natural, 

o CEP possui um mosaico de Unidades de Conservação, sendo 14 de uso sustentável e 

30 de proteção integral. No entanto, apenas 16,3% delas apresentam plano de manejo e 

gestão territorial integrada, o que evidencia a necessidade de aprimorar as estratégias de 

conservação e uso sustentável dessas áreas (Paula et al., 2018). A Estação Ecológica de 

Guaraqueçaba, localizada no interior do CEP, foi indicada como Sítio Ramsar em 2017 

(Ribeiro et al., 2020). Essa designação forneceu maior visibilidade e acesso a benefícios 

financeiros e assessoria técnica para ações de conservação e uso sustentável da região 

(Diegues, 1994, 2002). Apesar desses avanços, ainda há lacunas importantes no 

conhecimento sobre a biodiversidade presente no CEP, incluindo a diversidade de aves 

aquáticas. A obtenção de informações biológicas mais precisas é fundamental para 
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orientar o planejamento e a implementação de estratégias de manejo que visem a 

conservação dessas valiosas zonas úmidas costeiras, bem como das aves aquáticas que 

delas dependem. 

 

Organização das comunidades e o papel dos filtros ambientais  

 

Compreender os processos que moldam a estrutura das comunidades ecológicas, 

bem como suas variações no tempo e no espaço, e suas consequências para o ecossistema, 

tem sido um dos maiores desafios da ecologia (Leibold et al., 2004; Sutherland et al., 

2013), especialmente em sistemas costeiros tropicais e subtropicais com grande 

biodiversidade e condições ambientais dinâmicas (Deegan, 1986). As aves aquáticas, com 

sua forte capacidade de dispersão e respostas distintas às mudanças ambientais, 

apresentam uma complexidade adicional a esse desafio (Schweiger et al., 2010). De modo 

geral, os padrões que moldam a composição e diversidade das espécies nas comunidades 

são influenciados por quatro classes distintas de processos - dispersão, seleção, deriva e 

especiação - que podem operar de forma simultânea e em diferentes escalas de observação 

(Vellend, 2010; Vllend, 2016). 

A dispersão pode ser considerada o mecanismo inicial da distribuição espacial da 

biodiversidade em uma paisagem (Leibold et al. 2004). Sua influência na dinâmica da 

comunidade irá depender da taxa de dispersão dos organismos, da heterogeneidade 

ambiental, e do grau de equivalência funcional entre as espécies (Holyoak et al., 2005; 

Logue et al., 2011). Os efeitos potenciais da dispersão incluem mudanças na diversidade 

genética dentro e entre as populações, efeitos de colonização/extinção na composição da 

comunidade local e as taxas de disseminação de espécies novas e exóticas (Amezaga et 

al., 2002). 

Após a dispersão, a colonização de um habitat é determinada pelo processo de 

seleção, que atua por meio da filtragem ambiental (Ricklefs 1987, 2004). Fatores 

abióticos como a sazonalidade, produtividade do ambiente e a estrutura da paisagem, 

interagem com fatores bióticos como competição, predação e mutualismo, limitando 

através da exclusão competitiva a distribuição das espécies em escalas locais (Wisz et al., 

2013). Assim, se as espécies que chegarem por meio da dispersão são menos adaptadas 

às condições ambientais do que as espécies residentes, elas estarão em desvantagem 

competitiva e, consequentemente, não conseguirão se estabelecer. Desta forma, a 

estrutura da comunidade está intimamente relacionada às condições bióticas e abióticas, 
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cuja influência pode mudar espacialmente ou temporalmente (Soberón, 2007; Chase & 

Leibold, 2009; Cornwell & Ackerly, 2009).  

Por outro lado, a deriva ecológica defende que a organização da comunidade é em 

parte influenciada pelo processo neutro, também conhecido como teoria neutra. Nesse 

processo, assume-se que as espécies são ecologicamente equivalentes e a composição da 

comunidade é, portanto, determinada pela dispersão, enfatizando a importância da 

aleatoriedade na deriva genética ao invés da influência do ambiente (Hubbell 2001; 

Rosindell et al., 2011). O modelo neutro também enfatiza o papel dos processos locais e 

regionais na estrutura da comunidade (ou seja, uma combinação de condições ambientais 

e dispersão entre locais), e sugere que a dissimilaridade entre os componentes de uma 

metacomunidade deve aumentar em função da distância geográfica. 

Por fim, a especiação é considerada um importante determinante da diversidade, 

sobretudo para espécies encontradas em grandes regiões, assim como em ilhas mais 

isoladas, e das relações dessa diversidade com o ambiente (MacArthur, 1969; Losos & 

Schluter, 2000; Ricklefs, 2004, 2008). Esse processo propõe que o contexto biogeográfico 

e macro evolutivo no qual o conjunto de espécies se originou deve ser considerado ao 

comparar padrões de distribuição de espécies em diferentes regiões (Ricklefs 1987; 

Ricklefs & Schluter 1993; Pärtel, 2002). Ao longo do tempo, a especiação pode levar a 

mudanças significativas na composição das comunidades ecológicas, bem como na 

diversidade e na distribuição das espécies, principalmente em ambientes geograficamente 

isolados ou em resposta a mudanças climáticas e ambientais (Leibold et al., 2004). 

Portanto, a compreensão dos processos que influenciam a especiação é crucial para 

entender como as comunidades ecológicas evoluem e se adaptam ao longo do tempo. 

A importância relativa de diferentes processos de montagem é a chave para 

compreender os mecanismos que governam a dinâmica das assembleias, uma vez que 

todos esses processos podem operar de forma simultânea, resultando em padrões 

espaciais complexos. Por exemplo, o pool regional de espécies é resultado da história 

geológica e evolutiva de uma determinada região. Em uma escala local dentro desta 

região, a heterogeneidade abiótica pode contribuir para a coexistência de espécies se elas 

diferirem em resposta às condições abióticas dentro de uma comunidade (Chesson, 2000; 

Snyder & Chesson, 2004; Adler et al., 2013), e o resultado das interações bióticas são 

frequentemente influenciadas pelo contexto abiótico da região (Callaway et al., 2002). 

Dessa forma, a ocorrência de espécies em um ecossistema reflete tanto as condições atuais 

do ambiente e os recursos disponíveis, como também as histórias evolutivas que 
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permitiram que cada espécie evoluísse em atributos morfológicos, fisiológicos e 

comportamentais, adaptando-se para sobreviver em determinadas condições (Elith & 

Leathwick, 2009; Callaghan et al., 2019).   

 

Métricas de diversidade 

 

Os processos que influenciam a distribuição das espécies dentro das comunidades, 

em conjunto com os filtros ambientais, desempenham um papel fundamental ao restringir 

ou favorecer os membros que possuem características específicas, sejam elas de natureza 

taxonômica ou funcional (Petchey et al., 2007). Esses processos desempenham um papel 

crucial na estruturação e dinâmica das comunidades, afetando a coexistência das espécies 

e contribuindo para a diversidade ecológica observada. Assim, as comunidades biológicas 

podem ser descritas usando uma ampla variedade de métricas que levam em consideração 

diferentes aspectos da biodiversidade nas escalas globais, regionais e locais (Webb et al., 

2002; McGill et al., 2006; Jarzyna & Jetz, 2016).  

As métricas tradicionais de diversidade, como a diversidade taxonômica, de 

Shannon-Wiener e de Simpson, desempenham um papel fundamental na descrição da 

estrutura primária das comunidades e na avaliação da riqueza de espécies, utilizando 

medidas univariadas (Magurran, 2004). A riqueza de espécies reflete o número de 

espécies registradas em um determinado ponto de amostragem. Por sua vez, o índice de 

Shannon-Wiener combina tanto a riqueza como a uniformidade das espécies presentes 

em uma comunidade. Já o índice de Simpson captura a variabilidade na distribuição da 

abundância de espécies em um determinado local (Magurran, 2004).  

A distribuição das espécies e suas abundâncias no espaço funcional, ou seja, a 

estrutura funcional de uma comunidade, é outro aspecto importante da biodiversidade 

(McGill et al., 2006; Naeem et al., 2012). Ao analisar a diversidade de traços funcionais 

podemos destacar padrões nos ecossistemas que não são evidentes nas análises 

taxonômicas, uma vez que a funcionalidade explica melhor as diferenças ecológicas entre 

as espécies (Boersma et al., 2016). Assim, na perspectiva da diversidade funcional, as 

espécies são atribuídas a grupos funcionais com base em seus traços, e relacionadas a 

determinados habitats em função dos processos de montagem, das variáveis ambientais e 

da estrutura da paisagem, ou de uma combinação desses (Dolédec et al., 1996; Violle et 

al., 2007).  
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Os traços funcionais expressam atributos morfológicos, fisiológicos, fenológicos 

ou comportamentais das espécies, e nos permitem compreender como elas respondem ao 

ambiente - ou às mudanças nesses ambientes (“traços de resposta”), e como elas afetam 

o funcionamento do ecossistema (“traços de função”) (Naeem & Wright 2003; Violle et 

al., 2007; Luck et al., 2013; van der Plas, 2019). A presença de uma variedade de traços 

de resposta dentro de uma comunidade pode aumentar a resiliência de um ecossistema às 

mudanças ambientais, pois diferentes espécies são capazes de responder a diferentes 

condições. Em tese, as disparidades nos traços dos organismos determinam como os 

mesmos responderão às alterações no ambiente e usufruirão dos seus recursos (Petchey 

& Gaston, 2007; Violle et al., 2007; Luck et al., 2013).  

Villéger et al. (2008) propuseram alguns índices de diversidade funcional com base 

na abordagem baseada em traços. Esses índices levam em conta o alcance da dispersão 

dos valores contínuos (como, por exemplo, a massa corporal, envergadura, entre outros), 

cada um explorando um aspecto diferente da diversidade funcional. A Riqueza Funcional 

(FRic) mede a quantidade de espaço de nicho ocupado por espécies dentro de uma 

comunidade. É calculado como o volume da casca convexa dos valores de característica 

para todas as espécies da comunidade. A Equidade Funcional (FEve) fornece a 

regularidade da distribuição da abundância neste volume. É calculada como a razão entre 

a distância média entre cada espécie e o centróide de todas as espécies na comunidade 

para a distância máxima entre quaisquer duas espécies. Enquanto, a Divergência 

Funcional (FDiv) mede o grau de divergência dos valores de características das espécies 

na comunidade, e é calculada como a distância média de cada espécie ao centroide de 

todas as espécies da comunidade. Essa decomposição nos permite avaliar melhor os 

diferentes aspectos da diversidade funcional, além de comparar a diversidade funcional 

de diferentes comunidades (Villéger et al., 2008). 

A diversidade também leva em conta outros níveis de complexidade da 

biodiversidade, considerando a escala na qual as interações entre os organismos e seu 

ambiente se manifestam (Loreau, 2000; Magurran, 2021). Através do componente alfa 

(α), podemos medir a diversidade local contabilizando o número de espécies, ou seja, a 

riqueza, em uma única unidade de amostragem. O componente gama (γ) se refere à 

diversidade total de espécies em todos os habitats ou ecossistemas dentro de uma região 

geográfica, ou seja, é a diversidade regional. Enquanto o componente beta (β) é usado 

para descrever a variação na composição de espécies em diferentes habitats ou 

ecossistemas (Whittaker, 2007; Anderson et al., 2011). A diversidade β é considerada a 
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medida mais direta e informativa de mudanças na composição da riqueza de espécies ao 

longo dos gradientes ambientais e de biodiversidade (Mori et al., 2018), pois fornece uma 

conexão direta entre a biodiversidade em escalas locais (diversidade α) e o pool regional 

de espécies (diversidade γ) (Tuomisto, 2010; Socolar et al., 2016). Por meio dessa 

abordagem, é possível identificar áreas que abrigam composições únicas de espécies, 

conhecidas como "hotspots" de biodiversidade, assim como áreas onde a fragmentação 

ou degradação do habitat exercem o maior impacto sobre a diversidade biológica. Tais 

informações nos ajudam a identificar áreas que são particularmente importantes ou 

vulneráveis, e que, portanto, devem ser priorizadas para esforços de conservação e manejo 

(Socolar et al., 2016). 

A diversidade β é mensurada através de comparações entre a dissimilaridade na 

composição de espécies entre dois ou mais locais ou habitats. Esse componente da 

biodiversidade pode ser particionado, com base em dados de abundância de espécies, nos 

componentes de gradiente de abundância e variação equilibrada na abundância (Baselga, 

2017). Assim, quando as espécies que ocorrem em um local são consideradas subconjunto 

de locais onde a riqueza de espécies é maior, consideramos que o componente de 

gradiente de abundância (análogo ao aninhamento) é responsável pelos padrões de 

diversidade observados (Baselga, 2017). Entretanto, quando as mudanças na composição 

das espécies ocorrem em consequência da substituição de algumas abundâncias de 

espécies por outras (análogo ao turnover), consideramos que a variação equilibrada na 

abundância exerce maior influência (Baselga, 2010, 2017; Socolar et al., 2016). A 

contribuição relativa de cada componente da diversidade beta pode ser influenciada por 

várias forçantes, como condições ambientais, habilidades de dispersão específicas das 

espécies e processos espaciais (Baselga, 2012). A análise do particionamento da 

diversidade beta permite uma melhor compreensão dos mecanismos que governam a 

montagem das comunidades e a distribuição das espécies, além de auxiliar gestores na 

elaboração de estratégias de conservação mais adequadas para cada conjunto de espécies 

e em escalas específicas de interesse (Dobrovolski et al., 2012; Socolar et al., 2016; 

Bergamin et al., 2017). 

 

Métricas de paisagem 

 

Considerando que a composição e configuração do ambiente exercem uma forte 

influência na ocorrência e distribuição das espécies, é esperado que a força e a relevância 
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das associações entre as métricas de diversidade, tanto taxonômica quanto funcional, 

variem consideravelmente de acordo com a estrutura da paisagem (Almeida et al., 2018; 

Morelli et al., 2021). Dentro desse contexto, há um aumento significativo no número de 

estudos que visam analisar a relação entre a estrutura da paisagem e a biodiversidade, 

com o intuito de identificar as variáveis que melhor podem modelar os padrões de 

distribuição espaço-temporal das espécies e comunidades (Dufour et al., 2006; Schindler 

et al., 2008). 

Em ambientes onde ocorre um gradiente estrutural na complexidade de habitats, 

como é o caso das regiões estuarinas, espera-se que a porção estrutural mais heterogênea 

detenha a maior riqueza de espécies (Anderson, 2008; Stein et al., 2014; Elliott et al., 

2020). Isso ocorre porque paisagens heterogêneas oferecem condições ambientais mais 

diversas, o que permite que espécies com vários requisitos ecológicos coexistam em um 

mesmo habitat (Honkanen et al., 2010; Mouchet et al., 2010), refletindo em um aumento 

tanto na diversidade taxonômica (Kisel et al., 2011; Lorenzón et al., 2016) quanto na 

diversidade funcional (Almeida et al., 2018; Li et al., 2019), e nas escalas locais, regionais 

e globais (MacArthur & MacArthur, 1961; Magurran, 1988; Beatty et al., 2014). 

A composição e configuração das diferentes classes de cobertura da terra são 

importantes para descrever a paisagem (Gustafson, 1998; 2019; Uuemaa et al., 2013). 

Para isso, são utilizadas métricas da paisagem, que podem ser obtidas a partir de dados 

de sensoriamento remoto ou de sistemas de informações georreferenciadas (Wulder et al., 

2004; St-Louis et al., 2006; Rocchini et al., 2010).  Essas métricas são úteis para descrever 

elementos únicos da paisagem, como tamanho, forma, linhas de borda e diversidade 

(Uuemaa et al., 2009), por meio de medidas quantitativas da estrutura da paisagem. A 

composição e configuração da paisagem têm um papel fundamental na conservação da 

biodiversidade, influenciando a distribuição e a persistência das espécies. Portanto, o uso 

de métricas de paisagem pode auxiliar na identificação de áreas prioritárias para a 

conservação e no planejamento de estratégias de gestão adequadas. É importante salientar 

que a interpretação das métricas de paisagem pode variar de acordo com o objetivo da 

análise e da escala espacial utilizada (McGarigal et al., 2012) 

O software FRAGSTATS (McGarigal et al., 2012) é uma ferramenta amplamente 

utilizada para calcular métricas de paisagem. Lançado em 1995, foi pioneiro na 

disponibilização de uma extensa coleção de métricas de paisagem, que podem ser 

empregadas na quantificação de padrões e mudanças na paisagem (Kupfer, 2012; 

Gustafson, 2019). As métricas da paisagem podem ser subdivididas em várias categorias, 
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que incluem métricas da área, de borda, forma, agregação e de diversidade (McGarigal et 

al., 2012). As métricas de área visam descrever o tamanho e a distribuição espacial das 

áreas internas das manchas de paisagem, enquanto as métricas de borda descrevem a 

quantidade e configuração das bordas entre diferentes elementos da paisagem. As 

métricas de forma são utilizadas para descrever a forma e a complexidade das manchas 

individuais, como a proporção de perímetro para área e o índice de forma. As métricas de 

agregação descrevem o grau em que elementos de paisagem semelhantes estão agrupados, 

utilizando índices como o de contágio e o de agregação. Por fim, as métricas de 

diversidade expressam a diversidade e uniformidade de diferentes elementos da 

paisagem, usando para isso índices como o de Shannon e de Simpson. Sendo que de uma 

perspectiva ecológica, as manchas nesse caso, representam áreas relativamente discretas 

de condições ambientais relativamente homogêneas em uma escala particular (McGarigal 

et al., 2012). 

A combinação de métricas de paisagem com métricas de diversidade biológica pode 

fornecer informações mais detalhadas sobre determinadas regiões, permitindo uma 

melhor compreensão dos diferentes processos que conduzem à montagem das 

assembleias (Morelli et al., 2017), bem como mensurar os impactos ambientais nas 

comunidades (Uuemaa et al., 2009; Bässler et al., 2016; Duarte et al., 2018). Essa 

abordagem integrada também pode auxiliar nas avaliações da biodiversidade de forma 

mais abrangente e eficaz (Walz, 2011; Almeida et al., 2018; Morelli et al., 2018). Métricas 

da paisagem, tais como o grau de conectividade (Guadagnin & Maltchik, 2007; Zhang et 

al., 2018; Xu et al., 2019), número de áreas úmidas (Webb et al., 2010; Aguilar et al., 

2021), os tipos de habitat (Riffell et al., 2001), a paisagem circundante (Elphick, 2008), 

o tamanho do maior fragmento de habitat (Ribic et al., 2009) e a densidade de borda 

(O’Connell & Nyman, 2010; Patton et al., 2020), são apontadas como as principais 

responsáveis pelos padrões de distribuição temporal e espacial da diversidade de 

comunidades de aves aquáticas. A avaliação dessas métricas permite compreender como 

a estrutura da paisagem influencia na composição e na distribuição das assembleias, 

possibilitando o desenvolvimento de estratégias mais efetivas para a conservação e o 

manejo desses ambientes. 

 

O papel da escala nos padrões de distribuição das espécies 
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Como podemos ver, os mecanismos que influenciam na composição e distribuição 

das espécies são bastante complexos, e resultam da interação entre diferentes processos. 

Além disso, as relações entre as espécies e o ambiente podem variar em termos de 

magnitude e direção, dependendo da escala em que são medidas, o que tem um impacto 

significativo em nossa compreensão desses padrões (Li et al., 2021; Wevers et al., 2021). 

Em escalas regionais e globais os padrões de distribuição das espécies são geralmente 

influenciados por fatores ambientais de grande escala, como o clima e a geologia da 

região (Currie, 1991; Thuiller et al., 2004). Entretanto, à medida que a escala se torna 

mais fina, outros fatores, como interações bióticas, estrutura da paisagem e os impactos 

antrópicos, tornam-se mais evidentes (Menge & Olson, 1990; Soberon, 2007; Boulangeat 

et al., 2012). É importante ressaltar que a escala de observação também pode afetar a 

análise estatística dos padrões de distribuição das espécies (Pearson & Dawson, 2003; 

Whittaker et al., 2007). Por exemplo, a escolha do tamanho do grão (o tamanho da 

unidade de amostragem) e a extensão (a área amostrada) podem afetar a detecção de 

padrões espaciais e a precisão dos modelos de distribuição de espécies. 

Nesse contexto, a ecologia contemporânea vem enfatizando a conexão entre o 

comportamento dos organismos e a escala espacial (Lima & Zollner 1996; Schick et al., 

2008), destacando a importância de considerar a perspectiva do organismo ao abordar 

essa relação. Na maioria dos ecossistemas, os recursos são distribuídos de maneira 

heterogênea no tempo e no espaço, influenciando os padrões de movimento e agregação 

dos organismos (Johnson et al., 1992). Esses recursos são organizados em uma hierarquia 

de escalas, com manchas em escalas menores inseridas em escalas maiores, dessa forma, 

a densidade e dinâmica desses recursos podem variar, dependendo da escala em que os 

organismos interagem com a paisagem (Levin, 1992; Wu & Loucks, 1995).  

Organismos altamente móveis, como as aves aquáticas, possuem vantagens em 

termos de agilidade de movimento para explorar recursos que são dinâmicos tanto 

espacial quanto temporalmente (Fauchald & Tveraa, 2006; McDuie et al., 2019; Abrahms 

et al., 2021). Como resultado, a compreensão das relações entre as espécies e o ambiente 

pode variar significativamente em termos de magnitude e direção, dependendo da escala 

em que são medidas (Jackson & Fahrig 2015; Miguet et al., 2016; Ashrafzadeh et al., 

2020; Wevers et al., 2021). Portanto, é crucial considerar o papel da escala nos padrões 

de distribuição das espécies, a fim de descrevê-los com precisão, levando em conta a 

forma como os organismos interagem com a paisagem (Ashrafzadeh et al., 2020). 
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ABSTRACT 

The Paranaguá Estuarine Complex (PEC) is internationally recognized for its economic, 

social, and environmental relevance. It is designated as a World Heritage site and part of 

selected wetland areas that protect and conserve biodiversity, especially waterbirds. 

However, in contradiction, it has historically been under pressure from human activities 

and has fragmented information about waterbirds that use the region. Thus, with this 

study, we sought to establish a baseline for the waterbirds using the bays of PEC, 

considering aspects such as species richness, abundance, and conservation status. On 

board a boat, we conducted monthly surveys from March 2020 to February 2021 along 

36 transects equally distributed among the three main bays of PEC. We recorded 46 

species distributed across 17 families and eight orders. The Charadriiformes order had 

the highest number of species, with 19. Nannopterum brasilianum, the Neotropic 

Cormorant, had the highest number of occurrences. In addition, we documented eight 

migratory species from the Northern Hemisphere, including Calidris pussilla, the 

Semipalmated Sandpiper, considered near threatened by the International Union for 

Conservation of Nature Red List. Additionally, we observed seven other species 

classified under some threat of extinction. Our results revealed that PEC harbors a rich 

and diverse assemblage of waterbirds consisting of resident and migratory species, many 

of which are at some risk of population decline. Therefore, we reinforce the importance 

of continuous monitoring in the region, which can serve as a basis for public policies, 

supporting management and conservation strategies focused on waterbirds and the 

wetlands on which they depend. 

Keywords: Baseline, Estuary, Management, Waterbirds, Wetlands 



31 
 

 

 

1. INTRODUCTION  
 

Waterbirds are a group of avian species whose life cycles are closely intertwined 

with aquatic environments, making them rarely observed outside wetlands (Weller, 1999; 

Kushlan et al., 2002). They have developed a range of anatomical and physiological 

adaptations, including interdigital membranes, beaks optimized for filtration or fishing, 

and exceptional diving ability (Weller, 1999; Pough et al., 2003). However, some species 

can thrive in wetlands despite lacking these specialized features. In recognition of the 

critical role of wetlands in supporting these birds, the RAMSAR convention (1971) 

defines waterbirds as any species that depend on or partially depend on wetlands. Due to 

their spatial and temporal mobility, waterbirds exhibit two distinct assemblages in humid 

subtropical areas: wintering assemblages comprising migratory species that utilize the 

region for foraging and resting between migrations and reproductive assemblages 

consisting of species that rely on these regions for breeding and nesting purposes 

(Webster and Marra, 2005; Zurell et al., 2018). 

The waterbirds live at the interface between aquatic and terrestrial ecosystems and 

are considered key species for assessing the health of wetlands (Şekercioglu, 2006; 

Whelan et al., 2008; Green and Elmberg, 2014). They perform several ecosystem 

functions through predation and they help maintain the natural balance between different 

species in their habitats, regulating animal populations that might otherwise become 

overabundant and cause ecological problems; act as ecosystems engineers, as they 

promote essential changes in the richness and abundance of species; they help to disperse 

plant seeds in different places when feeding, contributing to the maintenance of biological 

diversity; and act in the connectivity between different wetlands and other ecosystems 

because they are highly mobile organisms (Green and Elmberg, 2014; Green et al., 2016; 

Martín-Vélez et al., 2020). 

Wetlands are being lost and degraded at an alarming rate, faster than any other 

ecosystem in the world (World Resources Institute, 2005; United Nations, 2015). These 

hydrological changes in wetlands, along with the degradation of coastal and marine 

habitats and the depletion of food resources, have negatively impacted several waterbird 

populations (World Resources Institute, 2005; United Nations, 2015; Kushlan et al., 

2002). As a result, many waterbird species are experiencing sharp population declines 

and are at risk of becoming extinct (Wetlands International, 2012; Studds et al., 2017; 
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Amano et al., 2018; Wang et al., 2022). It is crucial to implement measures that consider 

the richness and abundance of waterbirds, as they allow for the identification and 

qualification of wetlands as internationally significant areas and designate them as 

priority areas for management, restoration, conservation, and protection (Stroud et al., 

2004; Amano et al., 2018; Aguilar et al., 2021). 

Estuaries, recognized as highly productive wetlands (Nagelkerken et al., 2015; 

Whitfield, 2017), are complex ecosystems that foster remarkable biological diversity. 

Their abundant resources and environmental variability provide ideal habitats for many 

species across different life stages (Nagelkerken et al., 2015; Whitfield, 2017). In 

particular, waterbirds thrive in estuaries due to the favorable conditions that these 

ecosystems offer, such as vast opportunities for foraging, areas for reproduction, nesting 

sites, overnight resting places, and stopover location during migration (Krul, 2004; 

Tavares et al., 2015; Dias et al., 2017; Almeida et al., 2018). 

The Paranaguá Estuarine Complex (PEC) is located on the coast of Paraná, Brazil, 

and is home to a diverse range of resident and migratory waterbirds (Krul, 2004; Krul et 

al., 2011). Recognized worldwide for its environmental and ecological significance, the 

PEC has been designated as a World Natural Heritage Site by UNESCO (1999) to protect 

areas of exceptional biological and landscape diversity. The complex comprises a mosaic 

of conservation units, with 14 designated for sustainable use and 30 for complete 

protection (Paula et al., 2018). In 2017, a portion of its area was recognized as a 

RAMSAR site, making it part of the List of Wetlands of International Importance 

(ICMBio, 2017; Ribeiro et al., 2020). These sites serve as living laboratories for 

developing and refining conservation and sustainable use strategies (Wetlands 

Convention, 2021). The PEC is particularly relevant as a natural laboratory due to its 

unique hydrological and oceanographic complexity and the numerous sub-estuaries 

comprising this complex estuary (Lana et al., 2001; 2018; Noernberg et al., 2006). 

However, the coast of Paraná, including the PEC, is historically under pressure from 

various anthropic activities (Miura and Noermberg, 2020). It has two ports installed in 

the Paranaguá and Antonina Bays, several potentially polluting industrial activities, and 

real estate expansion and tourism that has been growing in recent years (Pierri et al., 2006; 

Angeli et al., 2020; Mengatto and Nagai, 2022). Furthermore, despite the significant 

number of conservation units, only 16.3% have management plans (Paula et al., 2018), 

and baseline data on waterbirds in this region are scarce (Moraes and Krul, 1999; Mestre 

et al., 2007; Meijer and Disaró, 2018). 
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Despite the acknowledged ecological significance of the PEC, a dearth of primary 

data and fundamental biological assessments persists. Undertaking exhaustive fauna 

surveys and establishing foundational information can substantially bolster the 

formulation and execution of conservation-oriented management strategies pertaining to 

aquatic avifauna and their respective habitats, particularly in view of the ongoing global 

population decline (Silveira et al., 2010). In pursuit of a comprehensive approach, this 

investigation endeavors to present a qualitative and quantitative survey encompassing a 

year-long observation of aquatic avifauna utilizing the primary bays within the PEC. The 

inquiry encompasses the evaluation of ecological facets, including species richness, 

relative abundance, and prevailing conservation status. The accrued data is readily 

accessible to researchers and managers via a dedicated repository, with the express 

purpose of facilitating the preservation of aquatic avifauna and their reliant habitats. 

 

2. METHODS 
 

2.1. Study sites 

The study was carried out in the Paranaguá Estuarine Complex (PEC) (48°25'W, 

25°30'S). Defined as a subtropical estuary, the PEC comprises two main bodies of water, 

the bays of Laranjeiras and Pinheiros (200 km2) on the north-south axis, and the bays of 

Paranaguá and Antonina (260 km2) that make up the east-west axis (Noernberg et al., 

2006; Lana et al., 2018) (Figure 1). 

The average annual rainfall is 2500 mm, with a well-defined rainy season during 

the summer and a dry season in the winter months (Lana et al., 2001; Vanhoni and 

Mendonça, 2008). Variations in the salinity gradient are well-marked, ranging from 0 to 

34 (Lana et al., 2001). The tidal regime is semidiurnal, with an average tidal amplitude of 

2.2 m with 12.6 km of intrusion and an average depth of 5.4 m (Lana et al., 2001). 

The PEC comprises extensive mangroves, marshes, tidal flats, canals, streams, 

estuarine beaches, and rocky shores. It is surrounded by one of Brazil's last continuous 

remnants of the Atlantic Forest. (Noernberg et al., 2006; Lana et al., 2018). It has a mosaic 

of restricted and sustainable-use conservation units, including marine and terrestrial units 

(Paula et al., 2018). In addition, it houses two ports on the East-West axis, the port of 

Antonina and the port of Paranaguá, considered one of Brazil's largest grain ports, with 

one of the largest port infrastructures on the continent (Menem et al., 2019). 
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Figure 1 - Map of the study area. The upper map illustrates the Paranaguá/Antonina Bay (1), Laranjeiras 
Bay (2), and Pinheiros Bay (3), with a focus on conservation units and the RAMSAR site. The lower map 
indicates the location of each transect within the Paranaguá Estuarine Complex (Adapted from Miotto et 
al., 2023). 

 

2.2. Sampling waterbirds and analyses 
 

To conduct visual censuses of waterbirds in the PEC, we monitored 36 transects, 

performing twelve transects per bay, each 1400 m long and distributed throughout the 

estuary (Figure 1), using a 7 m boat with a 30 cm draft and a 60 HP engine. Monthly 

censuses were conducted from March 2020 to February 2021 using the linear transect 

method (Bibby et al., 2000), recording all waterbirds observed within 200 m from the 
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boat. Each transect was surveyed once a month, with the boat traveling at 5 km/h for 15 

minutes. To minimize potential observer biases, data were collected by a single observer 

using 10 × 50 binoculars and positioned at the boat's bow, covering a 180° angle. Mixed 

flocks were identified and counted with the help of reduced boat speed, and photographic 

records were made where possible. Sampling was conducted under favorable 

environmental conditions, namely in the absence of rain and fog, to ensure accurate 

observations. To avoid possible biases in the monitoring caused by differences in time of 

day and tidal regime, we chose to order the transects in each bay from 1 to 12 and alternate 

the beginning and end of sampling each month. 

To evaluate the sample representativeness, a species accumulation curve was 

calculated (observed richness of species) in comparison to two curves of extrapolated 

richness indices (in addition to the richness of species), calculated with two methods, 

Jaccard and Bootstrap (Palmer, 1990; Colwell and Coddington, 1994; Ugland et al., 2003; 

Oksanen et al., 2022). Plotted accumulation curves of the observed richness of species 

and the extrapolated richness curves are compared using the indices values and 

confidence interval (95%) for random ordering of sampling units (Oksanen et al., 2022). 

To calculate the relative abundance, we used the equation (n/N) × 100, where “n” 

represents the number of views of a given species, and “N” represents the total number 

of organisms counted. Occurrence rates were calculated by the formula p × 100 / P, where 

“p” represents the number of censuses in which a species was sighted, and “P” represents 

the total number of censuses (Dajoz, 1978). We classified taxa based on their occurrence 

rates, categorizing them as dominant if present in over 50% of the samples, frequent if 

observed between 30% and 50%, rare if observed between 30% and 10%, and uncommon 

if observed at a frequency of 10% or less (Branco et al., 2010; Barbieri et al., 2013). 

The nomenclature of waterbirds in this study followed the list of the Brazilian 

Ornithological Records Committee (CBRO) (Pacheco et al., 2021). To classify the 

conservation status of the species, we referred to the list of the International Union for 

Conservation of Nature (IUCN) (BirdLife International, 2021), the Red Book of Brazilian 

Fauna Threatened with Extinction (MMA) (ICMBio, 2018), and the List of Bird Species 

belonging to the Wild Fauna Threatened with Extinction in the State of Paraná (Paraná, 

2018). Waterbirds in this study were defined as ecologically dependent and semi-

dependent species of wetlands, according to the definition provided by Wetlands 

International (2012). 
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Waterbirds in this study were defined as species that have morphophysiological 

characteristics and behavior adapted for the direct use of resources in wetlands (Vieira, 

2017; Almeida et al., 2018). Additionally, were included species that exhibit behaviors 

directly related to using resources or habitats in wetlands for feeding or reproduction 

despite not having specific morphophysiological characteristics. Furthermore, we also 

consider more generalist species that may use these areas in specific stages of their lives 

or as transitional environments. 

 

3. RESULTS 

During our study, we conducted 427 censuses and recorded 46 waterbird species 

from eight orders and 17 families. Of these, five species were classified as dominant 

(DM), three as frequent (FR), nine as rare (RR), and 29 as uncommon (UN) (Table 1). 

The order Charadriiformes was the most represented, accounting for 41.3% (n=19) of 

the total species sighted, followed by Pelecaniformes with 28.3% (n=13). Families 

Ardeidae, Scolopacidae, and Sternidae had the highest number of species sighted, with 

nine, six, and five species, respectively (Table 1). 

Most sighted species had low occurrence rates, with 63.0% (n=29) uncommon. 

Only Nannopterum brasilianum, Fregata magnificens, Egretta caerulea, Ardea alba, 

and Egretta thula had occurrence rates greater than 50%. Among the most abundant 

species, N. brasilianum, E. caerulea, and Sula leucogaster stood out for their large flocks 

and year-round presence, accounting for 83.5% of the relative abundance (Table 1). 

We recorded eight migratory species from the Northern Hemisphere, all belonging 

to the order Charadriiformes; namely, Charadrius semipalmatus, Calidris alba, Calidris 

fuscicollis, Tringa flavipes, Tringa melanoleuca, Tringa solitaria, Sterna hirundo, and 

Calidris pusilla, the latter being classified as near threatened (NT) extinction risk by 

IUCN (Table 1). The other species, migratory and resident, were classified as Least 

Concern (LC) by the IUCN (Table 1). 

At a national level, we have identified three species under some level of threat 

(ICMBio, 2018). These species include Haematopus palliatus and Sterna hirundinacea, 

classified as vulnerable (VU), and Thalasseus maximus, classified as endangered (EN), 

all belonging to the order Charadriiformes (Table 1). We have also recorded three 

species listed as near threatened (NT), namely Chloroceryle aenea from the order 

Coraciiformes, Aramides mangle from the order Gruiformes, and Eudocimus ruber from 
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the order Pelecaniformes (Table 1). Lastly, C. pusilla, listed as endangered on a national 

scale, lacks sufficient data for the state of Paraná, and thus it is listed as data deficient 

(DD) (Table 1). 

The number of species recorded in the bays was quite similar, with 36 species in 

Laranjeiras Bay, 37 in Paranaguá and Antonina Bays, and 38 in Pinheiros Bay (Table 

1). The composition of dominant species was also similar among the bays (Table 1), 

with N. brasilianum as the most abundant species, accounting for 83.9% of the relative 

abundance in Laranjeiras Bay, 73.5% in Pinheiros Bay and 48.1% in Paranaguá and 

Antonina Bays. On the other hand, S. leucogaster and E. ruber showed higher abundance 

than 5% in Pinheiros Bay. The first had 6.6% of the relative abundance, while the second 

5.5% of the species abundance. In Paranaguá and Antonina Bays, E. caerulea had for 

15.7% of the relative abundance, and F. magnificens 5.5% and T. acuflavidus for 5.3% 

of the total species abundance. Except for N. brasilianum, no species represented more 

than 5% of the relative abundance in Laranjeiras Bay (Supplementary Table S1). 

The species accumulation curves (observed richness and the extrapolated richness 

indices) did not overlap the confidence intervals at the beginning of their stabilization, 

indicating that a more significant number of samplings is necessary to sight unusual 

species (Figure S1). 
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In addition to the waterbirds species listed in Table 1, we also recorded the Purple-

Faced-Parrot (Amazona brasiliensis, n=171) and ten species of hawks belonging to the 

Accipitridae family, Accipitriformes order, namely: Amadonastur lacernulatus (n=8), 

Buteo brachyurus (n=1), Buteogallus aequinoctialis (n=1), Elanoides forficatus (n=1), 

Elanus leucurus (n=1), Geranospiza caerulescens (n=1), Leptodon cayanensis (n=1), 

Pseudastur polionotus (n=9), Rupornis magnirostris (n=6) and Urubitinga urubitinga 

(n=9) (Supplementary Table S1). 

 

4. DISCUSSION 

Spatial and temporal information regarding waterbird assemblages in the 

Paranaguá Estuarine Complex (PEC) is fragmented. Therefore, this study provides 

essential contributions to filling knowledge gaps, including a one-year monitoring effort 

that identified 46 species of waterbirds along the three central bays of the PEC. Of these, 

38 species were classified as residents, while eight were classified as migratory. 

Although most species showed low occurrence rates, we found five dominant species in 

the area. Previous studies over 20 years ago also documented the diversity of waterbirds 

within the PEC and adjacent areas. Moraes and Krul (1995) conducted a study 

investigating the avifauna associated with marine-influenced ecosystems along Paraná 

state's coast, reporting 59 species in estuaries, oceanic waters, sandy beaches, and rocky 

shores. Among these species, 28 were also observed during our monitoring efforts. 

Additionally, over 10 years ago, another complementary study (Mestre et al., 2007) 

recorded 23 species of waterbirds in the mangroves of Paranaguá Bay, with 22 of these 

species also being registered in our observations. More recently, Meijer and Disaró 

(2018) documented 36 estuarine bird species in Paranaguá, Antonina, and 

Guaraqueçaba, of which 32 species were also included in our observations. However, 

our monitoring efforts exclusively revealed six additional species: Calidris pusilla, 

Sterna hirundo, Syrigma sibilatrix, Plegadis chihi, and Podicephorus major. 

Nannopterum brasilianum, the Neotropic Cormorant, had the highest occurrence 

rate, accounting for approximately 90% of the observations and representing about 70% 

of the total individuals counted. This dominance has also been observed by the previous 

studies (Moraes and Krul,1995; Mestre et al. 2007) in the same complex, as well as in 

other regions of Brazil (Branco, 2007; Dias et al., 2017; Rubert et al., 2020; Roselli and 

Barbieri, 2022). The Neotropic Cormorant occurs from the southern USA to southern 
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South America (Telfair and Morrison, 1995). Due to their remarkable adaptability, 

behavioral and trophic plasticity can thrive in freshwater and marine environments 

(Harrison, 1985; Quintana et al., 2002). It is currently recognized as one of the cormorant 

species with the broadest distribution in the Americas and one of South America's most 

abundant waterbird species (Telfair and Morrison, 1995). However, its abundance in 

certain areas raises concerns about potential impacts on economically valuable fish 

stocks and negative interactions with other waterbird species (Kirby et al., 1996; Wisz 

et al., 2013).  

In this study, the largest flocks of N. brasilianum were observed along Laranjeiras 

Bay (Figure S2), indicating that this area is the most used area for roosting and foraging 

grounds for the species. This is attributed to the gregarious nature of N. brasilianum 

(Sick, 1997), its fidelity to specific feeding sites (Barquete et al., 2008), and its daily 

movements restricted to a few kilometers between resting and foraging areas (Quintana 

et al., 2004). Moraes and Krul (1995) observed a higher abundance of this species during 

the rainy season, from November to April, attributing these seasonal fluctuations to 

reproductive changes. However, our findings contradict this trend since our highest 

number of sightings for this species occurred from May to October, during the dry 

season in the region (Figure S2). These results suggest that the species may have either 

abandoned seasonal migrations to reproduce outside of the PEC, favoring the 

performance of reproductive activities within this complex, or that the migration period 

may have shifted over time. Nevertheless, it is important to emphasize that there is still 

limited knowledge regarding the monthly variations, reproductive periods, and 

migratory movement patterns of N. brasilianum (Barquete et al., 2008). Further studies 

are necessary to elucidate the seasonal occurrence and movement patterns of this 

species. 

Another prominent resident species in the PEC is E. caerulea, commonly known 

as the blue heron. Moraes and Krul (1995) reported this species as commonly observed 

in the PEC, although they noted the absence of sightings in February, August, November 

and December. Likewise, Mestre et al. (2007) emphasized the significant presence of E. 

caerulea as one of the most observed and abundant species in the mangroves of 

Paranaguá Bay. This species has a distribution from the southern United States to 

northern Argentina (Olmos and Silva, e Silva, 2003) and is commonly found in coastal 

habitats, particularly mangroves. Our results showed that the highest frequency of 

sightings occurred along the Paranaguá/Antonina bays (Figure S3). Based on plumage 
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characteristics, we were able to identify adult and juvenile E. caerulea within the PEC, 

suggesting possible reproductive activities of this species in nearby areas. These 

observations reinforce the importance of PEC in maintaining viable populations of this 

species. 

The species Fregata magnificens and the Sula leucogaster were recorded as 

dominant and frequent, respectively, and the latter is also among the three most abundant 

species in the PEC (Figure S3). Both nest on the coast of Paraná, in mixed colonies 

located in the archipelago Marine National Park of Currais Islands (Currais Islands MNP 

25° 44' 9" S 48° 21' 55" W), where it is possible to find reproductive activities of these 

species throughout the year (Krul, 2004). The Kelp Gull, Larus dominicanus, classified 

in our study as frequent (Figure S3), also regularly uses the Currais Islands MNP for 

reproduction (Krul, 2004). For these species, the PEC and its surroundings are required 

areas for foraging since they have a rich ichthyofauna (Spier et al., 2018). In addition, 

artisanal fishing activities throughout the region and the year are responsible for food 

resources such as incidental capture of fish consumed by several species of piscivorous 

birds (Krul, 1999, 2004; Miotto et al., 2017). 

We recorded the presence of Sterna hirundinacea, the South American Tern, and 

Thalasseus maximus, the Royal Tern, in all PEC bays. Both belong to the order 

Charadriiformes and are part of the National Plan for Conservation of threatened species 

(ICMBio nº 286, 04 April 2018), with S. hirundinacea classified as vulnerable (VU) and 

T. maximus as endangered (EN) (ICMBio, 2018; Paraná, 2018). Off the Paraná coast, 

the S. hirundinacea nesting occurs on the Itacolomis and Figueira Islands, located south 

and north of PEC, respectively, and at Currais Islands MNP (Krul, 2004). However, due 

to a lack of systematic monitoring, there has been limited data on the reproductive 

activities of S. hirundinacea or T. maximus in these islands over the years, (Krul, 2004). 

Therefore, it is crucial to prioritize and conduct further research to gather comprehensive 

information and confirm space and habitat use of these islands by S. hirundinacea and 

T. maximus. Addressing this knowledge gap is not only critical for conservation efforts 

but also imperative for the understanding of the species' population dynamics and to 

guide effective management strategies. 

Among the resident species classified as rare, Eudocimus ruber, popularly known 

as the Scarlet Ibis, deserves special attention. Known for its vibrant coloration, the 

Scarlet Ibis was once considered extinct in the mangroves of the South and Southeast of 

Brazil (Fink and Cremer, 2015; Chupil and Monteiro-Filho, 2018; Paludo et al., 2018). 
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The population decline has been attributed to anthropogenic factors such as mangrove 

degradation and reduction (Hass, 1996; Olmos, 2000), hunting, and egg collection 

(Lago-Paiva, 1994; Rodrigues, 1995). The last recorded sighting of this species in the 

PEC before its presumed extinction was in 1977 (Teixeira and Best, 1981). However, 

Krul et al. (2009) reported the reappearance of the species by observing groups of 

juvenile individuals. Subsequently, in mid-2011, sightings became more frequent, with 

the presence of adult individuals (Krul et al., 2011). A population estimate conducted 

between October 2012 and September 2013 in various locations of the PEC documented 

1,559 individuals, the majority adults (Vigário et al., 2020). We observed this species in 

the three central bays, documenting the presence of both adults and juveniles. 

Particularly notable is Pinheiros Bay (Figure S3), which emerged as the most attractive 

habitat for the species, as most sightings occurred in this area, which was also previously 

reported by Krul et al. (2011) and Vigário et al. (2020). Our observations emphasize the 

remarkable recovery and reestablishment of the E. ruber population in the PEC. 

However, it is worth mentioning that this species is still classified as Near Threatened 

(NT) in the Red List of the State of Paraná (Paraná, 2018), highlighting the importance 

of implementing management and conservation measures to guarantee its protection. 

Throughout the year, we documented eight migratory Nearctic species that travel 

to the Southern Hemisphere for food and find suitable resting and feeding sites in the 

PEC (Krul et al., 2011). These species were observed throughout the year, with the 

exception of the months of June and July, and with the highest records during the months 

of October and November (Figure S4). All recorded migratory species belong to the 

order Charadriiformes, which helps explain this order's significant representativeness in 

our study. Notably, seven of the eight migratory species are included in the select list of 

species identified by the National Action Plan for Coastal Migratory Birds, namely 

Calidris pusilla, Charadrius semipalmatus, Calidris alba, Calidris fuscicollis, Tringa 

flavipes, Tringa melanoleuca and Tringa solitaria (ICMBio No. 491, September 10, 

2019). Among migratory species, C. pusilla stands out due to its concerning 

conservation status, classified as Near Threatened (NT) internationally by the IUCN, 

Endangered (EN) in Brazil by ICMBio (2018), and with Data Deficiency (DD) at the 

state level. Migratory species in wintering areas face significant threats, including 

habitat degradation and alteration, as well as ongoing pressures from human activities 

in coastal environments (Studds et al., 2017; ICMBio, 2018). It is worth noting that, 

except for C. semipalmatus, most sightings of these migratory species occurred 
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Pinheiros Bay (Figure S4), where habitats with lower human impact were also identified. 

This highlights the crucial role of environmental preservation in supporting these 

species. 

Our study found that the PEC supports a diverse and rich aquatic avifauna 

composed of resident and migratory species, including species at risk of population 

decline. The PEC wetlands are crucial in supporting waterfowl by providing essential 

habitats for feeding, resting, nesting, and resting between migrations (Fundação Bio-Rio 

et al., 2002). Continuous monitoring of these environments can provide valuable 

information on anthropogenic effects and impacts, the effectiveness of conservation 

efforts, and population behavior and ecological responses over time (Stroud et al., 2004; 

Amano et al., 2018). Our database represents a valuable resource for researchers and 

conservation managers, providing information that can advance understanding of and 

efforts to conserve waterfowl and their habitats. The knowledge provided by this study 

can be applied to support the protection of species and their wetland habitats. 
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HIGHLIGHTS 

 

 Subtropical estuaries are dynamic environments with well-defined environmental 
gradients; resources vary in time and space, driving the movement of waterbirds. 
 

 The abundance of resources, the detection capacity and accessibility of them are 
equally important. 
 

 Balanced variation in abundance is the dominant beta diversity component for 
waterbird assemblages in a subtropical estuarine system. 
 

 Understanding beta diversity is essential for protecting waterbird diversity at many 
scales and can directly assist in conservation planning. 

 

 

Keywords: Alpha diversity; Assemblage’s waterbird; Beta diversity; Coastal systems; 

Marine conservation; Resource tracking. 
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ABSTRACT 

This study analyzed how environmental, temporal, and spatial variables influenced 

the distribution and diversity of waterbird assemblages during the dry and rainy seasons 

in a subtropical estuarine complex in southern Brazil, a world heritage site. From March 

2020 to February 2021, we determined the alpha and beta diversities of waterbird in the 

Paranaguá Estuarine Complex (PEC), southern Brazil, by sampling 36 transects 

distributed in three bays. Altogether we recorded 46 species distributed in 17 families and 

eight genera. Despite the similar species richness observed in the dry versus rainy season 

(41 and 39 species, respectively), we found a weak seasonal influence on the composition 

of the waterbird assemblage due to the presence of migratory species. Species richness 

was positively related with water temperature and dissolved oxygen during the wet 

season. While in the dry season, we recorded a negative relationship between species 

diversity and turbidity. Despite the great diversity of waterbird species recorded in the 

PEC, we did not detect a consistent pattern of alpha and beta diversity responses. 

Balanced variation in abundance was the component that most contributed to total beta 

diversity, which is consistent for highly mobile species that roam heterogeneous 

landscapes. Due to their high mobility, waterbird quickly track dynamic features in time 

and space. The lack of apparent patterns in species distribution and alpha and beta 

diversity may reflect this dynamic. Our findings reinforce the need to use robust, long-

term databases to understand and monitor beta diversity, providing information to support 

practical actions to protect local and regional biodiversity. Therefore, strategic 

management plans that use integrated protection networks and aim at biodiversity 

conservation at different scales must consider these results. 
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1. INTRODUCTION 

Birds are crucial components of coastal ecosystems due to their high diversity, 

quick response to environmental changes, ecosystem services they provide, their role in 

interchange subsidies between aquatic and terrestrial ecosystems, and their 

conspicuousness (Şekercioglu, 2006; Whelan et al., 2008; Green & Elmberg, 2014). They 

act as surrogates of the diversity patterns for other groups (Şekercioglu et al., 2012). Bird 

species find few geographic barriers, favoring their dispersion in search of dynamic 

resources on large spatial scales (Dias et al., 2017; Andrade et al., 2018). Indeed, the great 

dispersal capacity of birds makes them dynamic entities and excellent foragers capable 

of locating the most valuable resources, balancing the benefits of foraging in an area with 

the physiological costs of obtaining and metabolizing food (Pyke et al., 1977; Brown, 

1988; Hagy & Kaminski, 2015).  

Estuaries provide shelter, nesting, and feeding sites for several waterbirds (Tavares 

et al., 2015; Dias et al., 2017), contributing to the maintenance of the diversity of this 

group. Seasonally, they become springboards for many migratory species (Amezaga et 

al., 2002) that act as important moving links in estuarine dynamics, connecting wintering 

and breeding sites (Kleyheeg et al., 2017; Brandis et al., 2021) and, therefore, performing 

a series of ecological functions and services (Şekercioglu, 2006; Whelan et al., 2008; 

Green & Elmberg, 2014). However, these valuable ecosystems are threatened due to 

climate change and increased anthropic pressures that lead to changes in ecological 

dynamics and loss of essential habitats for the survival of several waterbird species, 

leading to severe population declines (Hoegh-Guldberg et al., 2019; Ribeiro et al., 2020). 

Estuarine systems comprise highly dynamic biodiversity habitats driven by many 

biogeochemical processes and boundary conditions (Nordhaus et al., 2018). The 

composition and diversity of assemblages in these regions result from the interaction of 

species acting and interacting at different spatial and temporal scales with environmental 

variables, processes often treated as assemblage rules. However, there are still several 

gaps in the ecological complexity of these systems and how landscape and environmental 

variables act in structuring biodiversity communities. Understanding the factors that 

determine the assembly patterns of waterbird assemblages in coastal and estuarine 

systems and their seasonal variation is essential for the development of systemic 

conservation strategies (Socolar et al., 2016) that aim at the current context of rapid 

changes and habitat loss (Hoegh-Guldberg et al., 2019). 
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Beta diversity (β) is considered the most direct and informative measure of changes 

in species composition along environmental and biodiversity gradients (Mori et al., 2018). 

It can be defined as the result of two simultaneous processes: changes in species richness, 

when local biotas, with a small number of species, are subsets of biotas from more 

species-rich locations (nesting), and changes in species composition associated with 

species substitution in response to environmental variables, human impacts, spatial or 

historical constraints (turnover) (Baselga, 2010; Socolar et al., 2016). Recently, a similar 

approach was proposed based on species’ abundance data, in which variation in 

community composition can be separated into abundance gradients (analogous to species 

nestedness) and balanced variation in species abundance (analogous to species turnover) 

(Baselga, 2017). However, it remains unclear how and to what extent environmental, 

spatial, and temporal processes may interact and influence the beta diversity of waterbirds 

in estuarine systems (Gianuca et al., 2017). Thus, separating and quantifying these two 

beta diversity components can support unravelling ecological processes and help 

managers plan conservation strategies for waterbirds in coastal regions (Dobrovolski et 

al., 2012; Si et al., 2015; Calderon-Patron et al., 2016). 

Providing suitable habitats to maintain waterbird populations is crucial to 

conserving these species. However, despite recognizing that estuarine systems are 

essential wetlands for maintaining waterbirds assemblages, knowledge about the 

environmental variables and the temporal and spatial patterns that influence the 

occurrence and distribution of assemblages in subtropical coastal systems still needs to 

be better explored (Lunardi et al., 2012; Tavares et al., 2015; Dias et al., 2017). In this 

context, we address how the composition and distribution of waterbird assemblages 

respond to temporal and spatial patterns of environmental variables in the Paranaguá 

Estuarine Complex (PEC), an area listed as a World Heritage Site in southern Brazil 

(UNESCO, 1999). We tested the hypotheses that: (1) if the waterbirds actively select their 

habitats according to the availability of specific resources, it is expected the 

environmental variables that affect the detection and accessibility of these features should 

also affect the occurrence of waterbirds; (2) Assuming that the estuarine gradient is 

responsible for explaining variations in waterbird gathering in the PEC, transects with 

substantial differences in oceanographic characteristics are expected to show marked 

differences in the composition of waterbird assemblages, with a dominant component of 

balanced variation in abundance. 
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2. MATERIALS AND METHODS 
 

2.1. Study area  

The study was carried out in the Paranaguá Estuarine Complex (PEC) (48° 25' W, 

25° 30'), a subtropical system and UNESCO World Heritage Site (UNESCO, 1999), 

located on the southern coast of Brazil (Figure 1). The PEC, an area of about 612 km², 

encompass the bays of Paranaguá, Antonina, Laranjeiras and Pinheiros (Lana et al. 2018).  

The climate is subtropical, with rainy summers (November - April) and drier 

winters (May - October). The average annual precipitation is 2500 mm, being rates during 

the rainy season three times higher than in the dry season (Lana et al., 2001). Variations 

in the salinity gradient are well-marked, ranging from 0 to 34 ppm (Lana et al., 2001). 

The PEC has a diverse landscape, with coastal plains and shallow and intertidal zones 

with extensive mangroves, islands, rocky shores, salt marshes, and smaller estuaries 

formed by the mouths of numerous rivers (Lana et al., 2018). It is among Brazil's least 

impacted coastal ecosystems (Lana et al., 2018). It is considered an ecological sanctuary 

that concentrates the largest continuous portion of the Atlantic Rainforest (Ribeiro et al., 

2009; Kauano et al., 2012). In 2017, part of its area was included in the RAMSAR List 

(Convention on Wetlands of International Importance Especially as Habitat for Aquatic 

Birds) as an area of environmental preservation (Figure 1), since its wetlands are 

considered of world importance due to its great biodiversity (Ribeiro et al., 2020). 
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Figure 1- Map of the study area, the upper figure with emphasis on conservation units, and the lower figure 
indicating the position of each transect in the Paranaguá Estuarine Complex (PEC). 
 

2.2. Sampling of waterbirds 

Sampling was conducted monthly from March 2020 to February 2021. We defined 

36 transects 1400 meters-long transects at georeferenced points equally distributed among 

the three bays (Figure 1). The sampling campaigns were carried out monthly on days with 

favorable weather and oceanographic conditions (without rain and fog), and each day in 

one of the bays. To avoid possible biases in the monitoring caused by differences in time 
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of day and tidal regime, we chose to order the transects in each bay from 1 to 12 and 

alternate the sequence of beginning and end of sampling each month. 

A linear transect method (Bibby et al., 2000) was applied to record waterbirds 

within a 200 m radius of the boat. The boat speed during monitoring was 10 km/h for 15 

minutes. To avoid possible biases in observations and identifications, data were collected 

permanently by the same observer, using 10 x 50 binoculars and positioned at the boat's 

bow to monitor an angle of 180°. When necessary, the boat's speed was reduced to 

facilitate the counting and identification of large flocks and mixed flocks, and, when 

possible, photographic records were also made for this purpose. At the beginning of each 

transect, we recorded the pH of the water, salinity, turbidity (NTU), dissolved oxygen 

(DO), temperature (water surface and atmospheric; °C), and wind speed (m/s), to later 

use these variables as environmental descriptors. 

Followed the Brazilian Committee for Ornithological Records (CBRO) resolutions 

to classify observed waterbirds according to their taxonomy, nomenclature, and 

occurrence situation (Pacheco et al., 2021). In addition, the species were also classified 

according to their conservation status, following the list of the International Union for 

Conservation of Nature (IUCN) (BirdLife International, 2021). This study follows the 

Wetlands International definitions (Wetlands International, 2012) and considers species 

ecologically dependent or semi-dependent on wetlands as waterbirds. 

 

2.3. Data analysis 
 

2.3.1. Environmental variables 

We analyzed general trends in the variation of environmental variables across 

samples using principal component analyses (PCA). Separate analyses were performed 

during the rainy season (from November to April) and dry season (from May to October) 

to better visualize the environmental gradients along the estuaries. Before the analysis, 

environmental data were standardized (i.e., transformed to a common scale from 0 to 1) 

and centered (mean = 0). PCA was performed using the vegan R package (Oksanen et al., 

2020). 

To ensure that the wet and dry seasons were consistent with the performance of the 

analyzed period, we calculated the accumulated precipitation for each season during the 

year 2020. The results showed an accumulation of 1404.6 mm in the rainy season and 

476.8 mm in the dry season. 
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2.3.2. Alpha diversity 

Alpha diversity was estimated using Hill's (1973) numbers. These consist of a 

unified system of complementary indices to quantify assemblage diversity, incorporating 

species richness and abundance.  Hill's numbers have different degrees (i.e., exponents); 

represented by the symbol q that determines the susceptibility of a diversity estimate to 

the relative abundance of species. Taxonomic richness (or species richness) is represented 

by q = 0, Shannon's diversity by q = 1, and Simpson's diversity by q = 2. 

Considering that the abundance of species varies considerably from sample to 

sample, we applied a protocol for standardizing diversity estimates considering the degree 

of coverage (completeness) of each sample (sample completeness, Chao & Jost, 2012). 

The degree of coverage of the samples was expressed by the number of individuals 

counted in each observation. This standardization method is based on curves of species 

accumulation plotted in relation to the accumulated number of individuals. Standardized 

estimates of Hill numbers were calculated using tools from the R package iNEXT (Hsieh 

et al., 2020). All observations were standardized to 175 individuals (average number of 

individuals per sample). Samples with less than ten individuals or less than three species 

were removed from the analysis due to the degree of uncertainty in the extrapolations of 

Hill numbers. 

To test our first hypothesis, we assessed the relationship between each diversity 

index and the different environmental variables using generalized linear models (GLMs) 

based on Gamma distribution and inverse link function. We also analyzed the effect of 

environmental variables on the total number of individuals, using GLMs based on Poisson 

distribution and logarithmic link function. Temporal variation was also considered in the 

GLMs as a covariate. Finally, the GLMs were complemented with likelihood ratio tests 

comparing the fitted models with a model without predictors (only the intercept). 

To visualize possible nonlinear temporal trends of the diversity indices and total 

abundance, we fitted generalized additive models (GAMs) (smooths considering knots = 

3). The fitted smooth lines were adjusted and plotted using the stat_smooth function of 

the R package ggplot2 (Wickham, 2016). 

 

2.3.3. Beta diversity 

To test our second hypothesis, we estimated beta diversity by partitioning it into 

components of (i) abundance gradients and (ii) balanced abundance variation (Baselga, 
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2017). These components were based on a Bray-Curtis distance matrix of the species’ 

abundances transformed to the fourth root. The Bray-Curtis dissimilarity measures the 

compositional dissimilarity between two samples based on their relative abundances of 

shared taxa or species. This value ranges from 0 to 1, with 0 indicating that the two 

samples have identical species composition and 1 indicating that the two samples share 

no taxa in common. The beta diversity components were calculated using the R package 

betapart (Baselga et al., 2018).  

Each beta diversity component was modelled as a function of temporal, spatial, and 

environmental distances using linear regressions. Temporal distances were expressed as 

the difference in days between observations made on the same transect; spatial distances 

as the distance between transects sampled in the same sampling campaign; and the 

environmental distances by the Euclidean distance of the environmental variables (with 

standardized scales) between pairs of transects collected in the same month.  

All analyzes and graphs were made using packages and tools of the software and 

programming language R 4.1.1 (R Core Team, 2021). 

 

3. RESULTS 

A total of 69.484 individuals were registered. They belong to 46 species, 17 

families, and eight genera. The order Charadriiformes was the most represented, with 

seven families and 19 species. The Neotropic cormorant (Nannopterum brasilianus) was 

the most representative species throughout the year, with 74.1% of occurrence, followed 

by Egretta caerulea with 5.1% and Sula leucogaster with 4.2%. During the dry season, 

41 species were recorded, while in the rainy season, we recorded 39 species 

(Supplementary Material Table A.1). 

We recorded eight migratory species from the northern hemisphere (NV): C. 

semipalmatus, C. alba, C. fuscicollis, C. pusilla, T. flavipes, T. melanoleuca, T. solitaria, 

and S. hirundo (Supplementary Material Table A.1). 

Laranjeiras Bay had the highest number of individuals, with a total of 34.107 

classified in 36 species and 16 families, followed by Pinheiros Bay, with 23.086 

individuals, distributed in 38 species and 16 families, and Paranaguá and Antonina Bay, 

with 12.291 individuals classified into 37 species and belonging to 17 families 

(Supplementary Material A.1). 
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3.1. Environmental variables 

The PCA biplot showed a large overlap of transects between the bays, indicating 

that the variability of environmental variables within the bays is higher than that observed 

between them (Figure 2 - a). The first component explained 41% of the variation and was 

mostly dominated by the variables air and water temperatures, dissolved oxygen, and 

salinity. The second component explained 17% of the variation and was related to pH and 

wind speed. Water turbidity was the variable with the lowest correlation with PCA 

components (Figure 2 - a). 

 

Figure 2 - Biplot analysis of principal components (PCA) of the environmental variables measured in each 
sampled transect in the three bays of the Paranaguá Estuarine Complex. In (a) the color gradient indicates 
the months of the sampling campaigns; In (b) wet season and in (c) dry season, the color gradient indicates 
the transects where data were collected. 

 



62 
 

 

The PCA of the rainy season (Figure 2 - b) presented a first component responsible 

for explaining 45% of the total variation, being mainly related to gradients in dissolved 

oxygen, turbidity, water and air temperature and salinity. The second component 

explained 21% of the total variation and was related to pH, wind speed and salinity 

gradients (Figure 2 - b). The PCA of the dry season (Figure 2 - c) presented a first 

component that explained 40% of the total variation, which was mainly related to the 

gradients of water and air temperature, dissolved oxygen, and pH. The second component 

explained 17% of the total variation and was related to salinity, wind speed and turbidity 

gradients (Figure 2 - c). 

 

3.2. Alpha diversity 

We found no zonation in the distribution of mean diversity values along the multiple 

transects within each bay (Figure 3 - a, c). However, the total number of individuals 

showed peaks in the innermost transects of Laranjeiras and Pinheiros bays (Figure 3 - d). 

Most of these results are due to large flocks of Neotropical cormorants (N. brasilianus) 

in these bays. 

 

 
Figure 3 - Maps showing the differences between the sampling points in the mean values (i.e., annual mean) 
of waterbirds species richness (a), Shannon diversity (b), Simpson diversity (c) and total abundance of 
individuals (d), in Paranaguá Estuarine Complex, Paraná state, southern Brazil. 
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Of the adjusted GLMs, the only model that outperformed a null model (i.e., with 

only the intercept as a predictor) was the total abundance for the dry and wet seasons 

(Table 1). 

 
Table 1 - Deviation analysis results comparing GLMs (i.e., with all environmental variables as predictors) 
of waterbirds diversity and total abundance indices with null models with only the intercept as a predictor. 
Significant results (p < 0.05) are highlighted in bold. 

  Rainy season Dry season 

Model Resid df Res. Deviance df Deviance p-value Resid df Res. Deviance df Deviance p-value 

Species Richness                     
Full model 139 27.136       180 35.794       
Null model 147 29.145 -8 -2.0095 0.2696 188 39.713 -8 -3.9642 0.005173**  

                    
Shannon Diversity                     

Full model 139 46.251       180 53.396       
Null model 147 49.483 -8 -3.2321 0.2937 188 54.404 -8 -1.00781 0.8859 

                      
Simpson Diversity                     

Full model 139 50.571       180 58.385       
Null model 147 49.483 -8 -3.2321 0.2937 188 54.404 -8 -1.2854 0.905 

                      
Total abundance                     

Full model 139 17012       180 131032       
Null model 147 19018 -8 -2006 <2,2e-16*** 188 170059 -8 -39027 <2,2e-16*** 

 

During the rainy season, species richness was positively correlated with water 

temperature and dissolved oxygen. During this season, Shannon diversity also positively 

correlated with dissolved oxygen (Table 2). For the dry season, the turbidity variable 

negatively correlated with Shannon and Simpson diversity (Table 2). Conversely, the 

total abundance of waterbird showed significant coefficients for all predictors, including 

the wet and dry season models (Table 2). 

 
Table 2 - Summary of GLM results modelling the three indices of taxonomic diversity and total abundance 
of waterbirds as a function of different environmental predictors separated by rainy (a) and dry (b) seasons, 
in the Paranaguá Estuarine Complex, Paraná state, southern Brazil. Significant terms (p<0.05) are 
underlined in bold. 

      Species richness 
 Rainy season  Dry season 

Terms Estimate SE t-value p-value  Estimate SE t-value p-value 

(Intercept) -1.24E+00 9.94E-01 -1.24 0.2  -9.75E-01 1.47E+00 -0.67 0.5 

Time -1.45E-05 4.87E-05 -0.30 0.8  4.87E-05 8.09E-05 0.60 0.5 

pH 2.02E-02 1.75E-02 1.15 0.3  3.47E-03 8.31E-03 0.42 0.7 

Water temperature 1.34E-02 5.00E-03 2.67 <0.01  4.39E-03 3.21E-03 1.37 0.2 

Air temperature 2.77E-03 2.79E-03 0.99 0.3  5.67E-05 1.86E-03 0.03 1.0 

Dissolved oxygen 1.51E-01 3.76E-02 4.01 <0.001  5.74E-03 7.25E-03 0.79 0.4 

Salinity -8.01E-04 1.04E-03 -0.77 0.4  1.48E-03 8.79E-04 1.68 0.09 

Wind -5.87E-04 2.66E-03 -0.22 0.8  -2.18E-03 2.54E-03 -0.86 0.4 

Turbidity 1.39E-04 4.24E-04 0.33 0.7  -8.06E-04 6.57E-04 -1.23 0.2 
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Null deviance: 25.436 on 140 df     Null deviance: 36.915 on 180 df    
Residual deviance: 23.183 on 132 df      Residual deviance: 35.281 on 172 df    
          

      Shannon Diversity 
 Rainy season  Dry season 

Terms Estimate SE t-value p-value  Estimate SE t-value p-value 

(Intercept) -1.31E+00 2.01E+00 -0.65 0.5  -1.06E-01 3.30E+00 -0.03 1.0 

Time -7.79E-05 9.70E-05 -0.80 0.4  1.15E-05 1.82E-04 0.06 1.0 

pH 6.61E-02 3.50E-02 1.89 0.06  3.96E-03 1.88E-02 0.21 0.8 

Water temperature 1.72E-02 1.11E-02 1.54 0.1  -4.34E-03 7.52E-03 -0.58 0.6 

Air temperature 9.14E-03 5.71E-03 1.60 0.1  6.49E-03 4.40E-03 1.48 0.1 

Dissolved oxygen 2.58E-01 8.79E-02 2.93 <0.01  1.52E-02 1.55E-02 0.98 0.3 

Salinity -2.69E-03 2.09E-03 -1.29 0.2  -2.03E-03 2.26E-03 -0.90 0.4 

Wind 1.52E-03 5.49E-03 0.28 0.8  7.28E-04 5.98E-03 0.12 0.9 

Turbidity -1.54E-04 7.73E-04 -0.20 0.8  -3.64E-03 1.40E-03 -2.61 <0.05 

Null deviance: 37.247 on 140 df      Null deviance: 61.276 on 180 df    
Residual deviance: 34.471 on 132 df      Residual deviance: 57.687 on 172 df              

      Simpson Diversity 
 Rainy season  Dry season 

Terms Estimate SE t-value p-value  Estimate SE t-value p-value 

(Intercept) -4.93E-01 2.99E+00 -0.17 0.9  2.41E-01 5.14E+00 0.05 1.0 

Time -1.25E-04 1.37E-04 -0.91 0.4  3.89E-06 2.83E-04 0.01 1.0 

pH 9.26E-02 5.00E-02 1.85 0.1 . -4.24E-03 2.91E-02 -0.15 0.9 

Water temperature 1.47E-02 2.04E-02 0.72 0.5  -9.17E-03 1.17E-02 -0.78 0.4 

Air temperature 1.32E-02 8.22E-03 1.61 0.1  1.06E-02 6.92E-03 1.53 0.1 

Dissolved oxygen 2.41E-01 1.67E-01 1.44 0.2  1.70E-02 2.59E-02 0.66 0.5 

Salinity -3.55E-03 2.95E-03 -1.20 0.2  -5.09E-03 3.62E-03 -1.41 0.2 

Wind 5.68E-03 8.05E-03 0.71 0.5  6.96E-03 9.48E-03 0.73 0.5 

Turbidity -7.15E-04 1.00E-03 -0.72 0.5  -5.42E-03 2.12E-03 -2.55 <0.05 

Null deviance: 41.291 on 140 df      Null deviance: 76.272 on 180 df    
Residual deviance: 38.648 on 132 df      Residual deviance: 70.762 on 172 df    
         

      Total Abundance 
 Rainy season  Dry season 

Terms Estimate SE t-value p-value  Estimate SE t-value p-value 

(Intercept) 2.72E+01 1.36E+00 19.94 <0.0001  -2.07E+02 2.83E+00 -73.21 
<0.000

1 

Time 3.89E-04 6.33E-05 6.15 <0.0001  1.18E-02 1.58E-04 74.59 
<0.000

1 

pH -6.65E-02 2.27E-02 -2.93 <0.01  -3.32E-01 1.74E-02 -19.10 
<0.000

1 

Water temperature -1.29E-01 8.54E-03 -15.15 <0.0001  1.92E-01 4.28E-03 44.91 
<0.000

1 

Air temperature -3.09E-01 3.55E-03 -87.05 <0.0001  -1.53E-01 2.81E-03 -54.41 
<0.000

1 

Dissolved oxygen -2.30E+00 7.15E-02 -32.12 <0.0001  -2.83E-01 1.43E-02 -19.76 
<0.000

1 

Salinity -1.44E-02 1.26E-03 -11.47 <0.0001  -6.03E-02 1.55E-03 -39.01 
<0.000

1 

Wind -1.53E-01 3.67E-03 -41.58 <0.0001  -1.19E-01 5.09E-03 -23.36 
<0.000

1 

Turbidity -2.32E-02 9.14E-04 -25.39 <0.0001  6.92E-03 1.29E-03 5.37 
<0.000

1 

Null deviance: 132929 on 140 df      Null deviance: 56364 on 180 df    
Residual deviance: 116142 on 132 df 

     
Residual deviance: 39552 on 172 df  
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3.3. Beta diversity 

The total beta diversity, calculated by the Bray-Curtis dissimilarity matrix for the 

abundance of waterbird species along the PEC and modeled as a function of temporal, 

spatial, and environmental distances, resulted in a total value of 0.989. 

When decomposing the total beta diversity, we found a contribution of less than 

0.0065 for the abundance gradient component. In contrast, a contribution greater than 

0.9826 was found for the balanced variation in abundance component. The predominance 

of balanced variation in abundance indicates that changes in species composition are not 

directly related to environmental gradients and may result from stochastic processes, such 

as dispersal and colonization, competition, and random fluctuations in population sizes. 

In addition, the component of balanced variation in abundance in the PEC was better 

correlated with temporal distance (Supplementary Material Table A.2). 

 

4. DISCUSSION 

Although the different environmental variables measured along the Paranaguá 

Estuarine Complex (PEC) show well-defined gradients in space and time, waterbird 

assemblages’ alpha and beta diversities did not strongly depend on these gradients. Alpha 

diversity was positively associated with water temperature and dissolved oxygen 

variables during the rainy season. Conversely, the water turbidity variable negatively 

affected alpha diversity in the dry season. This variable can affect prey detection in the 

aquatic environment, limiting the presence of some waterbird species, which is consistent 

with our first hypothesis. Beta diversity was dominated by balanced variation in 

abundance, indicating that changes in composition from one transect to another tend to 

be influenced by the estuarine gradient, resulting from the replacement of abundances of 

one species by another, thus supporting our second hypothesis. 

In general, the fact that the diversities do not show a clear pattern of variation in 

environmental, temporal, and spatial variables could, ultimately, indicate that random 

assembly processes are dominant in the formation of waterbird assemblages in the PEC, 

which would be explained by the relative homogeneity of dispersal of waterbird 

assemblages in estuaries and subtropical bays (Hubbell, 2011; Tuomisto et al., 2012). 

However, we must consider that although some species may show regional and local 

fidelity to a specific habitat, waterbirds move across landscape scales, continuously 

adjusting their activities, flying among feeding areas, perches, and breeding colonies 
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(Mitchell et al., 2006; Buelow & Sheaves, 2015; Martín-Vélez et al., 2020). Furthermore, 

for species that consume abundant but ephemeral prey, foraging between different 

locations is more efficient than staying in one, even if it is extensive (Goodale et al., 

2017). Thus, a combination of factors such as high dispersal capacity (Buelow & Sheaves, 

2015), lack of well-defined barriers (Andrade et al., 2018), wide availability of habitats 

(Paracuellos & Telleria, 2004), in addition to the local scale in that the study was carried 

out (Mitchell et al., 2001; Aguilar et al., 2021), could better explain this lack of patterns 

of diversity metrics with the variables tested here. 

Despite having well-defined environmental gradients, estuarine wetlands are 

dynamic entities that respond daily to variations imposed by the tide, and throughout the 

year, they are shaped according to climatic and oceanographic seasonality (Rajasekar et 

al., 2005; Cowan et al., 2015). This dynamic is expressed by environmental variables such 

as salinity, turbidity, temperature, and dissolved oxygen. In addition, variations in 

assemblage composition reflect this dynamic through short-term behavioral, distributive, 

or demographic adjustments (Cody, 1981), which can influence species turnover (Dias et 

al., 2017; de Deus et al., 2020), reflecting a dynamic balance. Organisms that occupy 

environments with high productivity, such as the PEC, tend to move on relatively small 

scales (Roshier et al., 2008), adjusting their foraging and dispersal movements to the 

distribution of resources in the environment and, in turn, influencing the distribution and 

structure of assemblages (Turchin, 1998; Westcott & Graham, 2000). 

Our results showed a positive relationship between increasing water temperature 

and species richness of waterbird during the rainy season. This correlation is possibly 

associated with the predictable seasonal pulses of primary and secondary aquatic 

production, commonly occurring in tropical and subtropical estuaries (Rajasekar et al., 

2005; Cowan et al., 2015; Salvador & Bersano, 2017). The rainy season in the PEC 

coincides with increased solar irradiation, temperature, and nutrient input from 

continental drainage (Mantovanelli et al., 2004), causing productivity peaks during the 

spring and summer months (Salvador & Bersano, 2017). Through trophic links, primary 

production peaks favor an increase in the density of aquatic herbivores (Salvador & 

Bersano, 2017), influencing the abundance of estuarine organisms (Kimmerer, 2002; 

Kimmel & Roman, 2004; Marcus, 2004), such as invertebrates and fish, which serve as 

food for several species of waterbirds. Dissolved oxygen concentration also showed a 

positive correlation with waterbird species richness. This variable plays an essential role 

in determining wetlands' trophic status and health (Holm & Clausen, 2006; Banerjee et 
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al., 2019). Like the temperature, oxygen regulates the availability and abundance of 

various aquatic resources (Masifwa et al., 2001; Sulai et al., 2015; Banerjee et al., 2019), 

reflecting on the increase in species richness of waterbirds. 

As important as the abundance of resources is the detection capacity and 

accessibility of these resources by waterbirds (Bolduc & Afton, 2004). Here we find a 

negative relationship between increased turbidity and waterbird diversity during the dry 

season. This fact may be associated with the increase in cold fronts recorded with greater 

intensity and duration along the southern coast of Brazil during the dry season (Rodrigues 

et al., 2004). These fronts intensify the waves, making the estuarine waters more turbid. 

Consequently, some species, whose vision is the primary sense used in foraging, may 

reduce their skills (Sick, 1997; Pimenta et al., 2007). Thus, greater water turbidity can 

reduce the species richness of waterbirds in the PEC by making detecting and accessing 

certain prey difficult or even impossible. Furthermore, turbidity is widely considered to 

modulate primary production and food chain interactions, alternating the food chain in 

estuarine areas; as observed for waterbird, high turbidity was associated with decreased 

fish species richness and diversity (Lunt & Smee, 2020). 

Despite the species richness being similar between the dry (41 species) and rainy 

(39 species) seasons, we observed a small seasonal influence on the composition of the 

assemblages due to the presence of migratory species. During the dry season, the PEC 

becomes a stopping point for several species of Nearctic migratory birds that come 

towards the southern hemisphere in search of food (Krul et al., 2011; Domit et al., 2020). 

However, some migratory species were observed in the PEC throughout the year, possibly 

being juvenile individuals that, in some cases, may remain in the wintering areas during 

the first year (Piersma et al., 1996; Cristol et al., 1999; Somenzari et al., 2018). Species 

of the order Charadriiformes were the majority among the Nearctic waterbird identified 

in the PEC, which explains the great representativeness of this order in our study. Several 

authors have already described the same along the Brazilian coast (Krul et al., 2011; 

Lunardi et al., 2012; Dias et al., 2017; Delchiaro et al., 2020; Prado et al. 2022). 

Balanced variation in abundance was the dominant component responsible for 

shaping the beta diversity of waterbirds in the PEC. This result is consistent with the 

general pattern found for beta diversity in a variety of taxa and ecosystems (Soininen et 

al., 2018), including forest birds (Calderon-Patron et al., 2016), birds present on islands 

in the reproductive period (Si et al., 2015) and for birds in riverside communities (Sinha 

et al., 2022). In spatially and temporally heterogeneous environments, such as subtropical 
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estuarine regions, the spatio-temporal distribution of resources can constantly change, 

shaping ecological processes (Guégan et al., 1998; Questad & Forest, 2008). Animal 

movement results from environmental predictability in transition areas, allowing 

individuals to respond quickly to heterogeneous environments with dynamic resources 

(Nathan et al., 2008; Riotte-Lambert et al., 2020; Abrahms et al., 2021). Highly mobile 

animals, such as waterbirds, can benefit from movement agility to explore phenological 

features in space and time (Abrahms et al., 2021). For this, they can use patch sampling 

techniques by visiting several patches of adjacent habitats relatively quickly (Tello-

Ramos et al., 2015), favoring species rotation and resulting in balanced variation in 

abundance as the main component of beta diversity for the analyzed region. 

Our results provide an extensive baseline of the occurrence and distribution of 

waterbirds in subtropical estuarine systems, considering several implications for the 

management and conservation of these systems, aiming at the maintenance of birds and 

their habitats. First, the wide occurrence and abundance of resident and migratory species 

reinforce the importance of the PEC for several species that use the region for feeding, 

resting, nesting, and migratory routes (Fundação Bio-Rio et al., 2002). Furthermore, 

recorded waterbird assemblages play an essential ecological role, reinforcing their 

contribution to providing multiple ecosystem services for this region (Green & Elmberg, 

2014). Second, our baselines provide tools for monitoring programs to accurately 

consider the contribution of the components that make up total beta diversity, in addition 

to seasonal dynamics, considering breeding and wintering periods, and the dynamics of 

highly mobile species (Ma et al., 2010). Finally, when the dissimilarity between 

communities is mainly caused by balanced variation in abundance, as with the waterbird 

assemblages in the PEC, species turnover between habitats will be high. Thus, systemic 

actions must be focused on conservation over a large area (Angeler, 2013), adopting the 

integrated management of biodiversity at various scales (Basile et al., 2021), aiming to 

meet the needs of different species of waterbird. 

 

CONCLUSION 

 Subtropical estuarine systems are characterized by well-defined environmental 

gradients that may vary over time. As a result, these systems provide heterogeneous and 

critical habitats for maintaining many waterbird species that regularly adjust their 

activities by moving between these gradients to track resources that can vary in time and 
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space. Despite the great diversity of waterbird species recorded in the PEC, we did not 

detect a consistent pattern of responses of the alpha and beta diversity of the assemblages 

to the variables analyzed. Given the high mobility of these species, the spatial scale at 

which the study was carried out may have influenced our results, masking any existing 

patterns. However, we reaffirm the PEC's notoriety for conserving resident and migratory 

waterbirds, some of whom are at risk of extinction. Furthermore, our results reinforce the 

importance of strategic conservation and management plans for integrated ecosystem 

protection, considering different spatial scales and the spatiotemporal dynamics of 

waterbirds and their habitats. 
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RESUMO 

Com o objetivo de investigar os efeitos da estrutura da paisagem e das variáveis 

ambientais na composição e diversidade das assembleias de aves aquáticas no Complexo 

Estuarino de Paranaguá (CEP), sul do Brasil, realizamos monitoramentos mensais em 14 

transecções distribuídas ao longo do CEP, entre março de 2020 e fevereiro de 2021. A 

estrutura da paisagem foi descrita a partir de sete métricas de paisagem, analisadas em 

diferentes escalas espaciais e utilizando uma classificação não supervisionada ISODAT, 

a partir de uma imagem multiespectral Landsat-8 com resolução de 30 m. Ao realizar 

análises de ordenação e regressão, notamos que a presença de paisagens com manchas 

contínuas maiores e uma maior heterogeneidade está associada a um aumento na 

diversidade das aves aquáticas. Por outro lado, fatores como a densidade de bordas, 

aumento da salinidade e velocidade do vento, juntamente com padrões sazonais, têm o 

potencial de restringir a presença de certas espécies, o que, por sua vez, influencia 

negativamente a diversidade dessas aves. Por fim, destacamos que a dominância 

numérica do biguá, Nannopterum brasilianum, teve um papel importante na influência 

dos padrões de distribuição das assembleias, limitando, através da exclusão competitiva, 

a presença de outras espécies. Nossos resultados fornecem informações inéditas e de 

relevância bioecológica sobre esse complexo de zonas úmidas de importância global, 

considerado patrimônio mundial, bem como sobre as aves aquáticas que dele dependem 

e suas relações ecológicas. 
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Palavras-chave: Avifauna, Distribuição espacial; Diversidade biológica, Métricas 
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1. INTRODUÇÃO 

Um dos princípios fundamentais da ecologia de paisagem afirma que os padrões 

espaciais, ou seja, a forma como a paisagem é estruturada no espaço, desempenham um 

papel fundamental na regulação de processos ecológicos, funções ecossistêmicas e na 

distribuição de assembleias biológicas (Levin, 1992; Wiens, 2002; Turner, 2005). A 

estrutura da paisagem é caracterizada tanto pela composição, que resulta das feições que 

caracterizam a variabilidade e a abundância de tipos de manchas, quanto pela 

configuração, que se refere ao arranjo espacial, à posição ou orientação dessas manchas 

(McGarigal & Marks, 1995; Turner et al., 2001). Essas características são fundamentais 

para entender a diversidade de espécies e a dinâmica ecológica das paisagens, 

especialmente diante de ameaças como a perda, a fragmentação e outras alterações na 

paisagem, que podem afetar tanto a composição quanto a configuração das manchas 

(Fletcher et al., 2016). 

O uso de dados de sensoriamento remoto, como imagens de satélite, oferece uma 

maneira eficiente de medir e descrever a estrutura da paisagem. Com a análise de métricas 

de paisagem que descrevem a composição e arranjo espacial entre os elementos 

individuais, é possível quantificar não só o tamanho das manchas, mas também a forma, 

as linhas de borda e a diversidade da paisagem como um todo (Uuemaa et al., 2009). 

Essas métricas têm sido amplamente utilizadas para investigar as relações entre a 

diversidade biológica e a paisagem, fornecendo informações valiosas sobre os processos 

que influenciam a montagem das assembleias (Foltête et al., 2012; Hasui et al., 2017; 

Morelli et al., 2017), permitindo inferir sobre processos bióticos, como imigração e 

interações bióticas (Honnay et al., 2003; Simmonds et al., 2019). Além disso, as métricas 

de paisagem são essenciais para medir e avaliar os impactos ambientais e suas 

consequências para as assembleias (Uuemaa et al., 2009; Walz, 2011; Almeida et al., 

2018; Morelli et al., 2018).  

A complexidade estrutural dos estuários é notável em comparação a outras zonas 

úmidas, tanto em termos de composição quanto de configuração. Essas regiões estão 

sujeitas a variações diárias e sazonais regulares e previsíveis, que afetam as condições 

físicas e químicas, resultando em grande variabilidade espaço-temporal do ambiente 
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(Schaffner et al., 2001; Telesh & Khlebovich, 2010). A heterogeneidade espacial é uma 

expressão da estrutura da paisagem e indica a variabilidade das propriedades do sistema 

em termos espaciais (Kolasa & Rollo, 1991; Li & Reynolds, 1995). Em paisagens 

heterogêneas, as condições ambientais são mais diversas, permitindo que espécies com 

vários requisitos ecológicos coexistam em uma mesma área (Honkanen et al., 2010; 

Mouchet et al., 2010; Schuldt et al., 2019). Esse arranjo ambiental pode resultar tanto em 

um aumento na diversidade taxonômica (Kisel et al., 2011; Lorenzón et al., 2016), quanto 

na diversidade funcional das espécies (Almeida et al., 2018; Li et al., 2019), em diferentes 

escalas espaciais (MacArthur & MacArthur, 1961; Magurran, 1988; Beatty et al., 2014). 

As aves aquáticas são amplamente reconhecidas como bioindicadores da saúde dos 

ecossistemas de zonas úmidas (Amat & Green, 2010). Essas espécies encontram nas 

regiões estuarinas paisagens heterogêneas, altamente atrativas e favoráveis para o 

forrageamento, reprodução, nidificação, pouso e descanso entre os movimentos 

migratórios (Tavares et al., 2015; Dias et al., 2017; Almeida et al., 2018; Miotto et al., 

2023). No entanto, as mudanças climáticas e as atividades humanas, especialmente 

urbanas, agrícolas e portuárias, estão causando impactos significativos nas zonas úmidas 

costeiras, resultando em perdas e degradação em taxas alarmantes, superando outros 

ecossistemas (World Resources Institute, 2005; United Nations, 2015). Essas alterações 

estão gerando estresse ecossistêmico e representam uma séria ameaça à diversidade de 

aves aquáticas, com várias espécies já enfrentando um acentuado declínio populacional 

(Studds et al., 2017; Amano et al., 2018; Wang et al., 2022). 

A fim de compreender melhor a relação dessas espécies com o ambiente, 

empregamos dados de sensoriamento remoto em uma abordagem analítica, baseada na 

composição taxonômica e de traços funcionais das espécies, para investigar como a 

estrutura da paisagem e as variáveis ambientais influenciam a composição e a diversidade 

das assembleias de aves aquáticas, em diferentes escalas espaciais dentro do Complexo 

Estuarino de Paranaguá (CEP). Buscamos identificar: i) as métricas de paisagem que 

melhor se relacionam com os padrões da diversidade; ii) se a diversidade taxonômica 

responde da mesma forma que a diversidade funcional à variação ambiental, ou seja, se 

as mudanças em ambas as métricas são dependentes do mesmo conjunto de variáveis; e 

iii) qual é a escala em que os descritores das assembleias são mais sensíveis às variáveis 

da estrutura da paisagem. Testamos aqui a hipótese de que a área e a heterogeneidade 

ambiental, também conhecida como hipótese da diversidade de espécies de MacArthur e 

Wilson (MacArthur & Wilson, 1967; Allouche et al., 2012). De acordo com essa hipótese, 
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habitats mais extensos e heterogêneos, oferecem uma variedade mais ampla de recursos 

favorecendo a diversidade. Dessa forma, acreditamos que a relação entre tamanho e 

heterogeneidade da paisagem pode influenciar tanto a diversidade taxonômica quanto a 

diversidade funcional das assembleias de aves aquáticas no CEP, e esperamos encontrar 

evidências que possam corroborar essa hipótese. 

 Por fim, esperamos que a utilização dessa abordagem, com enfoque para as aves 

aquáticas nas zonas úmidas, possa orientar ações de conservação, auxiliando na proteção 

e manejo das áreas úmidas remanescentes, que disponibilizam habitats complexos, 

apropriados para a manutenção das populações de aves aquáticas (Amano et al., 2018; 

Wang et al., 2022) e de seus serviços ecossistêmicos associados (Şekercioglu, 2006; 

Green & Elmberg, 2014). 

 

2. MATERIAIS E MÉTODOS  

 

2.1. Área de estudo 

Com uma área de 612 km2, o Complexo Estuarino de Paranaguá (CEP) 

(48°25'W, 25°30'W) está entre os maiores estuários do Brasil (Lana et al., 2018). É 

definido como um estuário subtropical, constituído por dois corpos d'água principais, as 

baías das Laranjeiras e Pinheiros (200 km2) no eixo Norte-Sul com 35 km de 

comprimento, e as baías de Paranaguá e Antonina (260 km2) que compõem o eixo Leste 

- Oeste com 25 km de comprimento (Noernberg et al., 2006; Lana et al., 2018) (Figura 

1).  
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Figura 1- Mapa do Complexo Estuarino de Paranaguá (CEP) com destaque para as Baías de Paranaguá e 
Antonina (1), Laranjeiras (2) e Pinheiros (3). Em destaque também as principais Unidades de conservação 
da região. 

 

O clima na região é classificado como subtropical úmido com precipitação média 

de 2500 mm (Lana et al., 2018). Os verões tendem a ser mais chuvosos e abrangem os 

meses de novembro a abril, enquanto os meses entre maio e outubro são mais secos e 

correspondem ao inverno (Lana et al., 2018). O regime de marés é semidiurno, 

apresentando amplitude média de maré de 2,2 m com 12,6 km de intrusão e profundidade 

média de 5,4 m (Lana et al., 2018). A salinidade varia de 0 a 34 e é afetada pelo regime 

de marés e pelo aporte de água doce (Lana et al., 2018). As planícies entre marés e as 

áreas rasas, localizadas acima da isóbata de 1 m, somam aproximadamente 132 km2, 

enquanto as áreas vegetadas inundáveis constituem 296 km2 (Noernberg et al., 2006). 

O CEP possui uma notável importância ecológica e econômica para toda a região 

sul do país. É formado por extensas áreas de manguezais, pântanos, planícies de marés, 
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canais, riachos, praias estuarinas, costões rochosos, e circundada por um dos últimos 

remanescentes contínuos de Mata Atlântica do Brasil (Noernberg et al., 2006; Lana et al., 

2018). Possui um mosaico de unidades de conservação, incluindo unidades marinhas e 

terrestres, de uso restrito e sustentável (Paula et al., 2018). A área onde se encontra o CEP 

possui um reconhecimento internacional, sendo qualificada pela UNESCO como 

integrante da Reserva da Biosfera da Mata Atlântica e Sítio do Patrimônio Mundial 

Natural (1991; 1999). Além disso, em 2017 a região ganhou ainda mais destaque com o 

reconhecimento da Estação Ecológica de Guaraqueçaba (ESEC) como sítio RAMSAR, 

título que foi conferido em virtude da importância ecológica regional (Ribeiro et al., 

2020). Esse reconhecimento contribui para elevar ainda mais o prestígio da área, que é 

considerada uma das mais relevantes para a conservação da biodiversidade no Brasil. Em 

seu entorno também se concentram várias cidades, vilas, aldeias indígenas, áreas de 

plantio, além da segunda maior área portuária do Brasil (Paula et al., 2006) formada por 

dois complexos portuários instalados no eixo Leste - Oeste, mais precisamente nas 

cidades de Antonina e Paranaguá. 

 

2.2. Amostragem de aves aquáticas 

Entre março de 2020 e fevereiro de 2021, realizamos campanhas mensais para 

monitorar, através de censos visuais as aves aquáticas presentes no CEP. Para isso, 

utilizamos uma embarcação de 10 m e motor de popa, a qual foi mantida a uma velocidade 

constante de 10 km/h afim de monitorar as aves presentes em 36 transecções, cada uma 

contendo com 1.400 m de extensão, e distribuídas ao longo do complexo (conforme 

Miotto et al., 2023). Neste estudo, foi realizada a seleção de 14 transecções por meio de 

análise visual, com o cuidado de preservar a integridade da representação espacial 

característica do CEP, ao mesmo tempo em que se evitou a ocorrência de correlações 

indesejadas e sobreposições entre as áreas selecionadas. 
O método utilizado para os monitoramentos foi o de transecto linear (Bibby et al., 

2000), a fim de registrar as aves aquáticas em um raio de 200 m a partir da embarcação. 

Os dados foram coletados pelo mesmo observador utilizando binóculos 10 × 50 e 

posicionado na proa da embarcação de modo a cobrir um ângulo de 180° (90° para cada 

bordo). No início de cada transecção foram aferidos dados abióticos referentes à 

salinidade, turbidez (NTU), temperatura (superfície da água e atmosférica; °C) e 
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velocidade do vento (m/s). A metodologia segue conforme descrito por Miotto et al. 

(2023).  

A classificação das aves aquáticas seguiu a lista do Comitê Brasileiro de Registros 

Ornitológicos - CBRO (Pacheco et al., 2021). Neste estudo, consideramos como aves 

aquáticas as espécies ecologicamente dependentes e semi-dependentes das zonas úmidas, 

classificadas de acordo com a definição de Wetlands International (2012). 

 

2.3. Métricas de paisagem 

Para descrever a estrutura da paisagem, geramos um mapa temático da região com 

escala de detecção de 1:15.000 (Figura 2). O mapa foi produzido no software Qgis, 

aplicando uma classificação não supervisionada ISODATA de uma imagem 

multiespectral Landsat-8, com resolução espacial de 30m, capturada em 07 de junho de 

2020. Na classificação foram utilizadas as bandas espectrais de 2 (0,45 – 0,52 μm) a 7 

(2,11 – 2,29 μm), que correspondem ao espectro visível e infravermelho. A partir da 

classificação não supervisionada, definimos sete classes de paisagem que foram utilizadas 

para o cálculo das métricas de paisagem. As classes escolhidas abrangem os principais 

habitats presentes na região, sendo elas: água, baixio, mangue, praia, solo exposto, urbano 

e vegetação (Figura 2). 

Afim de investigar a escala em que os descritores das assembleias de aves aquáticas 

são mais sensíveis às variáveis da paisagem, otimizamos a extensão da paisagem e 

definimos quatro áreas de influência (buffers), com escalas de 500, 1000, 2000 e 3000 m 

em torno de cada transecção de amostragem (Figura 2). Com o objetivo de evitar a 

autocorrelação espacial, limitamos a extensão da maior escala a 3 km em cada uma das 

14 transecções selecionadas de Miotto et al. (2023) 

Com base na classificação de indicadores de paisagem em ecologia de paisagem 

(McGarigal et al., 2012), quatro categorias de métricas de paisagem foram selecionadas. 

Na categoria área-borda, as métricas Largest patch index (LPI) e Edge density (ED); para 

avaliar a forma da paisagem, as métricas Shape index (SHAPE) e Contiguity index 

(CONTIG). Em ambos os casos utilizamos o valor referente à média ponderada pela área, 

que fornece uma perspectiva centrada na paisagem (McGarigal et al., 2012). Para avaliar 

a distribuição espacial da paisagem, utilizamos as métricas de agregação Patch density 

(PD) e Splitting index (SPLIT). Já a diversidade da paisagem foi calculada utilizando a 

métrica Shannon's diversity index (SHDI), com um valor mais alto representando maior 
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heterogeneidade de classes presentes na paisagem. O cálculo e a descrição detalhada de 

cada métrica estão resumidos na Tabela A1 (material suplementar), mais informações 

podem ser encontradas em McGarigal et al., (2002). Todas as métricas foram calculadas 

a nível de paisagem utilizando a versão para dados em raster pelo software Fragstats 4.2 

(McGarigal et al., 2012). 

 
Figura 2 - Mapa da área de estudo com ênfase nos transectos distribuídos ao longo das baías de 
Paranaguá/Antonina, Laranjeiras e Pinheiros. Ao redor de cada transecto estão representados os buffers de 
500 m, 1000 m, 2000 m e 3000 m respectivamente. As cores estão relacionadas com as sete classes de 
paisagem estipuladas para este trabalho: Urban área – área urbana; Mangrove – manguezais; Sand beach 
– praia arenosa; Water – água; Exposed soil – solo exposto; Tidal flat – planícies de maré. 

 

2.4. Análise de dados  
 

Para as análises estatísticas foram utilizadas cinco variáveis ambientais, sendo elas; 

salinidade, turbidez, temperatura (água e ar) e velocidade do vento, e 7 métricas de 

paisagem; LPI, ED, SHAPE, CONTIG, PD, SPLIT e SHDI, ambas calculadas para quatro 

escalas espaciais (buffers), sendo todas as análises realizadas no software R Core Team 

(2023). 

Para avaliar as métricas de paisagem e variáveis ambientais que melhor se 

relacionam com os padrões de abundância das espécies e em qual escala os descritores 

das assembleias são mais sensíveis às variáveis da estrutura da paisagem, foi realizada 

uma Análise de Coordenadas Principais (PCoA). A rotina de análise foi construída a partir 
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dos trabalhos de Birks et al., (2012) e Borcard et al., (2018), buscando representar o 

máximo possível da variação dos dados, preservando a distância explicitamente 

computada (Birks et al., 2012). Os dados de abundância das espécies foram transformados 

pela raiz quadrada do total (transformação de Hellinger), já a matriz de dissimilaridade 

foi calculada com a distância de Bray-Curtis (Birks et al., 2012; Oksanen et al., 2022). 

Para visualização das PCoA, foram elaborados biplots de uma matriz de dissimilaridades 

percentuais de dados de abundância, onde foram projetadas as posições relativas das 

espécies e pontos (Birks et al., 2012; Borcard et al., 2018). 

Os vetores das variáveis ambientais e métricas de paisagem foram projetados na 

PCoA a partir de superfície de tendência linear de cada variável, que representa a direção 

de aumento mais acentuado ou gradiente (Oksanen et al., 2022). Foram incluídas no biplot 

as variáveis ambientais e métricas de paisagem que foram mais explicadas pelos escores 

de ordenação em teste permutacional, sendo cada variáveis ou métricas analisada 

separadamente, onde as variáveis com menor significância foram representadas com setas 

mais curtas (Oksanen et al., 2022). O biplot da PCoA apresenta os pontos e espécies 

posicionados nos dois eixos que mais explicam a disposição das observações, 

provenientes do cálculo da matriz de distância pelo coeficiente de Bray-Curtis. (Gower 

& Legendre, 1986; Legendre & Legendre, 1998; Paradis & Schliep, 2019). Para elaborar 

a porcentagem de explicação corrigida de cada eixo a matriz de dissimilaridade foi 

transformada usando o método de Cailliez, que produz resultados sem eigenvalues 

negativos (Cailliez, 1983; Cox & Cox, 2001; Paradis & Schliep, 2019; Stats, 2023). 

Para examinar a relação entre os padrões de diversidade e as métricas de paisagem, 

bem como para determinar se as alterações nos índices de diversidade taxonômica e 

funcional estão associadas ao mesmo conjunto de métricas de paisagem e variáveis 

ambientais, conduzimos Modelos Aditivos Generalizados (GAM). Esses modelos foram 

ajustados utilizando uma distribuição de erro Gaussiana e foram aplicados 

individualmente para cada um dos sete índices de diversidade (Zuur et al., 2009). Além 

disso, a data da coleta foi incorporada como um preditor e tratada por meio de um ajuste 

suavizado (smooth fit). 

A diversidade taxonômica foi avaliada por meio da análise da riqueza de espécies, 

diversidade de Shannon e diversidade de Simpson. Optamos por utilizar esses três índices, 

uma vez que eles apresentam uma complementaridade na medição da diversidade de 

espécies, permitindo uma avaliação mais abrangente e robusta da riqueza biológica da 

área em estudo (Magurran, 1988, 2004). 
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Para a diversidade funcional reunimos um conjunto de dados globais de traços 

morfológicos e ecológicos de resposta (Tobias et al., 2022), relacionados sobretudo ao 

uso de recursos, para compreender como as espécies respondem a estímulos ambientais 

associados a estrutura da paisagem (Lavorel & Garniel, 2002; Rosado et al., 2013). 

Utilizamos sete traços morfológicos contínuos (Tabela 1), que fornecem informações 

sobre as principais dimensões do nicho. O comprimento, a profundidade e a largura do 

bico têm relação com o nicho trófico, uma vez que estão ligados ao tamanho e tipo de 

alimento consumido (Wheelwright, 1985; Eklöf et al., 2013; Hsu et al., 2014; Pigot et al., 

2020). Comprimento do tarso, comprimento da curvatura da asa e o comprimento da 

cauda são características locomotoras e estão relacionadas à utilização do habitat, 

estratégia de forrageamento e dispersão (Miles & Ricklefs, 1984; Claramunt et al., 2012; 

Sheard et al., 2020). A massa corporal, por sua vez, está relacionada a vários aspectos do 

nicho, incluindo necessidades metabólicas (Brown et al., 2004), movimento (Wotton & 

Kelly, 2012) e comportamento de forrageamento (Dial et al., 2008). Também utilizamos 

nove características ecológicas qualitativas representadas: i) pelas categorias - herbívoro 

aquático, invertívoro, vertívoro e predador aquático, todas relacionadas às modalidades 

dietéticas que abrangem os principais tipos de recursos utilizados pelas aves; e ii) pelas 

características - aérea, terrestre, insenssorial e aquática, associadas ao estilo locomotor de 

forrageio (Tabela 1).  

Para obter uma compreensão abrangente da diversidade funcional em cada conjunto 

no espaço e no tempo, e a fim de evitar correlações entre os índices de diversidade 

funcional e a riqueza de espécies, quantificamos quatro índices independentes (Villéger 

et al., 2008) que descrevem a diversidade funcional geral em uma determinada 

comunidade: Riqueza Funcional (FRic), Equidade Funcional (FEve), Divergência 

Funcional (FDiv) e a Entropia Quadrática de Rao (Rao´s Q). Esses índices são baseados 

no espaço de características funcionais da comunidade, o qual é multidimensional 

definido pelas características de todas as espécies em uma comunidade (Villéger et al., 

2008). O espaço de traços é representado por uma ordenação de análise de coordenadas 

principais calculada a partir das distâncias de Gower aos pares de traços de espécies, ou 

seja, uma matriz de semelhança comparando espécies.  

O índice FRic mede o invólucro convexo do espaço de traços definido por todas as 

espécies em uma estação. Ele considera apenas a presença de cada espécies e é altamente 

afetado quando espécies com combinações de características únicas e extremas são 

adicionadas ou removidas de uma comunidade. Enquanto FEve mede a uniformidade das 
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distribuições de abundância dentro do espaço de características da comunidade. Quanto 

mais as abundâncias estiverem distribuídas uniformemente entre espécies com 

características contrastantes, maiores serão os valores de FEve. FDiv por sua vez, mede 

se as abundâncias de espécies estão concentradas no centro do espaço funcional ou na 

periferia. Quanto maior o número de espécies com características extremas em uma 

comunidade, maiores serão os valores de FDiv. Por fim, Rao´s Q mede as diferenças 

gerais de características entre as espécies dentro de uma assembleia, enquanto pondera as 

diferenças de abundância. Quanto mais as espécies em uma comunidade diferem em 

pontuações de características e abundâncias, maiores os valores de Rao´s Q.  

 
Tabela 2- Traços funcionais das aves aquáticas selecionados para avaliação dos dados obtidos no Complexo 
estuarino de Paranaguá, Paraná, sul do Brasil (dados da tabela foram compilados de Tobias et al., 2022). 

Traço funcional Descrição do traço funcional 

Características morfológicas que estão relacionadas ao tamanho e tipo de alimento consumido 

Comprimento do bico Distância mensurada da ponta do bico até a base do crânio (cm) 

Profundidade do bico Profundidade do bico na borda anterior das narinas (cm) 

Largura do bico Largura do bico na borda anterior das narinas (cm) 

Características morfológicas locomotoras, relacionadas a utilização do habitat, estratégias de forrageamento e dispersão 

Comprimento do tarso Comprimento do tarso desde a incisura posterior entre a tíbia e o tarso até a dobra da pata (cm) 

Comprimento da curvatura da 

asa 

Comprimento da articulação do carpo até a ponta do primário mais longo na asa (cm) 

Comprimento da cauda Distância entre a ponta da maior retora e o ponto em que as duas retoras centrais se projetam 

Característica morfológica relacionada à aspectos do nicho, necessidades metabólicas, movimento e comportamento de forrageio. 

Massa corporal Massa corporal em gramas (g) 

Características ecológicas relacionadas aos recursos dietéticos (nicho trófico)  

Herbívoros aquáticos Obtêm ao menos 60% dos recursos alimentares de materiais vegetais em sistemas aquáticos 

Invertívoros Obtêm ao menos 60% dos recursos alimentares de invertebrados em sistemas terrestres 

Vertívoros Obtêm ao menos 60% dos recursos alimentares de animais vertebrados em sistemas terrestres 

Predadores Aquáticos Obtêm ao menos 60% dos recursos alimentares de vertebrados e/ou invertebrados aquáticos 

Características ecológicas relacionadas ao estilo locomotor predominante durante o forrageio 

Aérea Passa grande parte do tempo em voo, caçando ou forrageando predominantemente em voo 

Terrestre Passa a maior parte do tempo no solo, onde obtém alimento enquanto caminha ou saltita 

Insenssorial Passa a maior parte do tempo empoleirada acima do solo, em galhos de árvores/vegetação 

Aquático Passa a maior parte do tempo na água, onde obtém o alimento  

Generalista Não possui estilo de vida primário porque passa o tempo em diferentes classes de estilo de vida 

 

As métricas de paisagem e as variáveis ambientais foram consideradas preditoras 

com um ajuste linear. Cada índice de diversidade foi tratado como um recorte em 

separado e a seleção da melhor combinação de variáveis explicativas para cada índice de 

diversidade foi realizada com o critério de informação de Akaike corrigido (AICc), onde 
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dentre os múltiplos modelos elaborados através de critérios preestabelecidos, foram 

selecionados todos os modelos que estiveram dentro de linha de corte traçada no critério 

de seleção (Burnham & Anderson, 2003; Zuur et al., 2009). Neste trabalho todos os 

modelos que, quando comparados apresentaram delta AICc menor que dois, foram 

selecionados (Burnham & Anderson, 2003). Dentre os modelos selecionados foram 

abordados nos resultados apenas os que apresentaram porcentagem de explicação da 

variância superior a 20%. 

 

3. RESULTADOS 

No total, foram avistadas 24.875 aves aquáticas, de 37 espécies, 15 famílias e seis 

ordens (Material suplementar Tabela S2). O número de espécies por transecção variou de 

12 a 30, com média de 18,36 e desvio padrão de 4,81, sendo o menor valor registrado 

para a Baía das Laranjeiras e o maior valor para a Baía de Paranaguá e Antonina (Material 

suplementar Tabela S2). As famílias registradas com maior frequência foram Ardeidae 

(nove espécies) e Alcedinidae (quatro espécies) (Material suplementar Tabela S2). O 

biguá, Nannopterum brasilianum foi a espécie avistada com maior frequência, 

correspondendo a 76,2% do número total de avistagens registradas no trabalho, seguida 

pela garça azul, Egretta caerulea com 6,1%. Essas duas espécies, juntamente com a 

Egretta thula e Fregata magnificens foram avistadas em todas as transecções dispostas 

ao longo do Complexo Estuarino de Paranaguá (CEP) (Material suplementar Tabela S2). 

A PCoA mostrou que as métricas de paisagem e a salinidade foram responsáveis 

por influenciar os padrões de distribuição das assembleias de aves aquáticas no CEP 

(Figura 3). Entre as cinco variáveis ambientais incluídas na PCoA, a turbidez, temperatura 

(água e ar) e velocidade do vento não mostraram significância e assim foram retiradas das 

visualizações. Da mesma forma as métricas LPI 3000 m, SPLIT 3000 m e SHDI 500 e 

3000 m não mostraram significância, e assim também foram retiradas das visualizações 

gráficas. 
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Figura 3- Biplot da PCoA de uma matriz de dissimilaridades de percentuais de dados de abundância de aves 
aquáticas no CEP; A) Projeção das espécies, a partir de pontuações médias ponderadas da matriz de 
dissimilaridade. B) Projeção das variáveis ambientais e métricas de paisagem, a partir de superfície de 
tendência linear (2D) de cada variável (direção de aumento mais acentuado ou gradiente). Foram incluídas 
as variáveis ambientais e métricas de paisagem que foram mais explicadas pelos escores de ordenação (a 
posteriori), cada uma deve ser analisada separadamente. Porcentagem que cada eixo (DIM 1 e DIM 2) 
explica a disposição das observações, e respectivo valor corrigido: 28,2% e 14,6% - 12,38% e 6,5%. 

 

A posição relativa de C. fuscicollis, C. maculipennis, L. dominicanus, S. 

leucogaster e T. acuflavidus mostrou uma relação com o gradiente de salinidade (Figura 

3). Já B. ibis, C. semipalmatus, N. brasilianum e S. hirundinacea apresentaram relação 

com LPI e CONTIG, em 1000 e 2000 m (Figura 3), sendo que essa relação pode ser 

melhor evidenciada na Baía das Laranjeiras (Figuras 3 e 4). Calidris fulsicollis, C. 

maculipennis e L. dominicanus apresentaram relação com SHDI e SPLIT, em 1000 e 

2000 m (Figuras 3 e 4). 
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Figura 4 - Biplot da PCoA de uma matriz de dissimilaridades percentuais de dados de abundância de aves 
aquáticas no CEP; A) Projeção dos pontos (coloração representando baía), a partir de pontuações médias 
ponderadas da matriz de dissimilaridade. B) Projeção das variáveis ambientais e métricas de paisagem, a 
partir de superfície de tendência linear (2D) de cada variável (direção de aumento mais acentuado ou 
gradiente). Incluídas as variáveis ambientais e métricas de paisagem que foram mais explicadas pelos 
escores de ordenação (a posteriori), cada uma deve ser analisada separadamente. Porcentagem que cada 
eixo (DIM 1 e DIM 2) explica a disposição das observações, e respectivo valor corrigido: 28,2% e 14,6% 
- 12,3% e 6,5%. 

 

 Os GAMs apresentaram porcentagem de explicação superior a 20% para a riqueza 

de espécies, Shannon, FRic e FDiv, no entanto, os outros índices de diversidade obtiveram 

menos de 20% de explicação. Em nenhum dos modelos selecionados, o tempo, tratado 

como linha de suavização dos GAMs, apresentou relação significativa com os índices de 

diversidade biológica abordados nos resultados (Material suplementar Figura S1 - A e B).  

No geral, todas as métricas de paisagem foram selecionadas em pelo menos um dos 

modelos para riqueza de espécies, Shannon, Fric e Fdiv. Entretanto, nem todas as métricas 

foram selecionadas em todas as escalas, assim LPI 1000 m, SHAPE 500 m e SPLIT 1000 

e 3000 m não apresentaram relação significativa com as métricas de diversidade biológica 

em nenhum dos modelos. Para as variáveis ambientais foram selecionadas entre todos os 

modelos a temperatura do ar, salinidade, turbidez e velocidade do vento, onde a 

salinidade, temperatura do ar e velocidade do vento apresentaram efeito significativo na 

resposta dos índices de diversidade, com exceção de FDiv. Os resultados completos dos 

GAMs estão disponíveis no Material Suplementar (Tabela S3, S4 e S5). 
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A riqueza de espécies foi a repostas com maior valor de qualidade de ajuste, 47,1%, 

dentre todos os índices de diversidade biológica (Figura 5). Segundo esse modelo a 

riqueza de espécies foi influenciada positivamente por LPI na escala de 2000 m, PD em 

1000 m, SPLIT em 2000 m, e negativamente por ED 500 m SHAPE em 3000 m e SHDI 

em 1000 m. A riqueza de espécies também respondeu a temperatura do ar e a velocidade 

do vento, onde em ambos os casos o efeito observado foi negativo (Figura 5). 

A diversidade de Shannon apresentou valor de qualidade de ajuste de 25,5% (Figura 

5). De acordo com esse modelo, Shannon foi influenciada positivamente por LPI na escala 

de 500 m, PD em 2000 m, por SPLIT em 500 m, e por SHAPE na escala de 2000 m, e 

negativamente por LPI na escala de 3000 m, ED em 500 m e por PD em 3000 m, (Figura 

5). A temperatura do ar também teve um efeito significativo sobre a diversidade de 

Shannon, com efeito negativo (Figura 5). 

 
 

 

Figura 5 - Coeficientes do modelo GAM para os índices de diversidade taxonômica (Riqueza e Shannon). 
O eixo X corresponde a magnitude dos efeitos das variáveis explicativas do modelo (variáveis ambientais 
e métricas de paisagem) e suas respectivas barras de erro padrão. No eixo Y estão as variáveis explicativas 
do modelo que minimizaram a perda de informação, foram incluídos todos os modelos com delta AICc < 
2, no selo de cada modelo (acima) está apresenta a porcentagem da estatística de qualidade de ajuste o 
modelo. A variável explicativa smooth dos modelos (data de amostragem) não está incluída no plot. Em 
azul estão as variáveis com efeito positivo e em vermelho as variáveis com efeito negativo sobre a resposta 
(Riqueza s e Shannon), em cinza está marcada a linha de efeito nulo sobre a resposta. 
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Para o índice FRic foram selecionados cinco modelos, com valor de qualidade de 

ajuste superior a 30% (Figura 6). Segundo esses modelos, FRic foi influenciado 

positivamente por: LPI, nas escalas de 500, 2000 e 3000 m, ED na escala de 500 m, por 

PD na escala de 2000 e 3000 m, SPLIT na escala de 500 e 2000 m e por SHDI na escala 

de 500, 2000 e 3000 m. Entretanto, FRic foi influenciado negativamente por ED nas 

escalas de 2000 e 3000 m, e SHAPE na escala de 2000 m (Figura 6). O índice de 

diversidade FRic também foi influenciado negativamente pela salinidade, temperatura do 

ar e velocidade do vento (Figura 6). 

Para o índice de diversidade FDiv, o modelo selecionado, com valor de qualidade 

de ajuste de 30,8%, indicou que todas as métricas de paisagem foram responsáveis por 

influenciar esse índice em alguma escala. Segundo esse modelo FDiv foi influenciado 

positivamente por LPI na escala de 2000 e 3000 m, ED em 2000 m, PD em 500 e 2000 

m, SHAPE em 1000 m, CONTIG nas escalas de 500, 1000, 2000 e 3000 m, e SHDI 

em1000 m. Por outro lado, observamos um efeito negativo influenciado pelas métricas 

ED nas escalas de 500, 1000 e 3000 m, SPLIT em 500 m e SHDI em 500 m. (Figura 6). 

 

 

Figura 6 - Coeficientes do modelo GAM para os índices de diversidade funcional (FRic e FDiv). O eixo X 
corresponde a magnitude dos efeitos das variáveis explicativas do modelo (variáveis ambientais e métricas 
de paisagem) e suas respectivas barras de erro padrão.  No eixo Y estão as variáveis explicativas do modelo 
que minimizaram a perda de informação; foram incluídos todos os modelos com delta AICc < 2.  No selo 
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de cada modelo (acima) está apresentada a porcentagem da estatística de qualidade de ajuste do modelo. A 
variável explicativa smooth dos modelos (data de amostragem) não está incluída no plot. Em azul estão as 
variáveis com efeito positivo e em vermelho as variáveis com efeito negativo sobre a resposta (FRic e 
FDiv), em cinza está marcada a linha de efeito nulo sobre a resposta. 

 

4. DISCUSSÃO 

Nossos resultados indicam que a estrutura da paisagem, as variáveis ambientais, 

bem como processos de interações bióticas, influenciam a composição e a diversidade 

das assembleias de aves aquáticas no Complexo Estuarino de Paranaguá (CEP), no sul do 

Brasil. Ao analisar a estrutura das assembleias, constatamos que apesar da elevada riqueza 

de espécies, o CEP é dominado em número de indivíduos pelo biguá, Nannopterum 

brasilianum, e que sua abundância pode influenciar a relação das assembleias com a 

estrutura da paisagem. Assim, diferente do que esperávamos, apenas LPI, que indica o 

índice das maiores manchas da paisagem, foi responsável por influenciar positivamente 

todos os índices de diversidade biológica. A contiguidade, indicada pela métrica 

CONTIG, e a heterogeneidade da paisagem, medida por SHDI, influenciaram 

positivamente apenas a diversidade funcional. Por outro lado, a densidade de borda, 

indicada pela métrica ED, afetou negativamente todas as demais métricas de diversidade. 

Devido ao seu potencial de mobilidade, as aves aquáticas requerem áreas úmidas 

mais extensas para assegurar a dinâmica populacional das espécies (Brown & Dinsmore, 

1986; Tozer et al., 2010; Webb et al., 2010; Wu et al., 2011). Áreas úmidas com manchas 

maiores oferecem uma maior quantidade e diversidade de recursos em comparação às 

manchas menores (Colwell & Taft, 2000; Sebastián‐González & Green, 2014), 

favorecendo a diversidade das assembleias (Helzer & Jelinski, 1999; González-Gajardo, 

2009; Honkanen et al., 2010). A relação positiva entre a diversidade taxonômica e 

funcional das aves aquáticas com o índice da maior mancha (LPI), foi observada em quase 

todas as escalas analisadas. No caso do CEP, as maiores manchas de paisagem são 

compostas por áreas protegidas e bem conservadas (Lana et al., 2018; Paula et al., 2018; 

Ribeiro et al., 2020), as quais são fundamentais para a manutenção da diversidade de 

espécies de aves aquáticas em escala regional e global (Ma et al., 2010). 

A conectividade é outro fator crucial para a manutenção da diversidade (Guadagnin 

& Maltchik, 2007; Zhang et al., 2018). Em escalas locais, a presença de manchas bem 

conectadas favorece a agregação durante o forrageamento, repouso e reprodução, além 

de favorecer o movimento das espécies entre as manchas, reduzindo os custos com 

deslocamento e minimizando o tempo de exposição a predadores (Dunning et al., 1992; 
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Elphick, 2008). Ao analisar a estrutura das assembleias, observamos uma relação positiva 

entre o índice de contiguidade (CONTIG) e a abundância de N. brasilianum em escalas 

de 1000 e 2000 m, principalmente na Baía das Laranjeiras. Essa espécie possui técnicas 

de forrageamento flexíveis, ou seja, são predadores oportunistas e não seletivos (Quintana 

et al., 2004; Barquete et al., 2008). Diariamente deslocam-se das colônias ou locais de 

descanso noturno para áreas de alimentação, limitando seus movimentos a alguns poucos 

quilômetros (Quintana et al., 2004). Assim, apesar de a conectividade favorecer a 

diversidade biológica, identificamos que a grande abundância de N. brasilianum no CEP 

pode limitar, através da exclusão competitiva, a presença de outras espécies com 

características funcionais semelhantes (Luck & Smallbone, 2001; Wisz et al., 2013). A 

relação positiva entre CONTIG e a divergência funcional (FDiv) em todas as escalas 

analisadas reforça a ideia de exclusão, já que FDiv pondera a distância média das espécies 

que coexistem em uma comunidade, levando em conta traços funcionais divergentes 

(Villéger et al., 2008; Laliberté & Legendre, 2010). 

Na análise de ordenação, a posição das observações e das espécies em relação às 

métricas de paisagem revelou uma forte associação entre LPI e CONTIG, especialmente 

em transecções localizadas na Baía das Laranjeiras. Considerando o contexto ecológico 

do CEP, a disposição dessas métricas sugere um alto grau de conservação, com a presença 

de manchas de paisagem maiores e bem conectadas. Essa constatação fortalece os 

atributos naturais da Baía das Laranjeiras a qual abriga diversas unidades de conservação 

(Paula et al., 2018) um Sítio Ramsar (Ribeiro et al., 2020), além de políticas públicas e 

iniciativas que proporcionam melhores estratégias de proteção e manejo sustentável aos 

recursos naturais agregados na região. No entanto, também ressalta a importância de 

estender essas ações para outras regiões do CEP, além de garantir a eficácia contínua do 

manejo, considerando a importância local na preservação da diversidade taxonômica e 

funcional da vida aquática. 

A presença de água doce e salgada no estuário cria condições ambientais dinâmicas 

e aumenta ainda mais a heterogeneidade, influenciando na distribuição de organismos e 

na diversidade biológica (Schaffner et al., 2001; Telesh & Khlebovich, 2010). Como 

resultado, esses ambientes apresentam uma elevada capacidade de suporte (Mouchet et 

al., 2010; Schuldt et al., 2019), permitem a coexistência de um grande número de espécies 

com traços funcionais distintos (Pigot et al., 2018; Rosamond et al., 2020). Nossos 

resultados revelaram que a heterogeneidade da paisagem (SHDI) esteve associada a 

ambientes com maior salinidade, influenciando positivamente a diversidade funcional em 
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todas as escalas mensuras, bem como a ocorrência de C. fuscicollis, C. maculipennis, L. 

dominicanus, S. leucogaster e T. acuflavidus, espécies geralmente associadas a ambientes 

com maior influência marinha (Sick, 1997; Dias et al., 2017). Por outro lado, observamos 

que SHDI influenciou negativamente a riqueza de espécies o que pode ser justificado pela 

associação dessa métrica com a salinidade. Essa variável exerce uma influência indireta 

sobre os padrões de forrageamento, afetando a composição, abundância e dinâmica dos 

recursos disponíveis (Takekawa et al., 2006; Tavares et al., 2015). Consequentemente, D.  

A fragmentação de grandes manchas de paisagem, ocasionada por processos 

naturais ou antrópicos dá origem a manchas menores com características distintas, como 

consequência, a conectividade funcional e a heterogeneidade dentro dessas manchas 

podem aumentar (van Dijk et al., 2012; Fahrig, 2017). Através de análise de regressão, 

observamos que o índice de fragmentação, SPLIT, influenciou positivamente a riqueza 

de espécies, diversidade de Shannon e a riqueza funcional (FRic). Isso indica que a 

heterogeneidade ambiental gerada pela fragmentação também pode promover a 

diversidade das assembleias (Fahrig, 2017), fornecendo uma ampla variedade de recursos 

para espécies com diferentes necessidades ecológicas (Hu et al., 2012; Rohwäder & 

Jeltsch, 2022). Entretanto, o aumento na complexidade desses fragmentos, resultado 

direto das ações antrópicas, pode resultar na formação de manchas com contornos mais 

irregulares e isolados, além de uma maior proporção de bordas (Fletcher Jr, 2005; 

Gyenizse et al., 2014). Ao avaliarmos a posição das observações em relação às métricas 

de paisagem, verificamos um agrupamento entre o índice de forma, SHAPE, e a 

densidade da borda, ED, principalmente em pontos localizados nas Baías de Paranaguá e 

Antonina. Essas baías de fato, apresentam maior influência de atividades humanas, com 

a presença de complexos portuários e uma extensa área urbana (Paula et al., 2006; Miura 

& Noernberg, 2020) o que favorece a fragmentação, com forma isoladas e um efeito de 

borda mais pronunciado (Ries et al., 2004; Didham, 2010).  

A influência das bordas na diversidade de espécies é um tema amplamente discutido 

na bibliografia científica (Fahrig, 2017; Fahrig et al., 2019; Rohwäder & Jeltsch, 2022). 

Embora alguns estudos tenham sugerido que os efeitos de borda podem aumentar a 

diversidade de espécies (Ries et al., 2004; Didham, 2010; Patton et al., 2020), nossos 

resultados apresentam uma perspectiva contrária. Observamos que a densidade de bordas, 

ED, teve um impacto negativo tanto na diversidade taxonômica quanto na diversidade 

funcional, em todas as escalas analisadas. Por ser um ambiente altamente exposto, as 

bordas podem favorecer o parasitismo e a predação (Paton, 2004), além de elevar a 
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degradação da qualidade do habitat, favorecendo a especulação imobiliária (Ries et al., 

2004), e a propagação sonora (Proulx et al., 2019), e assim, impactando negativamente a 

diversidade de aves aquáticas nessas áreas. Também devemos considerar, como último 

aspecto, que a perturbação sonora causada pelo motor da embarcação de pesquisa pode 

ter influenciado em parte nossos resultados, potencialmente afugentando algumas 

espécies durante a amostragem (Farina, 2013). Portanto, recomendamos que estudos 

futuros levem em consideração a influência dessa perturbação ao interpretar os dados e 

analisar os padrões de distribuição das espécies nesses ambientes. 

Além da estrutura da paisagem, as variáveis ambientais mensuradas no CEP 

desempenharam um papel fundamental na condução dos padrões de distribuição das 

assembleias. Nossos resultados indicaram que o aumento da salinidade, temperatura do 

ar e velocidade do vento influenciaram negativamente a riqueza taxonômica e funcional. 

Essa combinação de variáveis geralmente indica a presença de ambientes mais expostos, 

como áreas próximas à desembocadura, no caso dos estuários, onde a influência marinha 

é mais intensa (Ridd & Stieglitz, 2002; Uncles & Stephens, 2011), limitando a ocorrência 

de algumas espécies, como já mencionado anteriormente. O aumento na velocidade do 

vento pode representar um desafio para o voo das aves, acarretando em um aumento no 

gasto energético necessários para a locomoção (Liechti, 2006). Além disso, o aumento na 

intensidade do vento pode agitar a água, resultando em maior turbidez, o que pode afetar 

negativamente a eficiência alimentar de espécies que dependem principalmente da visão 

como tática para o forrageamento (Sick, 1997; Pimenta et al., 2007; Miotto et al., 2023). 

Durante os meses que compõem a estação seca (maio a outubro), o CEP torna-se rota de 

várias espécies migratórias neárticas que se deslocam em direção ao hemisfério sul em 

busca de alimento (Krul et al., 2011; Domit et al., 2020; Miotto et al., 2023). Esse período 

também coincide com os meses de menor temperatura, o que pode estar relacionado com 

a influência negativa do aumento da temperatura sobre a riqueza taxonômica e funcional. 

Embora tenhamos abordado diferentes escalas em nosso estudo, não foi possível 

identificar de forma geral em qual escala os descritores das assembleias foram mais 

sensíveis às variáveis da estrutura da paisagem. As aves aquáticas se beneficiam da sua 

agilidade de movimento e respondem a ambientes heterogêneos com recursos dinâmicos 

através de padrões complexos (Riotte-Lambert et al., 2020; Abrahms et al., 2021). Assim, 

a escala de efeito pode variar consideravelmente entre as espécies, podendo ser 

influenciada pela capacidade individual de deslocamento, além das variáveis ambientais 

e da paisagem (Jackson & Fahrig, 2015; Henry & Cumming, 2017; Moraga et al., 2019; 
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Moretto et al., 2019). Nesse sentido, recomendamos que estudos futuros adotem uma 

abordagem integrada, levando em consideração a escala de efeito específica para cada 

espécie analisada. Isso implica na integração de padrões de movimento, dinâmica de 

recursos, variáveis ambientais e interações interespecíficas, visando aprimorar a 

compreensão da complexa relação entre a estrutura da paisagem e a biodiversidade. 

 

CONCLUSÃO 

Compreender as relações e os mecanismos que afetam a composição e a distribuição 

da diversidade das assembleias de aves aquáticas é de extrema importância para a 

proteção das espécies, muitas das quais enfrentam declínio populacional. No Complexo 

Estuarino de Paranaguá, no sul do Brasil, a diversidade é impulsionada por manchas 

maiores e heterogêneas na paisagem, embora bordas extensas e variáveis abióticas como 

salinidade, sazonalidade e velocidade do vento limitem certas espécies, afetando a 

diversidade. A influência de espécies generalistas e numericamente dominantes, como o 

biguá, impacta os padrões de distribuição e pode restringir a presença de outras espécies 

através da exclusão competitiva. Diante disso, é necessário aprofundar nossos 

conhecimentos sobre essa espécie e sua abundância na região a fim de implementar 

medidas de gestão que considerem o manejo adequado dessas populações dominantes, 

garantindo habitats adequados para as espécies como um todo, bem como a 

funcionalidade ecossistêmica relacionada à diversidade ecológica local.  
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Material Suplementar Capítulo 3 - Resposta da diversidade taxonômica e funcional de 

aves aquáticas a estrutura da paisagem em uma região costeira subtropical. 

 
Tabela S1- Descrição completa das métricas de paisagem utilizadas no trabalho (McGarigal et al., 2002). 

MÉTRICAS DE ÁREA E BORDA 

Índice da maior mancha 

 

aij = Área (m2) da mancha ij. 

A = Área total da paisagem (m2). 

Descrição LPI é igual à área (m2) da maior mancha na paisagem dividida pela área total 
da paisagem (m2), multiplicada por 100 (para converter em porcentagem) 

Unidade Porcentagem 

Intervalo 
 

0 < LPI ≤ 100 
LPI = 100 quando toda a paisagem consiste em uma única mancha; ou seja, 
quando a maior mancha compreende 100% da paisagem. 

Densidade de Borda 

 

E = Comprimento total (m) da borda na paisagem. 

A = Área total da paisagem (m2). 

Descrição ED é igual à soma dos comprimentos (m) de todos os segmentos de borda da 
paisagem, divididos pela área total da paisagem (m2), multiplicado por 10.000 
(para converter em hectares). 

Unidade Metros por hectare 

Intervalo 
 

ED > 0, sem limites 
ED = 0 quando não há borda na paisagem; isto é, quando toda a paisagem e 
a borda da paisagem 

MÉTRICAS DE FORMA 

Índice de forma 

 

pij = Perímetro (m) da mancha ij. 

aij = Área (m2) da mancha ij. 

Descrição SHAPE é igual ao perímetro da mancha (m) dividido pela raiz quadrada da 
área da mancha (m2), ajustado por uma constante para ajustar um padrão 
quadrado. 

Unidade Nenhuma 

Intervalo SHAPE ≥ 1, sem limite. 
SHAPE = 1 quando a mancha é quadrada e aumenta sem limite conforme o 
formato da mancha se torna mais irregular. 
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Índice de Contiguidade 

cijr = valor de contiguidade para o pixel r na mancha ij. 

v = soma dos valores em um modelo de célula 3 por 3. 

aij* = área da mancha ij em termos de número de células. 

Descrição CONTIG é igual ao valor médio de contiguidade para as células em uma 
mancha (ou seja, soma dos valores das células dividido pelo número total de 
pixels na mancha) menos 1, dividido pela soma dos valores do modelo menos 
1. 
O índice de contiguidade avalia a conexão espacial, ou contiguidade, de 
células dentro de uma mancha de célula de grade para fornecer um índice 
sobre a configuração do limite da mancha e, portanto, a forma da mancha. 

Unidade Nenhuma 

Intervalo 0 ≤ CONTIG ≤ 1 
CONTIG é igual a 0 para uma mancha de um pixel e aumenta até um 
limite de 1 conforme a contiguidade da mancha, ou conectividade, 
aumenta. 

MÉTRICAS DE AGREGAÇÃO 

Densidade da mancha 

 

N = Número total de manchas na paisagem 

A = Área total da paisagem (m2). 

Descrição PD é igual ao número de manchas na paisagem, dividido pela área total da 
paisagem(m2), multiplicado por 10.000 e 100 (para converter em 100 hectares).  
De modo geral, expressa o número de manchas por unidade de área. 

Unidade Número por 100 hectares 

Intervalo PD > 0, limitado pelo tamanho da célula. 
O PD é limitado pelo tamanho do grão da imagem raster, porque o PD máximo 
é atingido quando cada célula é uma mancha separada. 

Índice de divisão 

 

aij = Área (m2) da mancha ij. 

A = Área total da paisagem (m2). 

Descrição SPLIT é igual à área total da paisagem (m2) ao quadrado dividida pela soma da 
área da mancha (m2) ao quadrado, somada em todas as manchas na paisagem.  

Unidade Nenhuma 
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Intervalo 1 ≤ SPLIT ≤ número de células na paisagem ao quadrado. 
SPLIT = 1 quando a paisagem consiste em uma única mancha. SPLIT 
aumenta à medida que a paisagem é cada vez mais subdividida em manchas 
menores e atinge seu valor máximo quando a paisagem é subdividida ao 
máximo; isto é, quando cada célula é uma mancha separada. 

MÉTRICA DE DIVERSIDADE 

Índice de Diversidade de Shannon 

 

P =i proporção da paisagem ocupada pelo tipo de mancha (classe) i. 

Descrição SHDI é igual a menos a soma, em todos os tipos de manchas, da abundância 
proporcional de cada tipo de mancha multiplicada por essa proporção.  

Unidade Informativa 

Intervalo SHDI ≥ 0, sem limite 
SHDI = 0 quando a paisagem contém apenas 1 mancha (ou seja, sem 
diversidade). O SHDI aumenta à medida que o número de diferentes tipos de 
manchas (ou seja, riqueza de manchas, PR) aumenta e/ou a distribuição 
proporcional da área entre os tipos de manchas se torna mais equitativa. 
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Figura S1 - Diagrama de dispersão dos valores da: A) diversidade taxonômica (riqueza de espécies, 
Simpsom e Shannon) e B) diversidade funcional (RaoQ, FRic, FEve e FDiv), no eixo Y, pela data de 
amostragem, no eixo X. As tendências temporais gerais são representadas usando ajustes de GAM (linhas 
pretas) com unicamente a data de amostragem como variável explicativa e ajustada como smooth da curva 
do modelo para cada índice de diversidade funcional. A margem de erro dos ajustes dos GAM´s estão 
representadas em cinza, e indicam o intervalo de confiança de 95% das linhas ajustadas. 
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Tabela S3 – Resultado dos GAM´s para diversidade taxonômica (riqueza de espécies e diversidade de 
Shannon) onde a porcentagem de explicação da variância foi superior a 20%. Coeficientes paramétricos 
das variáveis preditoras (estimativa; erro padrão; valor de T e de P), com nível de significância estipulado 
em 0.01. Termo smoth data (edf, graus de liberdade efetivos; número de referência dos graus de 
liberdade, Ref. df; valor de F e de P). Valor do ajuste (R.sq) e porcentagem de explicação, valor da 
validação minimalizada de explicação (GCV), valor do erro padrão ao quadrado (Scale est.) e número 
amostral do modelo. 
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Tabela S4 – Resultado dos GAM´s para diversidade funcional (FRic) onde a porcentagem de explicação 
da variância foi superior a 20%. Coeficientes paramétricos das variáveis preditoras (estimativa; erro 
padrão; valor de T e de P), com nível de significância estipulado em 0.01. Termo smoth data (edf, graus 
de liberdade efetivos; número de referência dos graus de liberdade, Ref. df; valor de F e de P). Valor do 
ajuste (R.sq) e porcentagem de explicação, valor da validação minimalizada de explicação (GCV), valor 
do erro padrão ao quadrado (Scale est.) e número amostral do modelo. 
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Tabela S5 - Resultado dos GAM´s para diversidade funcional (FDiv) onde a porcentagem de explicação 
da variância foi superior a 20%. Coeficientes paramétricos das variáveis preditoras (estimativa; erro 
padrão; valor de T e de P), com nível de significância estipulado em 0.01. Termo smoth data (edf, graus 
de liberdade efetivos; número de referência dos graus de liberdade, Ref. df; valor de F e de P). Valor do 
ajuste (R.sq) e porcentagem de explicação, valor da validação minimalizada de explicação (GCV), valor 
do erro padrão ao quadrado (Scale est.) e número amostral do modelo. 
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CONSIDERAÇÕES FINAIS  

 

Os principais objetivos desse estudo foram: I) identificar a composição das 

assembleias de aves aquática do CEP, fornecendo informações sobre aspectos ecológicos, 

como riqueza, abundância relativa e estado de conservação das espécies; II) compreender 

como as variáveis ambientais e os padrões temporais e espaciais afetam a ocorrência e 

distribuição da diversidade alfa e beta das assembleias e III) investigar como a estrutura 

da paisagem e as variáveis ambientais influenciam a composição e a diversidade das 

assembleias, em diferentes escalas espaciais.  

Verificamos que o CEP abriga uma rica e diversificada assembleia de aves 

aquáticas, composta por espécies residentes e migratórias, muitas das quais estão 

enfrentando ameaças de extinção. Dentre as espécies residentes, N. brasilianum, o biguá, 

se destaca pela sua dominância numérica, exercendo influência sobre os padrões de 

distribuição e possivelmente limitando a presença de outras espécies através da exclusão 

competitiva. A influência da sazonalidade foi observada nos padrões espaço-temporais 

das assembleias, sendo que, durante a estação seca, a turbidez apresentou um efeito 

negativo, enquanto na estação chuvosa, o aumento da concentração de oxigênio 

dissolvido e da temperatura da água influenciaram positivamente. As aves aquáticas, 

devido à sua alta mobilidade, possuem a capacidade de rastrear recursos dinâmicos, o que 

resulta na rotatividade das espécies entre os diferentes ambientes. Essa dinâmica contribui 

para uma variação equilibrada na abundância das espécies, desempenhando um papel 

central na diversidade beta das assembleias no CEP. Tamanha mobilidade também é 

favorecida pela presença de grandes manchas contínuas de paisagens e afetada pelo efeito 

de borda, que pode comprometer a qualidade da paisagem em questão e devem ser 

monitoradas por programas de conservação locais.  

O conhecimento prévio acerca da avifauna aquática do CEP apresentava uma 

natureza fragmentada, sendo este estudo o primeiro a integrar, por meio de censos 

mensais, a avaliação sistêmica das três principais baías que compõem o CEP. Destacamos 

assim, a importância deste conjunto de dados e conhecimentos adquiridos e integrados 

neste trabalho. Por meio da divulgação deste estudo e dos artigos derivados, esperamos 

disponibilizá-lo para acesso coletivo e utilização por parte de outros pesquisadores e 

gestores em diferentes momentos e contextos. Além disso, informamos que este é o 

primeiro trabalho a empregar métricas de paisagem para avaliar a influência da estrutura 

da paisagem na composição e diversidade das assembleias de aves aquáticas no CEP, sul 
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do Brasil. Essas métricas desempenham um papel crucial na descrição e quantificação de 

características ambientais relevantes. Portanto, os resultados aqui reunidos possuem um 

valor ecológico significativo, pois fornecem informações inovadoras sobre um complexo 

de zonas úmidas de grande importância global e que abriga mais de 40 espécies de aves 

aquáticas que compõe a fauna brasileira. 

No entanto, também gostaríamos de registrar que, embora relevantes, nossos 

resultados têm limitações espaciais e temporais que afetam a quantidade e a qualidade 

das informações coletadas, trazendo desafios para detectar padrões de longo prazo e 

identificar mudanças graduais e lentas no ambiente. Além disso, a presença de espécies 

altamente móveis com comportamentos migratórios, sazonais ou cíclicos pode resultar 

em variações que não são capturadas em uma coleta de dados com escala limitada, tal 

como a realizada neste estudo. Portanto, para avançar a compreensão da dinâmica das 

populações de aves aquáticas, é importante que futuros estudos considerem abordagens e 

delineamentos amostrais complementares quanto a escala espacial e temporal e utilizem 

protocolos bem definidos para coleta de dados. Este aprimoramento permitirá a análise 

de tendências e mudanças em diferentes escalas e ajudará a formular medidas de manejo 

e conservação ainda mais robustos e de maior potencial de eficiência para a fauna e 

habitats locais. 

 

 


