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INTRODUCAO GERAL

A Ordem Cetacea ¢ composta por espécies de mamiferos marinhos que possuem habito
de vida exclusivamente aquatico, compreendendo todas as espécies de baleias e
golfinhos. Distribuido de pdlo a pélo e ocupando tanto dguas costeiras como oceanicas,
este grupo sofreu fortes pressoes ecoldgicas durante sua transi¢do, ocupagdo € expansao
no habitat marinho e fluvial. Como resultado, os cetaceos atuais representam um grupo
extremamente heterogéneo no que se refere a sua morfologia e historia de vida.

Atualmente, a diversidade dos cetaceos consiste em 80 espécies (Bastida et al., 2007).

Distribuido nas aguas tropicais e temperadas de todo o mundo, o boto (Tursiops
truncatus) (Montagu, 1821) ocupa uma variedade de ambientes marinhos (Leatherwood
& Reeves, 1983). Populacdes sdo encontradas ao longo da sua distribui¢do tanto em
regides costeiras (e.g., Sarasota Bay, Florida [Wells et al., 1987]; Moray Firth, Escocia
[Wilson, 1995]; Kvarnerié¢, Croacia [Bearzi et al., 1997]; Doubtfull Sound, Nova Zelandia
[Haase & Schneider, 2001]; Lagoa dos Patos, RS, Brasil [Dalla Rosa, 1999]; Baia Norte,
SC, Brasil [Flores & Fontoura, 2006; Flores ef al., no prelo]) como em aguas oceanicas
associadas a ilhas ou outras fei¢des emergentes (e.g., Arquipélago de Sao Pedro e Sao
Paulo, Brasil [Caon & Ott, 2004]; Atol das Rocas, Brasil [Baracho et al., 2007]); Agores,
Portugal [Quérouil ef al., 2007]; Bermudas, América do Norte [Klatsky et al., 2007]). Ao
longo da sua distribui¢do, assim como ocorre com outras espécies de cetdceos, muitas
populacdes sdo impactadas, principalmente pelas capturas acidentais em aguas costeiras
(e.g., Cockroft & Ross, 1990; Van Waerebeek et al., 1997; Read & Wade, 2000; Burdett

& McFee, 2004). A viabilidade destas populacdes depende, em parte, de um manejo



adequado baseado no conhecimento da sua historia de vida e seus fatores impactantes

(Cockcroft & Ross, 1990).

Devido a sua ampla distribuicdo geografica e, conseqiientemente, as suas variagdes
fenotipicas, muitas espécies e sub-espécies foram inicialmente descritas, o que trouxe um
longo periodo de confusdo taxondmica para o género Tursiops (e.g., Moller &
Beheregaray, 2001). Embora alguns autores defendessem a hipotese de polifilia (e.g.,
Hershkovitz, 1966; Pilleri & Ghir, 1972; Ross & Cockroft, 1990), durante as ultimas
quatro décadas o género Tursiops foi considerado monoespecifico, sendo Tursiops
truncatus a espécie reconhecida para todo o mundo. Entretanto, estudos recentes
realizados na China (Wang et al.,1999; Wang et al., 2000 a, b), comprovaram que as duas
formas sdo tdo distantes morfologicamente e geneticamente (DNAmt), que ¢ plausivel
separa-las em espécies distintas. Atualmente ¢ aceita a existéncia de duas espécies: T.
aduncus e T. truncatus (Wang et al.,1999; Wang et al., 2000 a, b; Moller & Beheregaray,
2001). A primeira, com uma distribuicdo mais restrita, ocorre em aguas costeiras da
regido Indo-Pacifica e Oceano Indico, apresentando pintas na regiio ventral e o rostro
mais alongado. A segunda, por outro lado, tem distribuicdo cosmopolita, ndo apresenta
pintas pelo corpo e o rostro ¢ relativamente mais curto, truncado (Rice, 1998; Wang et
al., 1999; Wang et al., 2000b). Os limites de distribui¢do dessas duas espécies ainda nao
estdo bem definidos. Em alguns ambientes as duas espécies podem ocorrer em simpatria;
porém, isoladas reprodutivamente (Wang et al., 1999). Considera-se ainda, para 7.
truncatus, a existéncia de duas formas em algumas regides, uma costeira e outra

oceanica, havendo uma varia¢do na coloracdo, tamanho e genétipo dos animais (e.g.,



Hoelzel et al., 1998). Em geral, a forma oceéanica possui maior tamanho, com colora¢ao
mais escura, rostro proporcionalmente mais curto e nadadeiras peitorais relativamente

curtas (Hersh & Duffield, 1990).

O golfinho T. truncatus ¢ facilmente diferenciado de outros membros da familia
Delphinidae por uma série de caracteristicas morfologicas (Figura 1). A espécie ¢
caracterizada por ser de porte médio, possuir um corpo robusto, meldo proeminente e a
maxila ligeiramente mais curta que a mandibula. Uma nitida dobra separa o meldo do
rostro, que ¢ curto (truncado) e largo. A nadadeira dorsal, posicionada no meio do corpo,
¢ relativamente alta e falcada. O padrdo de coloragdo consiste em variagdes de tons de
cinza, sendo mais escuro no dorso e tornando-se gradativamente mais claro em dire¢do ao
ventre, mas sem uma demarcacdo nitida entre os elementos. Possui uma capa dorsal
escura que geralmente comega no apice do meldo e estende-se até aproximadamente a
base inferior da nadadeira dorsal. Um contorno mais claro as vezes invade a capa, logo

abaixo da nadadeira dorsal. A barriga pode ser branca ou rosada (Reeves et al., 2002).

Embora esfor¢os de pesquisa venham sendo empregados para um melhor entendimento
sobre a biologia da espécie ao longo de sua distribuicdo, ainda sdo poucos os estudos que
descrevem a sua histéria de vida. O conhecimento acerca da biologia das populagdes de
mamiferos de vida longa requer estudos de longa-duracdo, o que na maioria dos casos
ndo ocorre. Como conseqiiéncia, poucos parametros demograficos sdo conhecidos para

populagdes selvagens de cetdceos ndo exploradas.



Figura 1. O boto, Tursiops truncatus.

No que diz respeito a 7. truncatus apenas trés estudos realizados com populacdes
costeiras de vida-livre tem contribuido muito com o conhecimento sobre seus parametros
demograficos (Sarasota, Florida: Wells, 2000; Morey Firth, Escocia: Wilson et al., 1999;
Doubtfull Sound, Nova Zelandia: Haase & Schneider, 2001). Além destes, alguns estudos
realizados a partir de dados de encalhe também contribuiram para melhor conhecer a
historia de vida da espécie (e.g. Cockcroft & Ross, 1990; Stolen & Barlow, 2003). No
Brasil, apenas um estudo sobre o desenvolvimento craniano e mortalidade idade-
especifica de individuos encalhados referem-se a sua historia de vida (Barreto, 1994).
Informagdes referentes a idade de primeira maturacdo sexual, taxas e sazonalidade

reprodutiva, sobrevivéncia e fecundidade ndo sdo conhecidas.



A Unido Mundial para a Conservacdo da Natureza (UICN), que possui a funcdo de
determinar o estado de conservagdo das espécies, classificou 7. truncatus na categoria de
“Dados Deficientes” (IUCN, 2007), que reflete a auséncia de dados a respeito da mesma
para classifica-la nas categorias de ameacga de conservacdo. Existem muitas populagdes
de cetdceos que apresentam habitos costeiros, com nimero populacional reduzido e que
estdo diariamente expostas a impactos antropicos (e.g., poluicdo, trafego maritimo,
pesca), como ¢ o caso da populagdo de botos do estuario da Lagoa dos Patos. Dessa
forma, pode-se dizer que algumas populagdes merecem mais atencdo para sua
conservacgdo, levando-se em conta para tanto, uma avaliagdo do contexto da realidade

local onde cada uma esta inserida.

No Brasil, a espécie ocorre desde o largo da foz do Amazonas (Siciliano et al., no prelo)
at¢ a Barra do Chui (fronteira entre Brasil e Uruguai) (Fruet, obs. pessoal), formando
pequenas populacdes residentes associadas a estudrios e desembocaduras de rios (e.g.,
canal de Laguna de Santo Antonio, SC, Simdes-Lopes, 1995), baias (Baia Norte, SC,
[Flores & Fontoura, 2006; Flores et al., no prelo]) mangues (Martuscelli et al., 1996) e
ilhas costeiras (e.g., [lhas Cagarras, RJ, [Lodi ef al., 2004]). Além disso, também existem
registros em aguas oceanicas abertas (Skaf & Secchi, 1994; Dalla Rosa, 1998; Sampaio
& Reis, 1998; Zerbini et al., 2004) como associada a arquipélagos e atois (Skaf & Secchi,

1994; Caon & Ott, 2004; Baracho et al., 2007).

No Rio Grande do Sul, embora esforcos de observacao sejam considerdveis tanto a partir

de observacdes de levantamentos aéreos ou de embarcagdes, ndo se tem registro da



espécie em daguas ocednicas. Nesta regido, 7. truncatus ¢ freqlientemente avistado
deslocando-se na zona costeira e penetrando em estuarios e rios em trés localidades: nas
desembocaduras dos rios Mampituba (Torres) (e.g. Simdes-Lopes, 1991) e Tramandai
(Tramandai) (e.g. Tabajara, 1991) e no estuario da Lagoa dos Patos (Rio Grande) (e.g.
Castello & Pinedo, 1977). Embora Moller et al. (1994) sugerem a existéncia de
movimentos interpopulacionais no sul do Brasil, pouco se conhece sobre a estrutura
dessas populagdes ou “sub-populagdes”. Todavia, sabe-se que as mesmas apresentam
tamanhos populacionais reduzidos e um alto grau de residéncia (Dalla Rosa, 1999;

Hoffman, 1997, 2004; Bernardi, 2000).

O estudo de foto-identificagdo dos botos no estuario da Lagoa dos Patos (32° 07°S;
52°05"W) iniciou-se em 1977 (Castello & Pinedo, 1977). Contudo, embora 31 anos
tenham se passado at¢é o momento, pouco se conhece sobre esta populagdo. Sabe-se,
entretanto, que ¢ relativamente pequena (estimada em torno de 82 individuos através de
modelos de marcagdo-recaptura em 1998; Dalla Rosa, 1999), que formam pequenos
grupos e que muitos individuos sdo avistados o ano inteiro na area, onde realizam suas

atividades vitais (e.g. Moller, 1993; Mattos, 2003).

Estudos sobre a mortalidade da espécie no litoral sul do RS vém sendo conduzidos
através de monitoramentos de praia desde 1976, embora de forma ndo sistematica. Pinedo
(1986, 1994) sugere que a principal causa da mortalidade dos botos seria natural, com
registros muito esporadicos de animais mortos com evidéncia de captura acidental.

Monitoramentos de praia recentemente realizados na porcdo sul do litoral do estado



revelaram um aumento no indice de botos com evidéncia de captura acidental, quando
comparado a estudos anteriores (Fruet ef al., 2005). Considerando-se que os animais
capturados acidentalmente facam parte da populacdo de botos da Lagoa dos Patos, a
situagdo ¢ preocupante, pois o nimero de animais possivelmente mortos por causas nao-
naturais representa uma porcentagem elevada da populacdo. Esse nivel de mortalidade
provavelmente ¢ insustentdvel dado o baixo potencial intrinseco de crescimento

populacional de pequenos cetaceos em geral (e.g., Reilly & Barlow, 1986; Secchi, 2006).

A projecao da populagdo no futuro através de modelos ¢ crucial para o entendimento de
muitos aspectos de sua dindmica (Caswell, 2001), além do que pode ser utilizada como
apoio no processo de tomada de decisdo de manejo, principalmente quando a
disponibilidade de dados a respeito da espécie ou populagdo em questdo ¢ limitada (e.g.,
Burgman et al., 1993; Morris & Doak, 2003). A andlise de viabilidade populacional
(AVP) (Shaffer, 1981) tornou-se muita utilizada no manejo de espécies ameacgadas. Nao
existe um processo unico que constitui a AVP, mas todas as abordagens tém em comum:
(1) uma avaliag@o quantitativa de risco de extin¢do (ou quasi-extingdo) de uma populagdo
sob circunstancias particulares ou (2) a projecdo de crescimento populacional sob
condi¢des naturais ou esperadas de acordo com propostas de manejo (Reed et al., 2002).
Através deste tipo de andlise também pode-se identificar prioridades de pesquisa bem
como guiar agdes de conservagdo e manejo de curto prazo identificando agdes prioritarias
necessarias para proteger populagdes ameacadas (e.g., Possingham et al., 1993). Modelos
de AVP vém sendo aplicados para diversas populagdes ameagadas incluindo plantas,

peixes, anfibios, répteis, aves, pequenos e grandes mamiferos terrestres (e.g., Shaffer,



1981; Soulé, 1987; Boyce, 1992), sendo utilizado para mamiferos marinhos a partir de

meados de 1990 (e.g., Taylor, 1995; Slooten et al., 2000; Kinas, 2002; Secchi, 2006).



Objetivos e Estrutura da Dissertacio

O objetivo principal desta dissertacdo € avaliar o status de conservacdo da populagdo de
botos, 7. truncatus, que habita o estudrio da Lagoa dos Patos, RS. Para alcancar este
objetivo, estruturou-se o trabalho em trés capitulos, os quais, embora representem
trabalhos independentes para posterior publicacdo, estdo inter-relacionados e seguem a
ordem cronoldgica de sua realizagdo. No primeiro capitulo realiza-se uma andlise
temporal (sazonal e anual) da mortalidade da espécie no litoral sul do RS, buscando
explorar detalhadamente as informacgdes sobre propor¢do sexual e estagio de vida dos
individuos encalhados, além de apresentar um resultado preliminar do impacto das
capturas acidentais sobre a populagdo que habita o estuario. No segundo capitulo, a
abundancia e pardmetros reprodutivos (e.g., intervalo de nascimento, fecundidade,
sazonalidade reprodutiva, taxa bruta de reproducdo anual) s3o estimados. Esta
investigacdo € fundamentada nos dados obtidos através de um estudo sistemdtico de
marcacgdo-recaptura de animais foto-identificados realizado entre 2005-2008 no estudrio.
No terceiro capitulo, sdo utilizadas algumas informacdes obtidas nos dois capitulos
anteriores para construir um modelo deterministico estruturado por estdgio, a fim de
estimar a taxa de crescimento da populacdo e, através de uma andlise de viabilidade
populacional, avaliar o seu status de conservagdo sob diferentes cendrios de impactos das

capturas acidentais e incertezas nos parametros.



CAPITULO1

Tendéncias temporais e padroes na mortalidade
do boto, Tursiops truncatus, no litoral sul do Rio
Grande do Sul e uma avaliacao preliminar do
impacto das capturas acidentais sobre a

populacao do estuario da Lagoa dos Patos, Brasil.
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Resumo

Este trabalho apresenta uma andlise qualitativa e quantitativa da mortalidade do boto,
Tursiops truncatus, no litoral sul do Rio Grande do Sul baseado em 914
monitoramentos de praia nao sistemadticos realizados entre 1976 e 2006. No total,
66.616,6 km de praia foram percorridos € 175 botos foram encontrados encalhados. A
mortalidade foi maior nos machos (1,8M:1F). O comprimento total maximo registrado
para machos e fémeas foi de 385,9cm e 340cm, respectivamente. Foi detectada uma
tendéncia no aumento da mortalidade nos ultimos 14 anos nas areas proximas ao
estudrio. As carcacas concentraram-se proximas ao estudrio, com seu numero
decrescendo significativamente em relacdo a distdncia da sua desembocadura.
Cinqlienta carcagas foram registradas nessas areas entre 2002-2006, das quais 42%
apresentaram claras evidéncias de interagdes com atividade pesqueiras. Durante este
periodo, o numero médio de botos capturados acidentalmente a cada ano foi 3,4 (DP=
1,6). Machos juvenis aparentemente sdo mais vulneraveis as capturas. Dentre as fémeas
capturadas, 75% supostamente estavam maturas sexualmente. A mortalidade foi
claramente sazonal, com sua maior freqliéncia (primavera e verdo) coincidindo com os

meses de maior esfor¢o pesqueiro na area de estudo. Analise do Potencial Biologico de

Remocdo (PBR) sugere que os niveis atuais de capturas acidentais sdo insustentaveis.

Palavras chave: tendéncias temporais, mortalidade, capturas acidentais, boto, Tursiops

truncatus.
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Introducao

A captura acidental de cetdceos em redes de pesca tem sido registrada em todos os
oceanos do mundo e provavelmente seja o fator responsavel pela maior parte de sua
mortalidade ndo-natural (Perrin et al., 1994; Jefferson & Curry, 1994; Read et al.,
2006). Estima-se que as capturas acidentais sejam responsaveis pela mortalidade anual
de aproximadamente 653.000 (= 108.000) mamiferos marinhos, atingindo cerca de
308.000 (+ 98.000) cetaceos a nivel global (Read, 2005). Em alguns casos, a captura
acidental ¢ muito alta em relagdo a abundancia (i.e. taxa de captura), tornando-se
responsavel pelo declinio de populagdes (e.g., toninha, Pontoporia blainvillei, Atlantico
Sul Ocidental, Secchi, 2006; vaquita, Phocoena sinus, Golfo do México, D’Agrosa,
1995; golfinho de Hector, Cephalorhynchus hectori, Nova Zelandia, Slooten et al.,
2000; Slooten, 2007). Embora as capturas possam ocorrer em muitos tipos de redes e
pescarias (e.g. pesca de cerco, Hall, 1998; arrasto, Crespo et al., 1997, Dans et al.,
2003; espinhel, Dalla Rosa & Secchi, 2007; ver Read, 2005 para uma revisao), as redes
de emalhe sdo, provavelmente, as redes de pesca mais impactantes nos cetaceos (e.g.

Jefferson & Curry, 1994; Perrin et al, 1994; Read, 2005).

No Brasil, os cetaceos sdo vitimas da captura acidental em redes de emalhe todos os
anos, principalmente em aguas costeiras (e.g. Siciliano, 1994; Secchi et al., 2003a; D1
Beneditto, 2003), mas também em dguas ocednicas (Zerbini & Kotas, 1998; Secchi et
al., 2003b) e fluviais (e.g. da Silva & Best, 1996). No Rio Grande do Sul, sul do Brasil,
a toninha (Pontoporia blainvillei) e o boto (Tursiops truncatus) sdo as espécies de
cetadceos que encalham com maior freqiiéncia na costa (Pinedo, 1986, 1994). No caso da

toninha, a maioria dos espécimes encalhados provavelmente tenha sido capturado
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acidentalmente nas redes de emalhe na regido costeira (Pinedo, 1994; Secchi et al.
1997; Pinedo & Polacheck 1999). Para o boto, entretanto, até recentemente, acreditava-
se que a pesca costeira ndo representasse uma ameaga. Pinedo (1986), apds analisar
dados de sete anos de monitoramentos de praia executados ao longo da costa do Rio
Grande do Sul, sugeriu que a principal fonte de mortalidade de 7. truncatus seria
natural, com registros esporadicos de capturas acidentais. Sendo assim, uma atengao
especial tem sido direcionada apenas para questdes referentes a capturas acidentais de
toninhas (e.g. Moreno et al., 1997; Secchi et al., 1997, 2003a, 2003c; Kinas & Secchi,
1998; Kinas, 2002; Ott et al., 2002; Secchi & Wang, 2002; Secchi, 2006) e nenhum
estudo detalhado para investigar o impacto das capturas acidentais no boto nesta area

foi realizado até o presente momento.

No sul da costa do Rio Grande do Sul, uma pequena populacdo de botos habita o
estudrio da Lagoa dos Patos (32°06’S / 052°02°W) (Castello & Pinedo, 1977; Moller,
1993; Dalla Rosa, 1999). Embora os primeiros esfor¢os para a coleta de dados de foto-
identificacdo desta populagcdo tenham sido realizados em 1976 (Castello & Pinedo,
1977), até hoje pouco se conhece sobre sua biologia. Apenas recentemente estimou-se a
sua abundancia (Dalla Rosa, 1999). A maioria das informag¢des disponiveis sobre a
biologia da espécie nesta regido ¢ proveniente de individuos encalhados. A coleta de
dados a partir dos encalhes tem trazido importantes informagdes sobre aspectos da dieta
(Pinedo, 1986; Mehsen et al., 2005), morfologia e mortalidade idade-especifica
(Barreto 1994; Barreto, 2000), genética (Barreto, 2000, Fruet, 2004) e interacdes com
atividades humanas (Fruet, 2004; Fruet et al., 2005). O monitoramento dos padrdes

espaciais e temporais de encalhes ajuda a identificar eventos incomuns de mortalidade
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devido tanto a causas naturais quanto a atividades humanas (e.g. mortalidade por

capturas acidentais).

O estuario da Lagoa dos Patos ¢ caracterizado por um intenso trafego maritimo, pela
presenca de industrias petroquimicas e terminais portudrios instaladas as suas margens e
por uma intensa e crescente atividade pesqueira. A pescaria comercial e artesanal ocorre
durante todo o ano na parte interna do estuario e nas aguas costeiras adjacentes (Reis ef
al., 1994; Reis & D’Incao, 2000), sobrepondo-se com a distribui¢ao dos botos e outras
espécies protegidas como elasmobranquios (e.g. Vooren et al., 2005), tartarugas e
mamiferos marinhos. Um estudo recente sugeriu um aumento no numero de botos
encalhados com evidéncias de interacdes com atividades pesqueiras (i.e., carcacas
apresentando marcas de rede e/ou partes do corpo mutilada) em relagao a década de 90
(Fruet et al., 2005) e suspeita-se que a magnitude destas capturas, dado o pequeno
tamanho populacional e ao baixo potencial reprodutivo da espécie (Wells & Scott,

1990) estejam acima da capacidade de reposi¢cdo desta populagao.

Para avaliar o impacto das capturas acidentais sobre uma populacdo selvagem ¢
necessario comparar as taxas de captura em relacao a sua taxa potencial de crescimento
(e.g., Caswell et al., 1998; Slooten ef al., 2000; Secchi, 2006). Nao existem informagdes
empiricas sobre a taxa de crescimento dessa populagdo. Nesse caso, o uso de modelos
simples pode ser utilizado para o objetivo proposto. O método descrito por Wade
(1998), referido pelo autor como PBR (Potencial Bioldgico de Remocao) tem sido
amplamente utilizado para acessar o impacto da pesca nos mamiferos marinhos (e.g.
Read & Wade, 2000; Berggren et al., 2002; Marsh et al., 2004; Slooten et al., 2006) e

suas simulagdes indicam que o mesmo € o mais robusto e conservativo indice de
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sustentabilidade atualmente utilizado por conservacionistas (Milner-Gulland &
Akgakaya, 2001). PBR ¢ definido como o nimero maximo de animais que podem ser
removidos por causas nao-naturais de um determinado estoque anualmente, permitindo
com que o estoque alcance ou mantenha sua populagio 6tima sustentivel (OSP)'
(Wade, 1998). Assim, as estimativas de PBR sdo baseadas no conhecimento sobre
abundancia e taxas maximas de crescimento populacional, fornecendo estimativas do
numero maximo de animais que podem ser removidos pela pesca de uma determinada
populagdo para assegurar que exista uma baixa probabilidade de declinio populacional

(Thompson et al., 2007).

Os objetivos deste trabalho sdo: descrever as tendéncias temporais (sazonal e anual) e
espaciais dos encalhes dos botos na por¢dao sul do litoral do Rio Grande do Sul;
determinar a propor¢do sexual e estagio de vida dos individuos encalhados; e
determinar os niveis e a sustentabilidade das capturas acidentais da populagdo que

habita o estuario da Lagoa dos Patos.

! U.S. National Marine Fisheries Service define OSP como um nivel populacional entre a maxima produgdo liquida e
o tamanho populacional no seu maximo de produtividade liquido.
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Material e Métodos

Area de estudo e coleta de dados

O litoral do Rio Grande do Sul, sul do Brasil, caracteriza-se pela presenca de praias
arenosas continuas distribuidas ao longo de seus 618km de extensdo, ocorrendo uma
divisdo permanente pela desembocadura da Lagoa dos Patos e Lagoa do Peixe.
Monitoramentos de praia foram conduzidos utilizando veiculos tracionados para
registrar e/ou coletar carcagas de mamiferos marinhos ao longo de 359 km da porgao
sul deste litoral (ca 31°21°S — 33°44°S) entre os anos de 1976 e 2006. Para este estudo,

a area monitorada foi dividida em quatro regides geograficas (Figura 1.1):

Area 1: representa a rea mais ao norte do estuario, localizada entre a Lagoa do Peixe
(31°21°30.62/51°02°28.04) e a Barra do Estreito (31°51°08.73/51°42°38.31), possuindo

uma extensao de 90 km;

Area 2: localiza-se entre a Barra do Estreito (31°51°08.73/51°42°38.31) ¢ o Molhe

Leste (32°08°33.46/ 52°04°38.30), com extensao de 45 km;

Area 3: localiza-se entre 0 Molhe Oeste (32°09°39.11/ 52°05°58.53) ¢ o Farol do Sarita

(32°39°42.24/52°25°56.14), com extensdo de 65 km;

Area 4: representa a 4rea mais ao sul do estudrio, entre o Farol do Sarita
(32°39°42.24/52°25°56.14) e a Barra do Chui (33°4°37.87/53°22°09.55) e compreende

uma extensao de 159 km de praia.
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Figura 1.1. Area de estudo. Area 1= 90 km; Area 2= 45 km; Area 3= 65 km; Area 4= 159 km.

Esta divisao baseou-se no esfor¢o de monitoramento realizado em cada area e na sua
localizagdo em relagdo ao estudrio (sul ou norte). Por exemplo, as areas dois e trés sdo
monitoradas com maior freqiiéncia em todos os anos quando comparada a area mais
distante do estudrio (i.e., areas 1 e 4), as quais foram monitoradas ocasionalmente entre
os anos de 1979-1988. A partir de 1993 estas dreas comecaram a ser monitorada com

maior freqiiéncia, semelhante as areas dois e trés (Tabela 1.1).
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Durante o periodo de estudo (1976 - 2006) os monitoramentos foram realizados por trés
diferentes grupos de pesquisa em diferentes periodos de tempo: de 1976 a 2000
(Laboratorio de Tartarugas e Mamiferos e Marinhos, Fundagdo Universidade Federal
de Rio Grande — LTMM/FURG); 2001 (Nucleo de Educag¢do e Monitoramento
Ambiental — NEMA) e de 2002 a 2005 (Laboratério de Mamiferos Marinhos do Museu
Oceanografico do Rio Grande/ Fundagdo Universidade Federal de Rio Grande —
LMM/MOFURG). Entre 1988 e 1992 n3o ha informacdes disponiveis sobre
monitoramentos da costa. Além dos dados oriundos destes monitoramentos também se
incluiram na amostra dados de exemplares coletados a partir de chamadas ocasionais
(i.e., quando os pesquisadores eram avisados pela comunidade local de que havia
animal (is) encalhado (s) na praia) ocorridas em entre os anos de 1969-1978 e de
monitoramentos ndo sistematicos realizados na década de 90 pelo LMM/MOFURG.
Devido a sobreposicao de esforgos nesta década entre dois grupos de pesquisa, todos os
botos mortos registrados pelo LMM/MOFURG neste periodo foram comparados com
os registros realizados pelo LTMM através das informagdes disponiveis para cada
carcaca (e.g., comprimento total, sexo, data, local). Com isto, evitou-se a dupla
contagem e/ou perda do registro de espécimes pela remocao da carcaca da praia pelo

LTMM.

A coleta padrdo de informagdes dos animais encalhados incluiu, sempre que possivel:
data, sexo, comprimento total, localizagdo baseada na distancia (em km) do estuario da
Lagoa dos Patos e posi¢cdo geografica. O estado de decomposicdo de cada carcaca foi

determinado de acordo com Geraci & Lounsbury (2005), conforme descrito abaixo:
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Codigo 1: animal vivo.

Codigo 2: animal recém morto.

Codigo 3: animal moderadamente decomposto.

Codigo 4: animal em estado de decomposi¢do avangado.

Codigo 5: animal mumificado ou apenas restos de 0ssos.

O comprimento total foi sempre medido da ponta da maxila superior até a reentrancia
da nadadeira caudal (Norris, 1961). O sexo foi determinado baseado em caracteristicas
externas. Embora a coleta basica de informagdes tenha sido padronizada, a
caracteristica dos monitoramentos variou entre os grupos de pesquisa em termos de area

monitorada e de alguns procedimentos de coleta de dados, como descrito abaixo:

LTMM/FURG

Os monitoramentos de praia conduzidos pelo LTMM/FURG foram realizados de forma
nao-sistematica entre maio de 1976 e agosto de 1979. Entre setembro de 1979 e
dezembro de 2000 os monitoramentos foram realizados sistematicamente uma vez por
més na maioria dos meses do ano e duas vezes por més entre outubro e dezembro
(primavera austral) quando a freqiiéncia de ocorréncia das carcagas aumenta (Pinedo,
1986). O esfor¢co dos monitoramentos foi restrito a 45 km ao norte (Barra do Estreito) e
65 km ao sul (Farol do Sarita) da desembocadura do estudrio da Lagoa dos Patos
durante os anos de 1976-1984, com monitoramentos ocasionais ultrapassando estes
limites sul e norte. A partir de 1985, monitoramentos até a Barra do Chui (224 km) e

Lagoa do Peixe (135 km) tornaram-se mais freqiientes.
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Tabela 1.1. Numero de saidas de praia realizadas por

i cumprida.

25) fo

da premissa na pagina

icao

1 (ver defin

premissa

Area1

Jan. Fav. Mar. Abr. Maio Jun. Jul. Ag. Set. Out. Nov. Dez. Total

Ano
1979

13

16

114

10

10 10

13

10

10

Total

Area 2

Jan. Fav. Mar. Abr. Maio Jun. Jul. Ag. Set. Out. Nov. Dez. Total

Ano
1979

17

12
16

15

19 18 23 21 21 24 24 29 30 26 31 26 292

Total

Area 3

Jan. Fav. Mar. Abr. Maio Jun. Jul. Ag. Set. Out. Nov. Dez. Total

Ano
1979

15

1980*
1981

1982

13

19

1993*
1994*

2002*
2003*
2004*

23

22 24 29 29 32 30 33 34 41 31 345

19

Total

Area 4

Ano Jan. Fav. Mar. Abr. Maio Jun. Jul. Ag. Set. Out. Nov. Dez. Total
1979

1980
1981

1982

1993
1994

14

12 12 163

15

14 17 15

16

16

12

Total
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Monitoramentos ao longo de uma pequena area (4 km) de praia na parte interna do
estudrio também foram realizados ocasionalmente. Todos os espécimes encontrados
foram analisados buscando evidéncias de interagdes com atividades pesqueiras. Além
disso, carcagas e/ou material biologico eram freqlientemente coletados. Quando uma
carcaca era encontrada, a sua localizacdo e caracteristica eram sempre analisadas em
relagdo as carcacas previamente encontradas, mas ndo coletadas em monitoramentos
prévios. Dessa maneira, buscou-se prevenir a dupla contagem de carcagas (e.g. Pinedo

& Polacheck, 1999).

NEMA

Os monitoramentos foram conduzidos sistematicamente entre janeiro de 1993 e
dezembro de 2001. Sempre que as condi¢des meteorologicas e logisticas permitiam,
monitoramentos de praia cobrindo 135 km ao norte (Lagoa do Peixe) e 224 km ao sul
(Barra do Chui) do estuario da Lagoa dos Patos eram realizados uma vez por més.
Monitoramentos mais curtos ao norte eram comuns devido a logistica e as feigdes da
costa. Este grupo de pesquisa nao coletou carcacas nem amostras de material biologico;
os espécimes foram sempre medidos e sexados quando possivel. Evidéncias de

interacdo com a pesca ndo eram procuradas minuciosamente.

LTMM/FURG - MOFURG

Durante a década de 90 monitoramentos de praia eram realizados ocasionalmente. A
partir de janeiro de 2002, monitoramentos sistematicos sdo conduzidos
sistematicamente até hoje. Dependendo das condigdes logisticas e condi¢gdes do clima,

os monitoramentos eram alternados semanalmente entre uma area que cobria 135 km ao
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norte (Lagoa do Peixe) e 224 km ao sul (Barra do Chui) do estuario da Lagoa dos Patos.
Todas as carcagas encontradas foram coletadas ou medidas e sempre procurou-se

detalhadamente por evidéncias de interacdes com atividades pesqueiras.

Definigoes das classes de tamanho

Devido a inexisténcia de um estudo detalhado que descreva a relagdo entre
comprimento total e idade (i.e., uma curva de crescimento) ou entre comprimento total
e estado de maturidade sexual dos botos nesta regido, alguns critérios foram utilizados
para se estabelecer classes de tamanho que pudessem representar os diferentes estagios
de vida dos botos. Os estdgios de vida foram representados através de trés classes:
Classe I: filhotes do ano; Classe II: juvenis/sub-adultos (ndo maturos sexualmente);
Classe III: adultos (maturos sexualmente). O critério utilizado para definir o
comprimento total dos individuos que compde a categoria I foi baseado em uma
amostra de espécimes que possuiam seu comprimento total registrado e sua idade
estimada (dados extraidos de Barreto, 2000). Selecionaram-se todos os individuos com
idade 0 e também todos aqueles que ndo tiveram sua idade estimada mas possuiam
caracteristicas de recém-nascido (e.g., dentes inclusos, dobras fetais) e comprimento
total registrado. Verificou-se o tamanho maximo atingido na amostra e definiu-se este
tamanho como o limite superior do comprimento total para alocar individuos na Classe
I (independente do sexo). Sabe-se que nos mamiferos marinhos a maturidade sexual ¢
atingida nas fémeas ao alcancar aproximadamente 85 % do seu tamanho assintotico
(Laws, 1956; Chivers, 2002). Porém, como ndo existe uma estimativa do tamanho
assintdtico para a populacao de botos do estuario da Lagoa dos Patos, fica inviavel a

aplicacao desta regra para inferir o estado de maturidade sexual dos individuos a partir
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do comprimento total. Sendo assim, o critério adotado para definir a maturidade sexual
foi baseado em estudos realizados com a mesma espécie na costa leste e nordeste da
Florida, Estados Unidos. L4, os machos atingem o comprimento maximo de 285 cm e
as fémeas de 275 cm (Sergeant ef al., 1973; Stolen et al., 2007). Sergeant et al. (1973)
estimam que botos machos e fémeas com tamanhos superiores a 245 cm e 225 cm,
respectivamente, ja estdo maturos sexualmente. Isto significa dizer que para aquela
populagdo, machos e fémeas que tenham atingindo 82,4% e 81,8% de seu comprimento
maximo registrado, respectivamente, estdo maturos sexualmente. Utilizaram-se estas
proporcdes do tamanho maximo registrado para obter-se um tamanho aproximado de
maturacao sexual para machos e fémeas da populacdo que habita o estuario da Lagoa
dos Patos, respectivamente. Estes individuos foram alocados na classe I11. Botos com
tamanho intermediario entre as classes I e III foram alocados na classe II. Para aquelas
carcacas que nao foi possivel determinar o sexo, calculou-se o ponto médio entre os
comprimentos estimados para definir a maturidade sexual de machos e fémeas e
assumiu-se como adulto todo individuo com comprimento total acima do valor

encontrado (>298 cm). As classes ficaram definidas como segue:

Classe I: individuos medindo até 170 cm.

Classe II: a segunda classe foi representada por machos medindo entre 171-317 cm e

fémeas medindo entre 171-277 cm. Botos com sexo indeterminado que possuiam

tamanhos entre 171-297 cm foram alocados nesta classe.
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Classe III: machos e fémeas medindo acima de 318 cm e 278 cm, respectivamente, e
individuos de sexo indeterminado com comprimento superior a 298 cm foram incluidos

nesta classe.

Utilizou-se o teste-t para testar a hipotese nula de que ndo existem diferencas

significativas no comprimento médio entre machos e fémeas encalhados.

Tendéncias temporais na freqiiéncia dos encalhes

Devido a heterogeneidade no esfor¢co dos monitoramentos realizados em cada ano,
optou-se primeiramente por calcular as taxas de encalhe para cada ano como a razdo
entre o numero de carcagas ¢ o esforco de monitoramento (medido em quilometros
percorrido de costa). O calculo destas taxas teve como objetivo permitir investigar as
tendéncias temporais dos encalhes ao longo de todo o periodo. Entretanto, o uso das
taxas de encalhe ndo se mostrou adequado para a andlise de dados pretendida,
introduzindo vieses nos resultados. Uma vez que uma carcaga de boto encalha na praia
ela dificilmente sera removida do local do encalhe por fatores naturais, permitindo com
que seja registrada durante os monitoramentos de praia até que ela seja completamente
decomposta e/ou seja encoberta pela fina areia da praia (o que pode levar meses). Isto
significa dizer que a intensificacdo do esforco (meses ou anos) ndo influéncia no
numero de carcassas encontradas, mas influencia de maneira significativa nas taxas de
encalhe. Por exemplo, meses em que ocorreram monitoramentos de praia intensos
acabam apresentando baixos valores das taxas de encalhe devido a alta quilometragem

percorrida. Por outro lado, caso estes mesmos meses tivessem sido monitorados apenas
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uma vez o namero de carcagas registradas seria o mesmo ¢ as taxas de encalhe seriam

altas.

A andlise da tendéncia temporal na mortalidade foi restrita apenas as areas adjacentes
ao estuario (i.e., areas 2 e 3), as quais possuem uma maior homogeneidade no esforco.
Além disso, algumas premissas foram assumidas baseadas nas observacdes e

experiéncia de campo dos pesquisadores:

Premissa 1. nenhuma carcaga encalhada na praia ¢ perdida dentro de um periodo

maximo de dois meses entre dois monitoramentos;

Premissa 2: a intensificagdo do esforco (i.e., mais do que um monitoramento em cada

més) ndo influencia no nimero de carcacas registradas.

Assim, foram excluidos das andlises os anos em que ndo se monitorou a area de estudo
durante um periodo superior a dois meses. Optou-se pela utilizagdo do ntimero absoluto
de carcagas encontradas a cada ano nas analises uma vez que somente anos que tiveram
o esforc¢o suficiente para nao perder carcagas (premissa 1 cumprida) foram incluidas nas
mesmas (ver Tabela 1.1). Foi utilizada uma regressdo linear simples para avaliar a

tendéncia na freqiiéncia do encalhes ao longo dos anos.

Distribuigdo espacial das carcagas

Devido as diferencas existentes no esforco realizado em cada éarea, apenas carcacas

registradas nas areas 2 ¢ 3 durante os anos em que a premissa 1 foi cumprida foram
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utilizadas nas analises. Utilizou-se o teste G (Zar, 1999) para testar a hipotese nula de
que o numero de encalhes ndo difere entre as areas (sul e norte). O Coeficiente de
Spearman foi utilizado para verificar se existe correlacdo entre o nimero de botos

mortos e distancia da barra de Rio Grande.

Sazonalidade dos encalhes

A sazonalidade nos encalhes foi investigada em relagdo aos meses e as estagoes do ano
apenas para as areas dois e trés e em anos em que a premissa 1 foi cumprida. As
estagdes do ano foram definidas como segue: primavera (outubro-dezembro), verdao
(janeiro-marco), outono (abril-junho) e inverno (julho-setembro). Foram incluidos nas
analises espécimes que possuiam registro da data de coleta e que foram classificados em
estado de decomposi¢do menor ou igual a trés ou espécimes que ndo possuiam registro
de estado de decomposi¢do, mas que tiveram seu sexo determinado, uma vez que a
determinagdo do sexo por examinacdo externa ¢ dificil em carcacas em estado de
decomposicao avangada (i.e., carcagcas em estado de decomposicao acima de 3). Este
critério visa reduzir as chances de alocar erroneamente os encalhes de individuos em
periodos que nao correspondem ao més/estagdo mais proxima de sua morte (Di Tullio,
2005). Utilizou-se o teste G (Zar, 1999) para testar a hipotese nula de que o nimero de
encalhes ndo varia entre as estacdes do ano. Todos os testes estatisticos foram

realizados a um nivel de significancia de 95%.

Interagoes com a pesca

Carcagas provenientes de interagdes negativas com atividades pesqueiras

freqlientemente apresentam evidéncias externas de terem sido capturados
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acidentalmente. Pedago de rede associado ao corpo, partes do corpo laceradas e/ou
amputadas, marcas de rede na epiderme sdo os sinais dessa interagao (e.g. Cox et al.,
1998). Qualquer animal encontrado que apresentasse, no minimo, uma destas
caracteristicas, foi registrado como tendo sido capturado acidentalmente. Marcas de
rede somente foram possiveis de serem detectadas em carcagas frescas (i.e., até estado
de decomposi¢dao trés). Para uma avaliacdo preliminar do potencial impacto das
capturas acidentais na populacao de botos do estudrio da Lagoa dos Patos apenas dados
coletados entre 2002-2006 foram utilizados nas anélises (durante este periodo os
pesquisadores procuraram cuidadosamente por evidéncias de interagdes com a pesca
nas carcacas). Com o intuito de aumentar a probabilidade de que os botos encontrados
mortos na praia pertencessem a populacdo da Lagoa dos Patos, apenas carcacas
encontradas proximas ao estudrio (i.e., nas areas 2 ¢ 3) foram consideradas nas analises.
Vale salientar que as duas populacdes de botos adjacentes mais proximas encontram-se
a 250 km ao sul (na costa ocednica Uruguaia — Laporta & Dimitriadis, 2004) e 315 km
ao norte do estudrio da Lagoa dos Patos (foz do rio Tramandai —Simdes-Lopes, 1995).
Na costa do Rio Grande do Sul ndo existe registro de populagdes oceanicas de botos
tanto a partir de levantamentos aéreos (Secchi er al, 2001) quanto a partir de
monitoramentos embarcados (Pinedo ef al., 1999; Zerbini et al., 2004). Desta forma, foi
assumido que todos os individuos encontrados na praia em areas adjacentes ao estuario

pertenciam a populagao da Lagoa dos Patos.

Potencial Biologico de Remocgio (PBR)

O numero total de carcagas apresentando evidéncias de terem sido capturadas

acidentalmente em redes de pesca foi comparado com o Potencial Bioldgico de
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Remocdo (PBR) (Wade, 1998; ver pagina 15 para definicado de PBR) da populacdo do

estudrio da Lagoa dos Patos, calculado como segue:

PBR= Nyin . (Rmax/2) . Rr
onde:
Npuin € 0 20° percentil da distribuigdo lognormal da estimativa de abundancia

total da populacao (Nt);

Rax € a capacidade maxima de crescimento anual;

R ¢ o fator de corregdo (¢ recomendado utilizar 0,1 se a populagdo em questao
for classificada como ameagada pela IUCN e/ou for pouco estudada, ndo se conhecendo
seu “status” populacional, até 1,0 caso a populagdo esteja considerada pouco ameagada

e for bem estudada — ver NMFS, 2000).

Uma explicagdo detalhada deste modelo, seus parametros, e simulagdes testando sua
performance estdo disponiveis em Wade (1998). Os valores de R, usados na analise
do presente trabalho (i.e. 0,04 e 0,05) foram baseados em estimativas recentes
realizadas para uma populacao de botos que habita o Indian River Lagoon, na Florida
(Stolen & Barlow, 2003). A estimativa de abundancia utilizada para calcular o N,,;, foi

extraida de Dalla Rosa (1999).

Seis diferentes cendrios foram utilizados para calcular o PBR da populagao de botos do

estudrio da Lagoa dos Patos visto as incertezas associadas ao conhecimento acerca da

28



mesma. Optou-se por fixar o N,;, calculado para todos os cendrios uma vez que a
estimativa de abundancia utilizada para estimar este parametro ¢ muito precisa (ver
Dalla Rosa, 1999). Nos cendrios de 1-3, os valores de R, foram fixados em 0,04
enquanto que para os canarios de 4-6 fixaram-se os valores em 0,05. Alternaram-se os
valores de Ry entre os cenarios supracitados, os quais simularam a popula¢do sendo
considerada como ameagada e/ou pouco estudada (R = 0,1) e pouco ameagada e bem
estuda (R,= 1,0). Utilizou-se um valor intermediario entre os extremos (R, = 0,5), o
qual foi definido arbitrariamente. A combinacao destes parametros na equagdo

supracitada resultaram no PBR para cada cendrio criado.
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Resultados

Diferengas na mortalidade por sexo e classe de tamanho

Considerando-se todo o periodo de investigacdo (31 anos), 914 monitoramentos de
praia foram conduzidos ao longo da area de estudo entre junho de 1979 e dezembro de
2006, sendo que 508 desses cobriram a por¢do ao sul do estuario (areas 3 ¢ 4) e 406 a
area norte (areas 1 e 2), totalizando 66.616,6 km de praia percorridos. 175 botos foram
encontrados encalhados. Apenas 98 (56%) botos tiveram o sexo determinado, dos quais
35 eram fémeas e 63 machos, indicando uma razdo sexual de 1,8 machos para cada
fémea (Tabela 1.2). Esta diferenca foi estatisticamente significativa (G= 7,53; p=
0,006). Exceto para os anos de 1978, 1979 e 1983, o numero de botos machos

encalhados anualmente foi superior ao numero de fémeas (Figura 1.2).

Tabela 1.2. Informacdes sobre esfor¢o e encalhes anuais dos botos na porgdo sul do litoral do Rio Grande do Sul: N=
nimero total de carcacas registradas; CA total = nimero de botos encontrado em toda drea de estudo com evidéncias
de terem sido capturados acidentalmente em redes de pesca; Ca A2 + A3= nimero de botos encontrados apenas nas
dreas 2 e 3 com evidéncias de terem sido capturados acidentalmente em redes de pesca. N monitoramentos= niimero
de saidas de praia realizadas por ano.

Ano N total Esforco (km) N monitoramentos Machos Fémeas Indeterminado CA total Ca A2 + A3

1969 1 ? ? 0 0 1 0 0
1971 2 ? ? 0 0 2 0 0
1975 3 ? ? 0 0 3 1 1
1976 2 ? ? 0 0 2 0 0
1977 8 ? ? 2 1 5 0 0
1978 6 ? ? 1 2 3 0 0
1979 4 285 9 1 1 2 1 0
1980 6 1765 33 4 1 1 0 0
1981 1 790 14 0 0 1 0 0
1982 1 399 5 1 0 0 0 0
1983 14 1451 27 4 9 1 3 2
1984 3 1166 21 0 0 3 1 1
1985 5 2471,2 35 2 0 3 1 1
1986 5 2720,1 41 1 1 3 0 0
1987 8 1396 20 3 3 2 1 1
1988 3 379 4 0 2 1 0 0
1992 1 2330,5 25 1 0 0 0 0
1993 5 2937,7 41 3 1 1 1 1
1994 6 4003,4 59 3 0 3 0 0
1995 5 3547 44 0 1 4 0 0
1996 2 2411,3 32 1 0 1 1 1
1997 2 2590,9 36 0 0 2 0 0
1998 2 3444.,5 49 0 0 2 0 0
1999 1 2969,3 39 1 0 0 0 0
2000 3 2227,6 33 0 0 3 2 2
2001 9 3243 40 4 0 5 0 0
2002 10 4732 56 6 3 1 5 4
2003 20 47771 58 7 2 11 4 3
2004 13 6662,3 82 6 3 4 2 2
2005 17 3531 50 9 4 4 9 9
2006 7 4386,2 61 3 1 3 3 3
Total 175 66616,1 914 63 35 77 35 31
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Figura 1.2. Nimero absoluto de encalhes de botos machos, fémeas e de sexo indeterminado para cada ano entre
1969-2006.

Dos 175 botos encalhados, 137 (78.3%) tiveram seu comprimento total registrado. O
tamanho dos botos variou entre 124,5 cm e 385,9 cm, sendo o tamanho médio estimado
em 272,6 cm (DP=57,2). A amostra disponivel para investigar o comprimento total de
machos e fémeas encalhados foi composta de 58 machos e 32 fémeas. O tamanho
médio dos machos 273,1 cm (DP= 64,2) foi menor que das fémeas 285,9 cm (DP=
41,2), embora essa diferenca ndo tenha sido significativa (t= -1,02; p= 0,31). O
comprimento total maximo registrado para os machos foi de 385,9 cm enquanto que as
fémeas ndo ultrapassaram os 340 cm. A distribuicdo de freqiiéncia das classes de
comprimento mostra que botos em todos os estagios de desenvolvimento estdo
representados na amostra; porém, a mortalidade parece ndo atuar igualmente nas classes
determinadas (Figura 1.3). A mortalidade mostrou-se baixa em filhotes do ano (classe
I), alta nos juvenis e sub-adultos (classe II) € um pouco menor nos adultos (classe III).

No geral, a mortalidade parece ser maior em botos imaturos (i.e., classes I e II), os quais
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representaram 61,3% da amostra. Os machos dominaram as classes I e Il enquanto as
fémeas predominaram na classe III. Fémeas maturas representaram 65% (n=21) de toda
a amostra de fémeas (n=32). Ja em relagdo aos machos (n=58), a proporcao de maturos
na amostra ¢ de apenas 27,6% (n=16). O ntmero de fémeas na classe III foi

significativamente maior do que na classe II (G= 3,98; p= 0,045).
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Figura 1.3. Distribuicdo de freqiiéncia do nimero absoluto de encalhes de botos machos, fémeas e de sexo
indeterminado entre as diferentes classes de comprimento para espécimes registrados entre 1979-2006.

Tendéncias temporais na freqiiéncia dos encalhes

Considerando-se apenas os anos em que ocorreram monitoramentos sistematicos nas
areas 2 e 3, 86 carcacas foram registradas durante 17 anos monitorados. Uma média de
5 botos (DP=4,4) encalharam anualmente nas areas adjacentes ao estuario da Lagoa dos
Patos. Embora uma alta taxa de encalhe tenha sido observada no passado, (e.g. ano de
1983), a mortalidade permaneceu relativamente baixa ente 1993 e 2001, com um
aumento marcante a partir de 2002 e baixando novamente no ano de 2006. Analisando

os dados de encalhes dos ultimos 14 anos, percebe-se uma tendéncia significativa de
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aumento da mortalidade (r’= 42,31%; p=0,011; Figura 1.4), a qual deve-se a uma alta
mortalidade observada entre 2002-2005 (Figura 1.4). Apenas nesse periodo, 45 (52,3%)

botos foram encontrados mortos.
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Figura 1.4. Tendéncia temporal na mortalidade do boto, Tursiops truncatus, em dreas adjacentes ao estudrio da
Lagoa dos Patos entre os anos de 1993-2006.

Sazonalidade dos encalhes

Os encalhes foram registrados durante todos os meses do ano, exceto no més de junho.
O maior nimero de encalhes foi registrado no més de janeiro (n=15) e os menores nos
meses de abril (n=1) e julho (n=1). No més de junho nenhuma carcaca foi registrada A
freqiiéncia dos encalhes variou significativamente entre as estagdes do ano (G=
15,1841; p= 0,0017). Os dados mostram que a mortalidade ¢ claramente sazonal,
ocorrendo em freqiiéncias relativamente baixas durante o outono/inverno, € em
freqiiéncias relativamente altas durante os meses de primavera e verdo. Dos 62 registros
utilizados para investigar a sazonalidade dos encalhes, 51 (82,2%) foram registrados na

primavera/verao e apenas 11 (17,8%) no outono/inverno (Figura 1.5).
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Namero de carcacgas

Meses

Figura 1.5. Numero de botos encontrados por més na por¢do sul do litoral do Rio Grande do Sul. Apenas carcagas
encontradas nas areas 2 ¢ 3 ¢ em anos com esfor¢o cumprindo a premissa 1 (ver pagina 25) estdo incluidas na analise
(ver Tabela 1.1).

Distribuicdo espacial das carcagas

Cinqlienta e uma carcagas (59,3%) foram encontradas ao norte (area 2) e 35 (40,7 %) ao
sul (area 3) do estuario da Lagoa dos Patos (Figura 1.6). Nao houve diferenca
significativa na freqiiéncia de ocorriencia de carcagas encontradas entre essas areas (G=
2,99; p= 0,1). O niimero de individuos encalhados decresceu significativamente a
medida em que houve um aumento em relacdo a distancia da desembocadura do
estudrio (rs= -0,955; p= 0,001) (Figura 1.7). Cinqlienta e sete individuos (66,7%) foram
encontrados em distancias inferior ou igual a 20 km tanto ao norte quanto ao sul do
estuario. Somente cinco carcacas foram encontradas em distncia superiores a 40 km

distantes da boca do estuario, nestas sub-areas.
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Figura 1.6. Distribui¢do espacial de botos encalhados nas
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Figura 1.7. Numero de carcagas de botos encontradas na praia
nas areas 2 e 3 relacionadas a distdncia da boca do estuario da

45 km de extensdo. Area 3: 65 km de extensdo. O limte de
cada area esta determiada pela linha da figura.

Lagoa dos Patos.

Interagoes com a pesca

Entre os anos de 2002-2006, 50 carcagas foram registradas nas areas dois e trés. Destas,
42% (n=21) apresentaram evidéncias de terem sido capturadas acidentalmente em redes
de pesca, 32% (n=16) ndo apresentaram evidéncias € em 26% (n=13) dos casos o estado
de decomposi¢cdo avancado impossibilitou uma avaliagdo confiavel. O nimero minimo
de capturas foi registrado no ano de 2002 (n=2) e 0 méximo em 2005 (n=9). O numero
médio de botos capturados acidentalmente a cada ano foi 3,4 (DP= 1,6). As capturas
foram mais altas no verao (76,2%) (n=16) e outono (14,4%) (n=3) e baixas no inverno
(4,7%) (n=1) e primavera (4,7%) (n=1). Das 21 carcagas, 14 eram machos, 4 eram
fémeas e trés nao tiveram o sexo determinado. Dos 21 botos capturados acidentalmente,

20 tiveram seu comprimento total registrado. O comprimento total médio dos botos
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capturados acidentalmente foi de 277,1 cm (DP= 56,4). As fémeas apresentaram o
comprimento médio de 297 cm (DP= 22,8) e os machos 265 cm (DP= 75,8). Botos com
tamanhos superiores a 281cm representaram o maior nimero das capturas (55%) (n=11)
(Figura 1.8). Dentre as quatro fémeas capturadas acidentalmente, trés (75%)
supostamente estavam maturas sexualmente, sendo alocadas na classe III. Entre os
machos, seis (42,8%) eram adultos. A maioria das capturas acidentais (n=17) (80,9%)

foi registrada em carcagas encontradas em distancias inferiores a 20 km do estuario.
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Figura 1.8. Distribuigdo das classes de comprimento total dos botos encontrados encalhados na costa sul do Rio
Grande do Sul entre os anos de 2002-2005 apresentando evidéncias de terem sido vitimas da captura acidental em
redes de pesca (n=20). As linhas indicam as divisdes entre as classes representativas dos diferentes estagios de
desenvolvimento. Linha pontilhada: classe I (independente do sexo). Linha tracejada: fémeas. Linha continua:
machos. Classe I: filhotes do ano (120-170 cm); Classe II: juvenis/sub-adultos (machos e fémeas entre 171-317 cm e
171-277 cm, respectivamente); Classe 11I: adultos (machos e fémeas acima de 318 cm e 278 cm, respectivamente).
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Evidéncias de interagdes incluiram mutilagdes ou cortes profundos no pedinculo caudal

(n=8), marcas de rede nas nadadeiras peitorais € no rostro (n=5) e redes associadas ao

corpo dos animais (n=6) (Figura 1.9).

S B A E # i
Figura 1.9. Exemplos de botos encalhados com evidéncias de terem sido capturados acidentalmente em redes de
pesca. A) Rede de pesca associada a carcaga; B) Pediinculo caudal amputado por corte de faca; C) Corte transversal
profundo no pedinculo caudal feito por faca; D) marcas e escoriagdes provocadas por rede de pesca na nadadeira
peitoral.
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Anadlise do Potencial Biologico de Remogdo
Os diferentes cenarios, os valores de seus respectivos parametros € os resultados
obtidos estdo listados na Tabela 1.3. A ultima coluna da Tabela 1.3 (PBR) representa o
numero maximo de botos que teoricamente podem ser removidos da populacdo do
estudrio da Lagoa dos Patos por capturas acidentais. Mesmo considerando o cenario
mais otimista (i.e. cenario 6, o qual assume uma taxa maxima liquida de recrutamento
de 5% e um fator de correg¢do, Ry= 1), o PBR ¢ muito baixo para a populagdo de botos
que habita o estuario da Lagoa dos Patos, permitindo a retirada de 1,6 botos por ano da
populacdo por causas nao-naturais (Tabela 1.3). Os numeros de capturas acidentais
registradas excederam a estimativa do PBR em diferentes ordens de magnitude em
todos os anos entre 2002-2006 (ver Tabela 1.2, pagina 30). No ano de 2005, no qual
ocorreu o maior registro de capturas, considerando o cenario mais otimista, as capturas
excederam em cinco vezes a estimativa do niimero maximo de mortalidade por pesca
para manter a populacdo em um nivel sustentdvel conforme o seu potencial biologico.
Tabela 1.3. Cenarios utilizados para calcular o Potencial Bioldgico de Remogdo (PBR) da populacdo de botos do

estudrio da Lagoa dos Patos sob diferentes cenérios de Ry, € R PBR: Numero méaximo de individuos que podem ser
retirados da populag¢do anualmente para manté-la em um nivel 6timo sustentavel.

Cenario N_. R F PBR
1 64 0,04 0,1 0,128
2 64 0,04 0,5 0,64
3 64 0,04 1 1,28
4 64 0,05 0,1 0,16
5 64 0,05 0,5 0,8
6 64 0,05 1 1,6
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Discussao

Diferengas na mortalidade por sexo e classe de tamanho

Os resultados encontrados mostraram que na area de estudo a mortalidade nao age
igualmente entre os sexos e os estagios de desenvolvimento. Assumindo um padrdo de
mortalidade natural de mamiferos, seria esperado encontrar uma curva de mortalidade
em forma de “U”, ou seja, uma alta mortalidade em animais jovens, baixa em sub-
adultos e novamente alta em animais mais velhos (Caughley, 1966; Ralls et al., 1980).
Porém, neste trabalho, isso ndo ocorre. Os resultados encontrados sdo muito similares
aos de Stolen et al. (2007), no qual juvenis e adultos encalham com maior freqiiéncia do
que filhotes e diferente do que foi encontrado por Barreto (1994) para os botos nesta
regido, o qual encontrou uma mortalidade maior de animais jovens (at¢ 4 anos). Essa
diferenca encontrada provavelmente seja reflexo dos diferentes critérios adotados para a
classificacdo dos estdgios de vida. Barreto (1994, 2000) classificou os estagios de
desenvolvimento a partir da leitura das idades dos botos encalhados, enquanto neste

estudo a classificagcdo foi baseada no comprimento total dos individuos.

A freqiliéncia de filhotes encontrada neste estudo (8,75%) € muito similar aos resultados
encontrados por Mattson et al. (2006) (Golfo do Mexico, freqiiéncia de filhotes
estimada em 7%); porém, ¢ baixa quando comparada a maioria de outros estudos
(40,5%, Carolina do Sul [McFee & Hopkins-Murphy, 2002]; 25,8%, Indian River
Lagoon, Florida [Stolen ef al., 2007]; 18,9% taxa minima estimada de mortalidade de
filhotes do ano, populagcdo de Sarasota [Wells & Scott, 1990]. Considerando-se apenas
as areas 2 ¢ 3 e os anos em que a premissa 1 foi cumprida a média anual de encalhes de

filhotes € muito baixa (média= 0,58). O baixo valor encontrado pode ser reflexo de uma
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alta taxa de sobrevivéncia dos mesmos at¢ completarem um ano de vida para esta
populagdo. Contudo, menor tamanho da carcaca, decomposicao mais acelerada e maior
vulnerabilidade a predadores também podem contribuir para diminuir as chances em se
detectar a mortalidade de neonatos (e.g., Stolen & Barlow, 2003), levando a uma sub-
estimativa da mortalidade de filhotes. Embora esta possibilidade seja valida nos casos
da toninha (Secchi, 2006), os monitoramentos rotineiramente realizados diminuem as
chances de perder carcagas na praia. Em algumas regides tem sido descrito pata
Tursiops sp. que fémeas com filhotes tendem a freqiientar aguas mais rasas e protegidas
durante o desenvolvimento do filhote (e.g., Sarasota, Flérida; Wells et al., 1980; Shark
Bay, Australia; Mann et al., 2000). Caso isso esteja acontecendo na populacdo do
estudrio da Lagoa dos Patos, a mortalidade de filhotes estaria ocorrerendo em aguas

abrigadas do estuario, as quais ndo se tem acesso durante os monitoramentos.

Para explicar a maior mortalidade de juvenis/sub-adultos (classe II) observado neste
estudo, causas relacionadas ao comportamento e estrutura social sdo provaveis. De
acordo com Wells (2000), baseado em uma amostra de 134 filhotes de 7. truncatus,
74% sobreviveram no primeiro ano de vida, 60% sobreviveram no minimo trés anos e
apenas 47% foram identificados apds a separacdo da mae. A separacdo entre mae e
filhote geralmente ocorre entre 2 ¢ 5 anos de idade (podendo variar entre 2-11 anos)
dependendo do sexo do filhote e da condi¢do reprodutiva da mae (Wells, 2000). Como
a separacdo da mae representa o periodo de vida mais vulnerdvel, a mortalidade
observada em juvenis e sub-adultos pode ser devido a inexperiéncia dos individuos
(Stolen & Barlow, 2003), resultando em maiores riscos de colisdes com embarcagdes

(Wells & Scott, 1997) e capturas acidentais em redes de pesca.
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Os resultados indicam existir uma diferenca significativa no nimero total de encalhes
entre machos e fémeas. Os estagios de vida também parecem ser afetados em diferentes
ordens de magnitude entre os sexos, com uma alta mortalidade agindo sob fémeas
maturas (classe I1I) e machos imaturos (classe II). Este resultado difere daqueles obtidos
em estudos prévios realizados na mesma regido no que tange as diferencas na proporcao
sexual encontrada (apriximadamente 1:1 [Pinedo, 1986; Barreto, 1994]), mas corrobora
em relagdo a estrutura etaria encontrada (Barreto, 2000). Embora muitos estudos
indiquem uma proporcao sexual aproximada de 1:1 para a espécie (e.g., Sergeant et al.,
1973; Tyack, 1986; Hersh et al., 1990), outros apontam para uma mortalidade maior em
relagdo aos machos (e.g., Wells ef al., 1987; Mattson et al., 2006; Stolen et al., 2007).
Uma maior mortalidade dos machos pode estar relacionada a sua maior vulnerabilidade,
se houver investimento materno diferenciado no cuidado dos filhotes. Na populagdo de
Sarasota, parece haver um maior investimento materno em filhotes fémeas, com as
maes tendendo a ficar um ano a mais com filhotes fémeas do que com filhotes machos

(Wells, 2000).

O grande numero de individuos com sexo indeterminado na amostra (44%) pode
interferir na propor¢do de sexos, uma vez que em animais encontrados em estado de
decomposicao avangado (como ocorre na maioria dos casos) a determinagdo do sexo
dos machos ¢ facilitada pela extroversio do pénis. Desta maneira, a diferenca
encontrada para os sexos nos encalhes pode estar sendo afeta por este viés. Porém,
quando consideramos apenas carcagas relativamente frescas (n= 28), a razao aumenta

de 1,8 para 2,5 machos para cada fémea.
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Tendéncias temporais na freqiiéncia dos encalhes

O ntmero de botos encontrados mortos aumentou claramente apos 2001 (Figura 1.4).
Durante este mesmo periodo (2002-2006) 42% das carcagas encontradas na praia
apresentaram evidéncias de interacdes com atividades pesqueiras. Assumindo-se uma
taxa de sobrevivéncia natural constante, ndo seria esperado um marcado aumento no
numero encalhes na auséncia de mortalidade por pesca ou catastrofe. Além disso, o
padrao altamente sazonal nos encalhes (ver Figura 1.5), ¢ uma outra evidéncia de que a
alta mortalidade estd sendo causada, pelo menos em parte, por fatores nio-naturais. E
importante ressaltar que, devido ao fato de que 26% das carcagas foram encontradas em
estagio de decomposi¢cdo avancada (o que impossibilita detectar sinais de interagdes
com atividades pesqueiras, a ndo ser no caso de rede associada ao corpo ou mutilagdes),
o numero de botos registrados com evidéncias de capturas acidentais provavelmente
esta sub-estimado. Apesar do numero de encalhes registrados no ano de 1983 ser
relativamente alto, a conclusdo de que existe uma tendéncia de aumento na mortalidade
ao longo do periodo e um marcado aumento na mortalidade nos ultimos cinco anos
permanece valida. Esta mortalidade no ano de 1983 foi causado por um evento isolado
de captura acidental em um lance de rede de pesca que tinha como alvo os tubardes
(Pinedo, 1986). De fato, a mortalidade devido a interacdes com atividade pesqueiras
ndo era um motivo de preocupagdo e acreditava-se desempenhar uma causa minima na
mortalidade do boto até recentemente (Barreto, 2000). A real causa para o abrupto
aumento na mortalidade detectado provavelmente esteja relacionada com as mudancas
na dinamica das atividades de pesca. A pesca artesanal dentro da Lagoa dos Patos
sofreu um colapso na producao na década de 80 devido a sobre-pesca e ao uso de redes

nao-seletivas (Reis, 1992), As capturas nas areas estuarinas da Lagoa dos Patos
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atingiram 40,000 t. em 1966, mas declinou para menos de 15,000 t. nos anos 80 devido
ao esforgo pesqueiro excessivo, poluigdo ambiental e pelo uso de redes ndo-seletivas.
Em 1999, a captura total anual foi reduzida para aproximadamente 5,000 t.
(CEPERG/IBAMA 1999). Como conseqiiéncia, as atividades pesqueiras tém se
intensificado nas areas costeiras adjacentes, sobrepondo-se com a distribui¢dao dos botos

(D1 Tullio et al., 2007).

Distribui¢cdo espacial dos encalhes

A concentragdo de carcacas encalhadas nas proximidades da desembocadura do estuario
(66,7% foram encontadas em uma distancia maxima de 20km) fortalece a idéia de que
os botos encalhados nas areas 2 e 3 facam parte da populagcdo do estudrio da Lagoa dos
Patos. Trabalhos realizados nesta area indicam uma populagdo residente (Castello &
Pinedo, 1977; Mdller, 1993; Dalla Rosa, 1999) e sugerem que os botos concentram-se
na boca do estuario (Moller, 1993; Mattos, 2003) diminuindo a taxa de encontro de
individuos a medida em que aumenta a distancia da sua desembocadura (Di Tullio et
al., 2007). Contudo, isto nao significa dizer que individuos oriundos de outras
populagdes ndo possam estar misturadas na amostra dos encalhes. Sabe-se que os
cetdceos possuem uma alta capacidade de deslocamento. Para 7. fruncatus existem
registros de deslocamento de até aproximadamente 1340 km (Wells et al., 1990). No sul
do Brasil, mais precisamente, Moller ef al., (1994) registraram individuos foto-
identificados na Lagoa dos Patos proximos a Barra de Tramandai, compreendendo um
deslocamento de aproximadamente 314 km. Entretanto, pouco se conhece a respeito da
area de vida e padrdes de deslocamentos dos botos no sul do Brasil, dificultando a

interpretagdo mais precisa sobre os encalhes.
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Sazonalidade dos encalhes

Embora os encalhes ocorreram durante todo o ano na drea de estudo, a mortalidade foi
significativamente maior na primavera/verdo do que no outono/inverno, sendo que o
pico de encalhes ocorreu em janeiro. A sazonalidade na mortalidade natural tem sido
descrita para os botos em algumas regides (e.g., Carolina do Sul: McFee & Hopkings-
Murphy, 2002; Flérida: Hersh et al., 1990; Stolen et al., 2007), a qual tem sido atribuida
a diferentes fatores. Entre os argumentos plausiveis destacam-se o aumento na
abundincia (devido a movimentos sazonais de outras populacdes durante meses
especificos, coincidindo com os meses de maior registro de mortalidade) (McFee &
Hopkings-Murphy, 2002) e as temperaturas extremas durante meses de verdo causando
estresse termorregulatério (Wells et al., 2004; Stolen et al., 2007). Baseado em estudos
cranianos, genéticos (Barreto, 2000) e de dieta (Pinedo 1982, Mehsen et al., 2005), ndo
se tem conhecimento de movimentos sazonais latitudinais ou entre costa-oceano de
botos no litoral do Rio Grande do Sul. Dalla Rosa (1999), através de um estudo
sistemdtico de foto-identificacdo, demonstrou ndo haver variacdo sazonal na abundancia
da populacdo dos botos que habitam o estudrio da Lagoa dos Patos. Sendo assim, a
hipdtese de que a mortalidade sazonal poderia ser reflexo da variacdo na abundéncia
fica enfraquecida. Segundo Norman et al. (2004), encalhes sao altamente dependentes
das caracteristicas oceanograficas que trazem as carcagas até a praia. Entretanto,
durante saidas de campo realizadas para o estudo do uso do habitat dos botos no
estudrio da Lagoa dos Patos e dreas costeiras adjacentes jamais se registrou grupos de
botos a uma distancia superior a 2 km da costa (Di Tullio, com.pes.). Devido ao hdbito
extremamente costeiro dos botos, acredita-se que as caracteristicas oceanograficas da

costa ndo influenciam na deposi¢do das carcacas a ponto de ser responsdvel pela
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sazonalidade encontrada. Além disso, se esperaria um transporte maior para a costa
quando os ventos sopram do quadrante sul, o que ocorre com maior freqii€ncia na drea

de estudo entre maio e outubro (Delaney, 1965).

A sazonalidade na mortalidade pode ser encarada como um indicador de capturas
acidentais. As estagdes de pesca no estuario da Lagoa dos Patos e areas costeiras sdao
muito bem definidas, refletindo a variagdo sazonal na disponibilidade dos recursos:
durante o final da primavera e verdo os pescadores utilizam redes de malha de fundo
para a captura de viola (Rhinobatos horkelii) e pescadinha (Macrodon ancylodon) (jan-
fev) e de cagdo-anjo (Squatina sp.) e corvina (Micropogonias furnieri) (out-nov-dez-
jan). O camarao-rosa (Farfanpenaeus paulensis) ¢ o alvo no final do verdo e inicio do
outono (fev-mar-abril). A pesca no outono (mar-abril-maio) tem como alvo a tainha
(Mugil sp.) e no inverno tem como espécies-alvo principalmente a enchova
(Pomatomus saltatrix), pescada-olhuda (Cynoscion guatucupa) e a castanha (Umbrina
canosai) (e.g. Klippel et al., 2005). Embora a pesca artesanal ocorra durante todo o ano
no estuario da Lagoa dos Patos e areas costeiras adjacentes, um intenso esfor¢o de pesca
ocorre no final da primaverdo e durante todo o verdo, enquanto entre os meses de abril e
outubro o esforco pesqueiro ¢ muito baixo nesta area (Di Tullio, com.pess.). As altas
frquéncias de capturas acidentais registradas nos meses de verdo, somadas a
sobreposicdo sazonal encontrada entre a mortalidade e o esforgo das atividades
pesqueiras sugerem fortemente que a pesca direcionada a viola, pescadinha, cacdo-anjo
e corvina seja o fator responsavel pela sazonalidade na mortalidade dos botos. Além da
vari¢do no esfor¢o pesqueiro, a mudanga para o uso de redes de malha de fundo nos

meses quentes (out-mar) contribui para a captura dos botos.
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Interagoes com a pesca

O namero médio de botos encontrados mortos mostrando evidéncias de interagdes com
atividades pesqueiras entre 2002-2006 foi alto (média= 3,4; DP= 1,6). A captura
acidental foi responsavel por, no minimo, 42% da mortalidade dos botos durante este

periodo.

Sabe-se que dados de encalhes sub-estimam a mortalidade total, pois nem todo animal
que morre chega a praia e nem todo animal que encalha ¢ encontrado (Burdett &
McFee, 2004). Os monitoramentos de praia realizados sdo restritos a costa oceanica,
ndo havendo esforco nas praias internas do estuario, onde carcagas de botos j& foram
registradas (Pinedo, 1986). Provavelmente, animais que morrem no interior do estuario
nem cheguem as praias e acabam por encalhar nas margens de ilhas, em areas de dificil
acesso. No caso das capturas acidentais, a sub-estimativa deve ser ainda maior, uma vez
que nem todo boto capturado na pesca apresenta sinais dessa interagdao (Cox et al.,
1998). As capturas acidentais aqui reportadas sdo oriundas somente de dados coletados
durante monitoramentos de praia. Informagdes diretas sobre esforco de pesca (e.g. tipo
de rede, tamanho de rede, época do ano, profundidade, espécie alvo, tamanho da frota
atuante) e as capturas acidentais dos botos sdo inexistentes para a area de estudo.
Recomenda-se que, em conjunto com os pescadores artesanais, seja estabelecido um

programa de monitoramento da pesca objetivando obter as informagdes supracitadas.

Os machos parecem ser mais vulneraveis do que as fémeas, uma vez que a propor¢ao

sexual encontrada nas capturas foi de 3,5 machos para cada fémea e que o niimero de

individuos sabidamente capturados que nao tiveram seu sexo determinado ¢ baixo (n=2;
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14,2%). Estes resultados corroboram com outros descritos na literatura, os quais relatam
diferencas de sexo e idade em capturas acidentais, sendo que na maioria dos casos
machos imaturos sido capturados (e.g., Pontoporia blainvillei [Secchi et al., 2003a],
Tursiops truncatus [Hersh et al., 1990], Cephalorhyncus hectori [Slooten, 1991]).
Segregacdo por sexo e idade sdo potenciais causas. Fatores sociais (e.g. composi¢do de
grupo e cuidado parental) e difencas no uso do habitat também podem tornar um sexo

mais vulnerdvel do que o outro as redes de pesca.

Embora a captura dos machos seja mais elevada, apenas 21,4% estavam maturos
sexualmente, enquanto que para as fémeas capturadas, 75% estavam maturas. Todavia,
a alta propor¢do de adultos na amostra de fémeas € preocupante sob o ponto de vista
biolégico. Assumindo que essa proporcdo € vdlida para o total de fémeas capturadas e que
uma sub-estimativa do nimero total de fémeas capturadas € muito provdvel, a situacdo pode
ser preocupante. Sabe-se que a mortalidade de fémeas maturas, as quais participam
ativamente na reproducdo e ja passaram pelos estdgios mais vulnerdveis a mortalidade-
natural tem efeitos mais negativos do que a mortalidade de machos imaturos (Gearin et al.,
1994; Slooten et al., 2000). Além disso, em uma populacdo pequena (como € o caso da
populacdo do estudrio da Lagoa dos Patos), a retirada anual de poucos individuos maturos
da populacdo por causas ndo-naturais provavelmente tenha forte impacto na sua taxa de

crescimento, podendo levar ao declinio populacional rapidamente.
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Potencial Biologico de Remogdo

Considerando os cenarios de um a cinco, o numero médio de botos capturados
acidentalmente em redes de pesca excede em, no minimo, trés vezes o PBR da
populacdo. Mesmo assumindo apenas o cenario mais otimista, o nimero minimo de
botos mortos anualmente nas redes de pesca estd acima do PBR. Os niveis de capturas
detectados nos ultimos anos representam um elevado impacto da pesca na populacao e
provavelmente insustentavel, podendo causar declinio populacional. Nesse contexto ¢
importante ressaltar que a estimativa do nimero de animais capturados acidentalmente
nas redes de pesca provavelmente esteja subestimado e que o uso de Rracima de 0,5
para esta populagdo ¢ questionavel devido ao seu pequeno tamanho populacional e as

incertezas sobre seus parametros.

O PBR estimado neste trabalho foi realizado com os melhores dados disponiveis sobre
esta populagdo. Embora simples este método ¢ empregado por alguns paises para
regular as capturas de diferentes estoques (ou populagdes) de mamiferos marinhos. Por
exemplo, a Marine Mammal Protection Act criada nos Estados Unidos, com o objetivo
de prevenir reducdo dos estoques de mamiferos marinhos como resultado de fatores
antropogénicos baseia-se no PBR para atingir suas metas (e.g. Waring ef al., 1999;
Burdett & McFee, 2004). Outros paises como Nova Zelandia (e.g., Slooten ef al., 2006),
Austrélia (e.g., Marsh et al., 2004) e alguns paises da Europa (e.g., Berggren et al.,
2002) também determinam seus critérios de sustentabilidade e manejo baseado no PBR.
No Brasil, ndo existem critérios mensurdveis definidos para regulamentar o niimero
maximo permissivel de captura de individuos de populacdes selvagens que estejam

sendo vitimas de interacdes com atividades pesqueiras. O Plano de A¢do do IBAMA
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(Instituto Brasileiro do Meio Ambiente) adota a classificacdo da [IUCN como critério
para definir apenas prioridades de pesquisa. Embora o PBR seja um indice limitado,
assume-se neste trabalho que as suas estimativas sao plausiveis do ponto de vista de
sustentabilidade para esta populacdo. Nesse contexto, os resultados encontrados
sugerem que os niveis de capturas atuais sao insustentaveis. Seria entdo aceitavel, sob o
ponto de vista de conservacdo, sugerir que os tomadores de decisdo ndo esperem
necessariamente pelo desenvolvimento de modelos mais complexos para

implementarem uma agao de precaugdo visando a conservacao desta populagdo?

Com o aumento da popularidade do principio da precaugao, restrigdes a operagdes de
pesca também cresceram em um esfor¢co para proteger populagdes ameacgadas pelas
capturas acidentais. Estas restrigdes, as quais acabam tendo grandes efeitos sécio-
econOmicos, geralmente ocorrem porque decisdes de manejo sdo tomadas na falta de
informacodes sobre os seus efeitos. Devido ao nosso incompleto conhecimento sobre o
sistema bioldgico, a incerteza torna-se um componente integrado do manejo de
populagdes ameacadas e, para que seja consistente com o principio da precaugao,
incertezas devem ser levadas em consideragdo nas andlises destas populacdes para que

decisdes apropriadas sejam tomadas.

Ecologos, conservacionistas e pessoas envolvidas diretamente com manejo e processo
decisorio estdo cada vez mais apreciando a importancia de lidar explicitamente com
incertezas quando estdo analisando processos ecologicos. Métodos Bayesianos de
analise estatistica servem bem a esse proposito porque fornecem as probabilidades de

hipoteses alternativas, permitindo com que as pessoas formalmente atualizem suas
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opinides a partir de toda e qualquer nova evidéncia (Ellison 1996). Este processo
permanente e dinamico de atualizacdo das incertezas ¢ muito Util para a tomada de
decisdo em biologia da conservacdo e ecologia aplicada. Para isso dispde-se do
formalismo da Andlise Bayesiana de Decisdo (ABD): um processo racional para
analisar, avaliar e comparar diversas opgdes praticas de manejo frente as incertezas (e.g.
Morgan & Henrion 1990; Maguire & Boiney ,1994). Este processo vem sendo cada vez
mais utilizado em anélises decisorias de conservagdo e manejo (e.g. Andrade & Kinas,
2007) e na classificagdo de espécies ameagadas (e.g. Taylor et al., 1996). A
flexibilidade e o enfoque pro-ativo de uma ABD ¢ uma vantagem, principalmente em
casos onde decisdes necessitam ser tomadas quando ha poucos dados e conflitos de
interesses, como € o caso das capturas acidentais atuando na populacdo de botos do
estudrio da Lagoa dos Patos. Lidar com incertezas e conflitos através de uma ABD ¢
uma alternativa possivel em futuros estudos, o que pode evitar a auséncia de agdo pela
“permanente espera por melhores dados” fazendo com que planos de conservagao sejam

efetivamente implementados, caso necessario.
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CAPITULO 11

Abundancia e reproducio do boto, Tursiops
truncatus, no estuario da Lagoa dos Patos, Rio

Grande do Sul, Brasil.
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Resumo

Através da identificagdo individual e da aplicacdo de modelos de marcagao-recaptura
para populagdo fechadas estimou-se em 56 (IC 95%: 54-64), 59 (IC 95%: 58-67) ¢ 66
(IC 95%: 64-76) animais marcados na populacdo de botos do estudrio da Lagoa dos
Patos para os anos de 2005, 2006 e 2007, respectivamente. O tamanho total da
populacdo, levando em consideracdo a propor¢do de animais marcados na populacao
(02005= 0,6208; H2006= 0,6688; O2907= 0,7444) foi estimado em 87 (IC 95%= 79-95), 88
(IC 95%= 79-97) e 89 (I1C 95%= 81-98) individuos para aqueles anos, respectivamente.
A taxa bruta de reproducdo anual foi estimada em 0,07. Treze intervalos de nascimento
foram registrados para nove fémeas, variando entre 1 e 4 anos (média= 2,3). A
fecundidade média anual foi estimada em 0,22. Os resultados obtidos a partir da
estimativa da data de nascimento de 15 neonatos sugerem que populacdo de botos do
estudrio da Lagoa dos Patos pode ser considerada como uma populacdo de nascimentos
em pulso, com uma sazonalidade reprodutiva bem definida com a maioria dos

nascimentos (80%) ocorrendo entre o final da primavera e meados do verdo.

Palavras chave: Tursiops truncatus, foto-identificagdo, abundancia, reprodugao,

marcagao-recaptura.
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Introducio

O boto, Tursiops truncatus, esta distribuido em aguas tropicais e temperadas de todo o
mundo, habitando areas costeiras e oceanicas (Kenney, 1990). Sua ampla distribuicao
geografica e sua presenga comum em regides costeiras abrigadas (e.g., baias e aguas
internas de estudrios e rios) os tornaram acessiveis para estudos no ambiente natural. A
espécie apresenta uma historia de vida variada, a qual ¢ atribuida a diferencas
ambientais encontradas de um habitat para o outro (Wells & Scott, 2002). Embora
muito do conhecimento sobre seus parametros demograficos sejam oriundos de
observagoes de individuos em cativeiro (e.g., MacBride & Kritzler, 1951; Tavolga &
Essapian, 1957; DeMaster & Drevenak, 1988) e de individuos encalhados ou
capturados acidentalmente em redes de pesca (e.g., Sergeant et al., 1973; Hohn, 1980;
Cockcroft & Ross, 1990; Félix, 1994; Van Waerebeek et al., 1997; Fernandez & Hohn,
1998), estudos realizados com populagdes costeiras de vida livre t€ém contribuido para o
conhecimento sobre a historia de vida da espécie (e.g., Sarasota, Florida: Wells & Scott,
1990; Morey Firth, Escocia: Wilson, 1995; Carolina do Norte: Thayer et al., 2003;
Thayer, 2008; Doubtful Sound, Nova Zelandia: Haase & Schineider, 2001).
Informacdes sobre a historia de vida sdo necessarias para o entendimento da dinamica e
para realizar uma andlise de viabilidade populacional (Barlow & Reeves, 2002). No
Brasil, sdao raras as informagdes disponiveis. Somente existe uma estimativa de
abundancia realizada no estudrio da Lagoa dos Patos (Dalla Rosa, 1999), uma
estimativa de intervalo de nascimento para um pequeno grupo de botos que freqiienta a
barra do Rio Tramandai (Hoffman, 2004) e um estudo sobre o desenvolvimento
craniano e estrutura etaria de individuos encalhados na regido sul-sudeste do pais

(Barreto, 1994).
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A populagdo de botos que habita o estuario da Lagoa dos Patos e aguas costeiras
adjacentes ¢ considerada residente e pequena (e.g. Castello & Pinedo, 1977; Dalla Rosa,
1999). Esta populacdo tem sido alvo de estudos envolvendo a foto-identificacdo de
individuos com marcas naturais desde 1976 (Castello & Pinedo, 1977). Alguns
individuos foto-identificados naquele ano continuam sendo observados na area de
estudo (D1 Tullio ef al., 2007). A partir da técnica de foto-identificagdo de individuos
com marcas naturais ¢ da aplicagdo de modelos de marcagdo-recaptura estimou-se o
tamanho da populagdo em 83 botos (IC 95%: 79-88) para o ano de 1998 (Dalla Rosa,
1999). Existem evidéncias de que a populacdao de botos do estuario da Lagoa dos Patos
esteja sendo impactada por operagdes de pesca desde 2002 (ver capitulo I). Os
resultados da andlise de PBR (Potencial Bioldgico de Remocao) apresentados no
capitulo I sugerem que o nivel de mortalidade dos botos causados pelas capturas
acidentais ¢ insustentavel. Porém, antes de propor interven¢do por parte dos tomadores
de decisdo, torna-se necessario realizar uma andlise mais refinada, a qual exige
estimativas precisas dos parametros demograficos da populagdo. Adquirindo tais
informagdes um modelo populacional pode ser desenvolvido para modelar sua dindmica
e através de andlises de viabilidade populacionais avaliar a necessidade da

implementagdo de medidas para sua conservacao.

Conhecer o tamanho de uma populagdo ¢ um pré-requisito essencial para conserva-la
efetivamente (e.g. Seber, 1982), além do que, ¢ indispensdvel para que outros
parametros demograficos possam ser estimados (e.g. taxas reprodutivas). Sucessivas
estimativas de abundancia e de outros pardmetros demograficos permitem detectar

mudancas na dindmica da populagdo em estudo ao longo do tempo. Obter estimativas
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precisas de abundancia de ceticeos ¢ normalmente dificil, caro e requer tempo
(Gerrodette, 1987; Taylor & Gerrodette, 1993). Estimativas relativamente precisas e
sem vieses podem ser obtidas através de um desenho amostral cauteloso e cumprindo as
premissas inerentes aos métodos utilizados (e.g. Seber, 1982; Buckland ef al., 1993). O
uso da fotografia para a identificacdo individual de cetdceos através de suas marcas
naturais estd bem estabelecida para muitas espécies (e.g., baleia-franca-austral
[Eubalaena australis], baleia-jubarte [Megaptera novaeangliae], orca [Orcinus orcal,
boto [Tursiops truncatus]). Dados coletados a partir desta técnica aplicados em modelos
de marcacdo-recaptura vém sendo utilizados com éxito para se estimar o tamanho das
populagdes de algumas espécies de pequenos cetaceos costeiros (e.g., boto - Tursiops
truncatus [e.g. Wilson et al., 1999], golfinho-de-Hector - Cephalorhynchus hectori
[Bejder & Dawson, 2001], golfinho-corcunda-indopacifico - Sousa chinensis [Parra et
al., 2006], golfinho-de-heinsohn - Orcaella heinsohni [e.g. Parra et al., 2006], tucuxi -
Sotalia fluviatilis [e.g. Pizzorno, 1999], golfinho-chileno - Cephalorhynchus eutropia e
golfinho-de-Peale - Lagenorhynchus australis [Heinrich, 2006]). Além do tamanho
populacional, a aplicagdo em médio/longo prazo da foto-identificacdo permite obter
estimativas de outros parametros demograficos importantes da populacao. Por exemplo,
repetidas avistagens de fémeas identificadas ao longo dos anos permitem construir a sua
historia reprodutiva, disponibilizando informacdes que possibilitam estimar importantes
pardmetros reprodutivos como fecundidade, intervalos de nascimentos e idade de
primeira reproducdo (e.g. Barlow, 1990; Wells & Scott, 1990; Herzing, 1997; Kogi et
al., 2004). Além disso, outros parametros da histéria de vida (e.g. sobrevivéncia,
sazonalidade reprodutiva) também podem ser estimados (e.g. Olesiuk et al., 1990;

Wells & Scott, 1990; Thayer et al., 2003). A populagdo de botos que habita o estuario
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da Lagoa dos Patos ¢ apropriada para este tipo de estudo devido ao seu habito
costeiro/estuarino e seu tamanho populacional reduzido. Somente através do
conhecimento de seus parametros demograficos sera possivel desenvolver um modelo

apropriado para acessar o estado de conservacao desta populacao.

Os objetivos deste capitulo sdo: 1) estimar o tamanho da populacdo para os anos de

2005 a 2007; 2) determinar a sazonalidade reprodutiva; 3) estimar as taxas reprodutivas

e intervalo de nascimento.
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Material e Métodos

Area de estudo

O maior complexo lagunar do mundo, formado pela Lagoa dos Patos e Mirim, situa-se
no Rio Grande do Sul. A 4gua da chuva de cinco bacias hidrograficas de parte do Rio
Grande do Sul e do Uruguai ¢ conduzida pelos rios até essas duas lagoas, a qual chega
ao Oceano Atlantico através de uma estreita barra (0,5-3 km de largura) no extremo sul
da Lagoa dos Patos, conformando assim uma regido estuarina de aguas salobras
(Seeliger et al., 2004). Ainda que o ecossistema estuarino compreenda apenas 5% da
area total da Lagoa dos Patos este ambiente possui muitos habitats incluindo marismas,
pradarias submersas e baias rasas estuarinas, os quais fornecem habitats criticos para a
criacdo e desenvolvimento de varias espécies de peixes comercialmente exploradas pela
pesca costeira no sul do Brasil (Bonilha & Asmus, 1994; Costa et al., 1997). Nessas
areas predominam grandes bancos com profundidades entre 1 e 5 metros, € a sua
profundidade méaxima (18 m) encontra-se associada ao canal que comunica a Lagoa
com o oceano Atlantico (Calliari, 1980; Toldo, 1991). A pesca artesanal, que conta com
aproximadamente 4.000 pescadores artesanais, ocorre durante todo ano dentro do
estudrio e nas areas costeiras adjacentes (Reis & Rodrigues, 2003). A regido ¢
caracterizada por intensa atividade humana e risco permanente de acidentes ecoldgicos
(Tagliani et al., 2003). Entre elas destacam-se o continuo trafego de embarcacdes
pesqueiras e mercantes, industrias petroquimicas e de fertilizantes instaladas nas suas
margens, atividades constantes de dragagem e, atualmente, o arremesso de rochas ao
fundo do mar para a ampliacdo dos molhes na desembocadura do estuario. Além disso,
dois terminais de dique-seco estdo sendo instalados nas suas margens para a construgao

de navios mercantes de grande porte. Estudos recentes t€ém demonstrado contaminagao
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da 4gua e dos sedimentos do estuario por matéria organica e metais pesados, causados
por efluentes urbanos/pluviais e industria de processamento de pescado e atividades

portuarias (Niencheski & Baungartem, 1997; Baisch, 1997).

Coleta de dados

Entre dezembro de 2004 e margo de 2008, realizaram-se saidas de campo mensais
(sempre que possivel) para foto-identificar os botos no estuario da Lagoa dos Patos. As
saidas seguiam uma rota pré-definida, dentro de uma é4rea de aproximadamente 40km?
(Figura 2.1). O percurso adotado teve o intuito de cobrir uma éarea representativa da
distribuicdo dos botos no estudrio, visando diminuir a heterogeneidade nas
probabilidades de foto-identificar os individuos caso existissem 4reas preferenciais de
ocupacdo. Todas as saidas iniciaram-se no trapiche do Museu Oceanografico e
estenderam-se até a boca da barra. Deslocamentos em zigue-zague (navegando com
auxilio de GPS) eram efetuados ao longo da area de estudo a bordo de uma embarcagdo
de aluminio de 5,3m equipado com um motor de popa de 60hp, a uma velocidade
variando entre 18-22 km/h. Normalmente as saidas estendiam-se do inicio da manha até
o final da tarde. Condi¢des meteorologicas desfavordveis ocasionalmente alteraram este
padrdo, principalmente no inverno. Cada saida de campo tinha como objetivo durar
aproximadamente 8-9 horas. Durante as saidas sempre estiveram presentes o piloto da
embarcagdo e mais dois pesquisadores: o fotégrafo (sempre o mesmo) € uma pessoa
encarregada de anotar os dados coletados durante a saida (“anotador”). Os dois

pesquisadores, sem o auxilio de bindculos, procuravam pelos botos.
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Figura 2.1. Percurso realizado durante as saidas de foto-identificagdo dos botos, Tursiops truncatus, no

estuario da Lagoa dos Patos.
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O termo “grupo” foi definido como um ou mais botos, distantes ndo mais do que 100m
um do outro, ¢ que estavam envolvidos na mesma atividade durante o periodo de
observacao (Karczmarski, 1999). Quando um grupo de botos era avistado, marcava-se a
posicdo geografica, abandonava-se o percurso, aproximava-se cuidadosamente,
conduzindo o barco paralelamente ao grupo para dar inicio a foto-identificagdo, a qual
seguiu a metodologia descrita por Wursig & Jefferson (1990). Para isso, utilizou-se uma
maquina fotografica digital Nikon D70s e uma lente de 300mm (f 2.1). A camera foi
programada para registrar as fotografias sob forma de um arquivo JPEG “fine” e
resolu¢do média (2240 x 1448). Procurou-se sempre manter o fotografo perpendicular
aos animais e evitar estar contra a luz. Durante as amostragens, tentava-se tirar fotos
aleatoriamente das nadadeiras dorsais de todos os animais do grupo. Procurou-se tirar o
maximo de fotografias possivel para aumentar a probabilidade de se obter ao menos
uma foto de boa qualidade de cada membro do grupo. Apds assegurar-se que um
numero suficiente de fotos de boa qualidade havia sido tirado, o grupo era abandonado,
retornava-se para a rota, exatamente no ponto marcado previamente no GPS e dava-se
continuidade a busca por novos grupos até cobrir todo o percurso. Apos chegar ao
destino final, a procura pelos botos dava-se de forma aleatoria. Para cada grupo de
botos encontrado registrou-se a hora e duracdo do encontro, posicdo geografica
(utilizando GPS Garmin E-TREX Legend), tamanho do grupo (minimo, maximo e
melhor) determinado por consenso entre os pesquisadores, comportamento €
composi¢do do grupo (ntimero de filhotes, juvenis e/ou adultos). O tamanho e
composi¢ao do grupo eram verificados através de varias contagens durante as saidas de
campo e subsequentemente confirmado através das fotografias, seguindo os

procedimentos descritos por Ballance (1990). Para cada saida realizada criou-se um
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arquivo digital contendo as fotografias, os dados tomados pelo GPS (posi¢ao dos grupos
e trilha percorrida) e a planilha de campo digitalizada com todas as informagdes

coletadas.

Selegdo de Fotografias e identificagdo individual

No laboratorio, cada foto foi analisada de acordo com a sua qualidade. Os critérios
basicos para a escolha das fotografias foram a nitidez (foco, contraste e distancia), o
angulo em relacdo ao animal, a auséncia de brilho ou espuma e a quantidade de
superficie dorsal exposta (Hammond et al., 1990). A fim de se realizar analises mais
confidveis, optou-se pela criagdo de 3 categorias de qualidade fotografica: 1) fotografia
de excelente/boa qualidade (focada, proxima, auséncia de espuma, nadadeira dorsal
completamente exposta e paralela ao fotografo); 2) fotografia de qualidade média
(parcialmente focada, nadadeira dorsal um pouco distante, sem/pouca espuma,
nadadeira dorsal exposta e levemente diagonal); 3) fotografia de baixa qualidade (fora
de foco, distante, presenga de espuma no quadro fotografico, nadadeira dorsal pouco
exposta e na diagonal) (ver exemplos de categorizacao de fotos na Figura 2.2). Somente
fotos de qualidade 1 foram consideradas neste trabalho. Fotos de qualidade 2 e 3 foram
excluidas. A aplicacdo destas restricdes na série de dados analisada visou reduzir as

chances de identificacdes incorretas (falsos positivos/negativos) (Friday et al., 2000).
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Figura 2.2. Exemplos das categorias criadas para a selecdo de fotos a serem utilizadas nas analises. Categoria 1 (A);
Categoria 2 (B); Categoria 3 (C).
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A identificagdo individual dos botos foi realizada apenas através de marcas evidentes de
longa duragdo, como cortes, arranhdes profundos ou deformidades (Wursig & Wursig,
1977). Outros tipos de marca como a forma da nadadeira dorsal, padrdes de coloragao,
arranhdes, lesoes e deformidades, foram utilizadas apenas para auxiliar na identificagdo
de individuos com marcas de longa duracdo e para ajudar a diferenciar individuos

considerados como “ndo marcados”.

Elaborou-se um catdlogo de animais foto-identificados, onde cada boto recebeu um
codigo exclusivo contendo a localidade, ano e seu numero no catalogo (ex: LP05/001;
LP= Lagoa dos Patos; ano de 2005; numeracdo no catalogo 001) (ver exemplos na
Figura 2.3). Sempre que um individuo marcado era detectado, comparavam-se suas
marcas com as dos botos previamente catalogados. Caso o boto marcado nao houvesse
sido fotografado anteriormente o individuo recebia um cédigo e era adicionado ao

catalogo. Caso contrario, era considerado como uma “re-captura” (re-avistagem).

T S

LP05/00

Figura 2.3. Exemplo de marcas de longa-duragio utilizadas para identificacdo individual dos botos no estuario da Lagoa
dos Patos. Notar os exemplos de codigos utilizados na elaboragéo do catalogo.

Trés estagios de desenvolvimento, baseados em aspectos comportamentais e visuais,

foram considerados: neonato, juvenil e adulto. Foi definido como neonato todos os
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individuos que apresentasse tamanho corporal menor ou igual a 50% do tamanho
corporal do adulto que o acompanha (Cockcroft & Ross, 1990) e dobras fetais

proeminentes (Mann & Smuts, 1999) (ver exemplos na Figura 2.4).

Figura 2.4. Exemplos de duas caracteristicas morfologicas utilizadas para definir neonatos: dobras fetais evidentes e
tamanho corporal menor ou igual a 50% do tamanho corporal do adulto que o acompanha.

Fémeas adultas (possuindo marcas), nadando lado-a-lado com um neonato/filhote sem a
presenga de outros adultos proximos (i.e., que ndo estavam ao alcance visual dos
observadores) e que foram fotografadas em duas ou mais ocasides amostrais com o
filhote no mesmo quadro fotografico foram consideradas como maes. Individuos com
tamanho corporal de aproximadamente 2/3 de um adulto, visivelmente menos robusto
do que um adulto, poucas marcas pelo corpo, coloragdo cinza-claro e frequentemente
(mas n3o sempre) associado a um adulto foram classificados como juvenis. Os botos

adultos distinguem-se dos demais pelo seu tamanho (entre 3-4 m) e corpo robusto.

Apos a selecdo de fotos, as saidas foram analisadas separadamente em duas planilhas
especificas. A primeira planilha continha informagdes sobre cada grupo analisado,
registrando-se os seguintes dados: identificacdo dos animais marcados (tomando como

referéncia o catadlogo), o numero total de individuos fotografados no grupo, nimero de
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animais marcados, nimero de animais sem marca conspicua, numero total de
fotografias, nimero de fotos de boa qualidade, nimero de fotos de animais marcados e
numero de fotos de animais sem marca conspicua. A segunda planilha foi desenvolvida
para analise exclusiva de pares maes-filhote e continham as seguintes informacgoes:
numero da avistagem na saida, nimero de botos estimado no grupo, namero de botos
fotografados, identificacdo da provavel mae, numero de fotografias em que a provavel

mae e filhote/ou recém-nascido apareciam no mesmo quadro fotografico lado-a-lado.

Estimativas de abunddincia

Neste trabalho o termo “populagdao” foi definido como o conjunto de individuos que
freqlientam o estuario da Lagoa dos Patos. Portanto, as estimativas de abundancia e de
outros parametros estdo restritas aos botos que utilizam a area monitorada e pode ser

que representem apenas parte da “populacao biologica”.

Estimativa do numero de animais marcados na populag¢do

Selecdo de dados

Os dados utilizados para estimar a abundéancia foram selecionados cuidadosamente para
diminuir os vieses nas estimativas. Dados coletados durante saidas sob condigdes
desfavoraveis (e.g., vento intenso, condicdes do mar ruim) foram excluidos das
analises. Dados oriundos de saidas realizadas em dias consecutivos também foram
excluidos das analises, pois podem introduzir vieses negativos nas estimativas (sub-
estimativa). Isso decorre do fato de que em algumas ocasides observaram-se os mesmos
grupos de botos nas mesmas areas em dias consecutivos, diminuindo a probabilidade de

capturar outros individuos da populagdo introduzindo dependéncia entre as
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observacgoes. Este fendmeno ja foi observado e descrito em uma populagao de T.
truncatus na Escocia e foi denominado pelos pesquisadores como “replicacao” de
saidas (Wilson et al., 1999). Embora um numero superior de saidas para cada ano
estivesse disponivel, somente as 18 melhores foram utilizadas. Isto se deve ao fato de o
programa computacional “Capture”, utilizado para a estimativa do tamanho da
populagdo de animais marcados, suporta no maximo 18 ocasides amostrais. Os critérios

para selecionar as séries de dados a serem utilizadas foram baseados em:

1) periodo de amostragem (saidas): o periodo de amostragem relativo a estimativa de
abundancia para cada ano foi determinado entre o periodo de nascimentos, ou seja, a
partir da saida em que se registrou o Gltimo nascimento de uma estagao reprodutiva e a

saida que antecedeu o registro do primeiro nascimento da estacao reprodutiva seguinte.

2) numero de fotos de boa/excelente qualidade (categoria 1) em cada saida: as saidas
de campo que apresentaram o maior numero de fotografias de boa qualidade foram

selecionadas.

3) o intervalo de tempo entre as saidas: a fim de evitar a “replicacdo de saidas”,
selecionaram-se apenas saidas de campo que foram realizadas em um intervalo de
tempo superior a cinco dias entre elas. Caso houvesse saidas realizadas em um intervalo
inferior a cinco dias na série de dados selecionada, a saida com menor numero de fotos
entre elas era eliminada. Adicionava-se entdo outra saida, a qual havia sido eliminada

anteriormente devido ao seu numero inferior de fotos de boa qualidade.
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Premissas para o uso de modelos para populagoes fechadas

Modelos convencionais de marcagao-recaptura assumem premissas sobre a populacao
em estudo e de como ela ¢ amostrada. A violacdo destas premissas pode levar a
estimativas viésadas (Seber, 1982). Dessa forma ¢ muito importante que elas sejam
examinadas e validadas ou entdo que se selecione um modelo apropriado que permita
“relaxar” em alguma (s) premissa (s) que ndo seja(m) cumprida(s) (Begon, 1983).
Anadlises de marcagao-recaptura para populagcdes fechadas normalmente assumem as

seguintes premissas (Seber, 1982; Pollock et al., 1990):

(1) A populacdo ¢ fechada (eventos de nascimentos e mortes, imigracdo ou
emigragdo nao ocorrem durante o estudo);

(2) Todos os animais t€ém a mesma probabilidade de serem capturados;

3) As marcas ndo sao perdidas durante o estudo;

(4) As marcas sdo corretamente identificadas nas re-capturas;

&) A captura dos animais para a marca¢ao nao influencia na sua probabilidade de
re-captura.

A validade da suposi¢ao de fechamento populacional foi verificada através das curvas
de descobrimento dos individuos foto-identificados e da porcentagem de re-avistagens

entre os experimentos (Williams et al., 1993).

Modelos de Marcagdo-Recaptura

As estimativas do numero de animais com marcas de longa duragdo na populagdo foram

baseadas em dois modelos de marcacdo — recaptura para populagdes fechadas: o
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estimador de Petersen com a modificacdo de Chapman sem reposi¢do (CH) (Chapman,
1951), o qual considera somente duas ocasides amostrais € considera que a
probabilidade de captura de todos os individuos € igual na primeira ocasido; € o modelo
My, (Otis et al., 1978; Chao et al., 1992), o qual considera que as probabilidades de
captura variam individualmente e no tempo. No primeiro caso, as primeiras nove saidas
foram consideradas como periodo de marcacdo e as nove ultimas como periodo de re-
captura (para todos os anos). A modificacdo de Chapman para o estimador de Petersen ¢

dada por:

Ko (n,+1)(n,+1) ~

cH 1
(m,+1)

Sua variancia ¢ dada por:

(n,+1)(n, +1)(n,— m)(n, — m)
(m, +1)2(m2 +2)

V(Nex) =

onde,
n; € o namero de individuos com marcas permanentes capturados na ocasiao 1;

ny € o namero de individuos com marcas permanentes capturados na ocasiao 2;

my € o numero de individuos re-capturados na ocasiao 2.
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O intervalo de confianga de 95% foi construido através da aproximagdao normal, dada

por ]\Afc il,96w/V(NCH). Dalla Rosa (1999) comparou o resultado entre diversos

estimadores, nao encontrando diferencas significativas no nimero de animais marcados
na populacdo de botos que habita o estudrio da Lagoa dos Patos. A alta precisao das
estimativas obtidas através deste modelo e sua simplicidade levaram o autor a sugerir
sua utilizagdo para estudos com essa populagdo. Além disso, Calambokidis et al. (1990)
recomendam a modificacdo de Chapman (sem reposicdo) para dados de foto-
identificacdo, por ela parecer menos afetada pela heterogeneidade nas probabilidades de
captura criada por repetidas avistagens do mesmo individuo, o que tende a sub-estimar

o tamanho populacional.

No segundo caso, uma matriz X contendo o historico de captura de cada individuo
marcado durante o experimento foi inserido no programa computacional “Capture”
(Rexstad & Burnham, 1991). Este incorpora trés fontes de variacao nas probabilidades
de captura: temporal (M;), comportamental (M) e individual (My). Esses trés modelos,
suas possiveis combinagdes (Mwp, Mm, Mpn, Mipn) € mais o modelo que assume
probabilidades de captura constante (My) constituem os oito modelos do programa (Otis
et al., 1978). A selecdo do modelo mais apropriado (i.e., 0 modelo mais simples que se
ajuste aos dados) ¢ entdo realizada através de duas etapas: determinar os modelos que
melhor se ajustem aos dados e depois selecionar o melhor modelo. Na primeira etapa o
“Capture” realiza sete testes estatisticos para examinar o ajuste relativo dos dados entre
os modelos. Os trés primeiros testes tém o objetivo principal de estabelecer se 0 modelo
mais geral (M,) se ajusta melhor ou ndo aos dados do que modelos mais restritivos (M,

versus Mg; M, versus My. M, versus My). Os outros quatro testam se os dados estdo
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adequados ao modelo (e.g., ¢ testado o modelo M; para verificar se a variagdo no tempo
¢ a unica fonte de variacao nas probabilidades de captura dos dados). Na segunda etapa
o programa realiza uma seqiiéncia de testes usando uma func¢do discriminante
multivariada com o objetivo de selecionar o modelo mais apropriado e fornece um valor
de ajuste para cada modelo (variando entre 0 e 1) que serve como critério de sele¢do. O
modelo que resultar no escore 1,00 ¢ selecionado como sendo o mais apropriado;
contudo, modelos com escore igual ou maior do que 0,75 podem ser utilizados caso o
modelo selecionado nao possua estimador ou caso o pesquisador julgue como ndo
apropriado (Otis et al., 1978). A estimativa do nimero de animais marcados na
populacdo ¢ entdo realizada utilizando o modelo selecionado. Neste trabalho, o modelo
selecionado como o mais apropriado foi o modelo M, (para os anos de 2005 e 2007) e
o modelo My, (ano de 2006). Chapman (1980) e posteriormente Menkis e Anderson
(1988) ressaltam que o processo de selecao do “Capture” dever ser utilizado com
precaugdo, porque os testes ndo sdo independentes e geralmente tem pouco poder,
principalmente para populagdes pequenas (Menkis & Anderson, 1988). Se possivel
informacdes biologicas devem ser usadas para reduzir o nimero de modelos
considerados no estudo (Pollock ef al., 1990). A foto-identificagdo ¢ um procedimento
de marcacdo que ndo requer a manipulagdao dos animais e por isso a suposicao de que
ndo ocorrem respostas comportamentais em estudos envolvendo esta técnica tem sido
consenso entre muitos pesquisadores (e.g. Hammond, 1986; Wilson ef al., 1999). Neste
caso, o modelo M,, o qual envolve respostas comportamentais, parece nao ser
adequado. Optou-se por eliminar o modelo M, das andlises e utilizar o modelo My,
para estimar a abundancia para os anos de 2005 e 2007. Este modelo permite com que

as probabilidades de captura variem no tempo e por individuo, o que parece ser
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adequado sob o ponto de vista biologico em estudos envolvendo a foto-identificacao de
cetdceos. Chao ef al. (1992) derivou um estimador ndo paramétrico para este modelo
usando a idéia de cobertura amostral (C) (definido como fracao relativa do total das
probabilidades de captura dos individuos capturados) e uma expressdo para sua
variancia assintotica a partir de uma série de Taylor expandida. A construcdo dos
intervalos de confianga para todos os modelos do “Capture” ¢ baseada na suposi¢do de
que o numero de individuos na populacdo ndo capturados ¢ distribuido log-
normalmente. Dessa maneira, o limite inferior do intervalo de confianga ndo pode ser

menor que o numero de animais distintos identificados, enquanto o limite superior tende

a ser maior em relacdo a estimadores que assumem uma distribui¢do normal.

Estimativa do tamanho total da populagdo (va)

Os métodos de marcagdo-recaptura supracitados estimam apenas o nimero de animais
com marcas de longa duragcdo na populagdo (1(7 ) e necessita ser corrigido pela sua
proporcao em relagdo a parcela de ndo marcados (6) para estimar o tamanho total da
populacdo (marcados e ndao marcados). Alguns pesquisadores estimam 6 a partir da
propor¢ao do numero de fotografias de animais com marcas permanentes durante o
experimento (e.g. Williams et al., 1993; Dalla Rosa, 1999). Contudo, neste estudo, 6
foi estimado a partir das proporgdes de animais marcados registrados em cada grupo. A
escolha por este método justifica-se por: 1) além da populacdo apresentar uma alta
porcentagem de animais marcados, muitos individuos apresentam outros tipos de
marcas (como arranhdes) e caracteristicas que permitem distingui-los dos demais nas
analises dos grupos; 2) possibilita maior controle sobre a estimativa da proporcao de

animais marcados estimada.
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Com o objetivo de diminuir os erros nas estimativas de teta optou-se por excluir do seu
calculo tamanhos de grupo a partir do qual uma alta taxa de incerteza foi detectada na

sua estimativa. O “fator de exclusao” foi calculado como:

FE N,
N

onde,

FE = fator de exclusao;

N,= niimero de vezes em que grupo de tamanho (n) foi excluido das analises devido a

Incertezas;

N,=numero de vezes em que grupo de tamanho (n) foi observado.

Dessa maneira, decidiu-se arbitrariamente excluir das anélises tamanhos de grupo a
partir dos quais se obteve um fator de exclusdo acima de 10%. Nesse caso, grupos
compostos de 8 ou mais individuos foram eliminados. Filhotes foram tratados como
botos ndo marcados (caso ndo apresentassem marcas) € foram incorporados na
estimativa de teta (Wilson et al., 1999). Estimativas de 6 foram obtidas para cada ano
independentemente. Assumindo iguais probabilidades de captura para botos marcados e

ndo marcados, a proporcao de animais marcados em cada grupo amostrado representa
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uma estimativa ndo viesada da propor¢do de botos marcados na populagao (é), a qual

foi entdo calculada como sendo

VE
T

2

é= i=1
k

com sua variancia expressa como

k
Var(é)= EM /k2

onde,
I: ¢ o numero de botos com marcas permanentes no grupo i;

T: ¢ o nimero total de botos fotografados no grupo i;

k € o nimero de grupos fotografados.

O tamanho total da populagdo (Nr) foi estimado pela razao

. N
NT=_A
v/

onde,
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N ¢ a estimativa do numero de animais marcados na populacdo calculado através dos
métodos de marcagdo-recaptura;

6 ¢ a estimativa da proporcao de animais com marcas de longa-duragdo na populagao,
obtida através da média aritmética da propor¢do de animais marcados estimada para

cada grupo durante cada experimento.

A variancia de NT foi calculada pelo “método delta” (Seber, 1982) como sendo

A V) 1-0
var(Nr) = N+* VarEN) + AH
N no

onde,

n € o numero total de animais a partir do qual (é) foi estimado;

A~

6 ¢ a proporc¢ao de animais marcados na populagdo;

O coeficiente de variagdo para o tamanho total da populagao C V(]\A/T) pode ser expresso

como CVs de Ne é:

CV(Nr) =(CV(N)? + (CV(B))?

Burnham et al. (1987) recomendam a aproximagdo log-normal para a construgdo dos

intervalos de confian¢a, uma vez que intervalos de confianga padrao (i.e., através de
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aproximacdo normal) podem resultar em limites abaixo de zero. Assim, o limite
inferior do intervalo de confianga ¢ dado por N, =1% e o limite superior por

N 5= N x r. Para um intervalo de 95%, r & calculado como:

r = exp{L.96+/In(1 + (CV (N, ))* )}

onde ((1+(C V(]\A/T ))?) é uma aproximacgio da Var(lnNT).

Sazonalidade Reprodutiva

A sazonalidade reprodutiva foi investigada a partir da estimativa da data de nascimento
de filhotes de fémeas que possuiam marcas de longa duracdo na nadadeira dorsal.
Utilizaram-se dados coletados sistematicamente entre dezembro de 2004 e margo de
2008 para este proposito. O més de nascimento dos filhotes foi estimado a partir do
ponto médio entre a data da ultima vez em que a mae foi fotogratada sem o filhote e a
data da primeira avistagem da mae com o filhote, somente quando esse intervalo de
tempo ndo excedesse 45 dias. Caso contrario, a data de nascimento estimada nao foi
incluida nas andlises. Porém, para fémeas que foram avistadas com filhotes que
apresentassem caracteristicas de recém-nascidos (e.g., dobras fetais, nadadeira dorsal
flexivel) e que seu ultimo registro sem filhote fosse superior a 45 dias, o més de
nascimento foi considerado o més da primeira avistagem da mae com seu filhote. As
estagdes do ano foram definidas como segue: primavera (outubro-dezembro), verao

(Janeiro-marc¢o), outono (abril-junho) e inverno (julho-setembro).
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Intervalos de Nascimento e Fecundidade

O intervalo entre sucessivos nascimentos fornece uma medida da taxa de producdo de
filhotes na populagdo (Olesiuk er al., 1990). E possivel calcular os intervalos de
nascimentos (IN) quando o histoérico reprodutivo de fémeas conhecidas na populagdo ¢
registrado ao longo do tempo. Neste trabalho intervalos de nascimentos foram
estimados a partir do historico reprodutivo de fémeas possuindo marcas de longa
duracdo evidentes. Para estimar os intervalos de nascimento, dados de foto-
identificacdo coletados sistematicamente entre dezembro de 2004 e margo de 2008
foram utilizados, assim como dados oriundos de saidas oportunisticas realizadas entre
2002 e 2004. O intervalo de nascimento foi calculado para cada fémea marcada através

do ntimero de anos entre sucessivos registros de nascimentos.

Em dinamica populacional, entende-se por fecundidade o nimero de descendentes
fémeas produzidos por fémeas em um determinado periodo. Duas técnicas foram
utilizadas para a estimativa da fecundidade. A primeira consistiu em utilizar a foto-
identificacdo para estimar o nimero minimo de fémeas maturas na populacdo para os
anos de 2005-2007. Considerou-se como matura toda fémea com marcas de longa
duragdo que durante o periodo de estudo foi registrada como mae de filhotes. Além
disso, também utilizou-se o historico de dados de foto-identificacdo de trabalhos
realizados no estudrio da Lagoa dos Patos entre o periodo de 1976-2004 pelo
Laboratério de Tartarugas e Mamiferos Marinhos — FURG. Assim, individuos
fotografados entre 2005-2007 que nao foram observados com filhotes, mas que em

periodos anteriores haviam sido registrados como sendo “maes” foram incluidos na
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populagdo de fémeas maturas para os anos em que foram fotografadas. Assim a

fecundidade foi estimada como

1 fm onde,

~ N filhotes
F

F, ¢ a estimativa da fecundidade anual da populagao;
fm € o nimero minimo de fémeas maturas na populagdo em um determinado ano;

Nyuoes € 0 numero total de filhotes produzidos em um determinado ano;

A segunda técnica empregada representa uma forma indireta de se calcular a
fecundidade. A taxa anual de prenhes (TAP) representa a fracdo de fémeas maturas
prenhas na populacao, dividido pelo tempo de gestagcdo (Perrin & Reilly, 1984), a qual ¢
considerado como aproximadamente 1 ano para 7. truncatus (Schroeder, 1990). Logo,
uma forma aproximada de se obter a TAP ¢ através da reciproca do intervalo de
nascimento. Assumindo-se uma propor¢do sexual de 1:1 ao nascer, o qual ¢ padrao para
os vertebrados superiores (Caughley, 1977), divide-se TAP por dois para se obter a

fecundidade. Assim, a fecundidade foi calculada como

Fy=—i—
IN x 2
onde,

A

F, é a estimativa da fecundidade média da populagio;

IN ¢ a estimativa média do intervalo de nascimento da populagdo.
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Taxa Bruta de Reprodug¢do Anual (TBRA)

Existem dois tipos de taxas reprodutivas que sdo de interesse em avaliagdes
populacionais: taxas brutas e taxas liquidas de reproducdo anual, as quais diferem
grosseiramente por levar em conta ou ndo a mortalidade natural anual, respectivamente
(Perrin & Reilly, 1984). A dificuldade em se medir precisamente a mortalidade natural,
principalmente em populagdes exploradas pela caca ou que sejam vitimas de capturas
acidentais, restringe o uso das taxas liquidas de reproducdao anual. Embora existam
alguns métodos mais complexos e que, em teoria, seriam ideais para estimar as taxas
brutas (e.g., modelos idade-especificos que levam em consideracao a probabilidade de
uma fémea de idade x ter filhote a cada periodo de tempo e a propor¢do de fémeas
maturas de idade x que compde a populacao, Keyfitz, 1977), neste trabalho a taxa bruta
de reproducao anual foi calculada como:

N+

A

N:

TBRA =

onde,
TBRA ¢ a estimativa da taxa bruta de reproducao anual;

Nr € o numero de filhotes nascido durante um ano;

N: é o tamanho estimado da populagdo.

Os nascimentos na populacdo foram contabilizados anualmente através da identificagdo
individual das fémeas com filhotes recém-nascidos durante a estacdo reprodutiva de
cada ano. Marcas temporarias (e.g. arranhdes) também foram utilizadas para auxiliar na

identificacao de fémeas que nao possuiam marca de longa duragao.
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Resultados

Foto-identificacio

Entre dezembro de 2004 e marco de 2008 foram realizadas 69 saidas de campo para
foto-identificar os botos no estuario da Lagoa dos Patos, totalizando 470 horas e 41
minutos de esfor¢o amostral. O nimero de saidas variou entre os meses a cada ano
(Tabela 2.1). Em alguns meses ndo foi possivel realizar saidas devido as condic¢des

ambientais adversas.

Tabela 2.1. Esfor¢o de saidas de campo expresso em dias para cada més/ano durante o periodo de estudo.

Ano Jan Fev Mar Abr Maio Jun Jul Ag Set Out Nov Dez Total
2004 - - - - - - - - - - - 1 1
2005 1 2 2 2 1 - 4 3 3 3 1 22
2006 2 2 3 4 4 3 2 - 1 2 23
2007 2 1 2 2 1 2 3 2 2 2 19
2008 - 3 1 - - - - - - - - - 4
Total 5 8 8 8 1 7 6 6 3 6 5 6 69

Os botos foram encontrados em todas as saidas e 589 grupos foram registrados (202 em
2005, 217 em 2006 e 170 em 2007). O namero de botos foto-identificados por saida de
campo foi muito similar entre os anos, variando de 5 a 31 (média =14,6; DP =6) em
2005, de 6 a 29 (média =16,7; DP =6,5) em 2006 e de 6 a 27 (média =18,5; DP = 6,5)
em 2007 (Tabelas 2.2, 2.3 e 2.4). O tamanho de grupo variou entre 1 ¢ 19 individuos
(moda = 2; média = 4; DP = 3) (Figura 2.5). A composicao dos grupos também variou
bastante. Observaram-se individuos em todos os estagios de desenvolvimento (recém-
nascidos, juvenis, sub-adultos e adultos). Aproximadamente 13.482 fotografias foram
tiradas durante o estudo, das quais 8.489 (62,9 %) foram incluidas na categoria 1 de

qualidade.
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Tabela 2.2. Historico acumulado das capturas dos botos foto-identificados em cada saida realizada durante o ano de 2005 e
o esforgo amostral correspondente.

Saida N Capturas N Recapturas N Novos Marcados N total identificado Esforco
® (n) (my) (u) My (h:min)
1 14 0 14 14 7:25
2 10 4 6 20 5:40
3 11 7 4 24 6:14
4 5 5 0 24 2:15
5 8 5 3 27 6:10
6 17 10 7 34 8:38
7 17 13 4 38 8:40
8 10 10 0 38 7:15
9 14 11 3 41 7:06
10 14 12 2 43 6:00
11 19 17 2 45 7:34
12 16 11 2 47 8:20
13 31 29 2 49 7:43
14 15 15 0 49 6:45
15 12 12 0 49 8:35
16 7 6 1 50 5:08
17 14 13 1 51 9:26
18 26 26 0 51 8:11
19 11 11 0 51 8:20
20 15 15 0 51 8:14
21 22 20 2 53 6:28
22 13 13 0 53 7:50
Total 321 265 53 53 157:57

Tabela 2.3. Historico acumulado das capturas dos botos foto-identificados em cada saida realizada durante o ano de 2006 ¢ o
esfor¢o amostral correspondente.

Saida N Capturas N Recapturas N Novos Marcados N total identificado Esforco
® (n) (my) (u) My (h:min)
23 11 0 11 11 5:39
24 19 7 12 23 9:25
25 13 7 6 29 5:56
26 6 5 1 30 7:00
27 24 18 6 36 8:58
28 22 17 5 41 9:45
29 8 7 1 42 5:20
30 24 21 3 45 8:40
31 17 14 3 48 9:39
32 8 6 2 50 7:11
33 11 11 0 50 7:00
34 11 10 1 51 6:30
35 18 16 2 53 8:04
36 24 23 1 54 7:07
37 17 17 0 54 5:47
38 15 14 1 55 7:27
39 14 14 0 55 5:20
40 12 12 0 55 6:58
41 29 28 1 56 8:06
42 20 19 1 57 8:31
43 20 20 0 57 5:57
44 23 23 0 57 8:48
45 8 8 0 57 9:27

Total 374 317 57 57 172:35
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Tabela 2.4. Historico acumulado das capturas dos botos foto-identificados em cada saida realizada durante o ano de 2007 e o
esfor¢o amostral correspondente.

Saida N Capturas N Recapturas N Novos Marcados N total identificado Esforco
® (ny) (m,) (uy) My (h:min)
46 20 0 20 20 7:33
47 27 11 16 36 9:27
48 19 13 6 42 9:10
49 27 25 4 46 10:12
50 25 22 2 48 8:35
51 25 25 3 51 8:22
52 23 23 0 51 6:57
53 7 7 0 51 3:04
54 18 18 0 51 8:05
55 23 19 4 55 7:57
56 7 7 0 55 8:00
57 18 13 5 60 5:39
58 14 14 0 60 7:35
59 16 16 0 60 4:15
60 20 19 1 61 6:56
61 24 24 0 61 8:52
62 14 13 1 62 6:46
63 6 6 0 62 4:59
64 18 18 0 62 7:45

Total 351 293 62 62 140:09
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Figura 2.5. Distribuicdo de freqiiéncia de tamanho de grupo dos botos entre 2005-2007.
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Figura 2.6. Distribui¢do dos grupos de botos observados
ao longo do periodo de estudo no estuario da Lagoa dos
Patos.

Embora em algumas ocasides os botos
tenham sido avistados adentrando o
estuario, oS encontros foram

concentrados proximos a boca do

estudrio (Figura 2.6).

Entre 2005 e 2007, 66 botos foram
foto-identificados, sendo 53 em 2005,
57 em 2006 e 62 em 2007. Durante
2006-2007 treze individuos foram
adicionados ao catalogo (seis em 2006
e sete em 2007). Destes, a maioria

(76,9%; n=10) ja vinha sendo

identificado através de riscos e arranhdes na dorsal desde 2005 e acabaram ganhando

marca de longa duragdo de um ano para o outro. Apenas 3 possuiam a nadadeira dorsal

muito marcada e nunca haviam sido fotografados no estuario. Nao ha evidéncias de que

estes botos ganharam marca nova durante o experimento, pois suas marcas nao eram

marcas frescas. Dois foram fotografados em apenas uma ocasido e o outro em apenas

duas (uma em 2006 e outra em 2007).

O numero de ocasides em que cada boto “marcado” foi “capturado” durante todo o

periodo de estudo (somando todas a saidas, n=64) variou entre 1-36 vezes (média

=16,7; D.P =9,8) (Figura 2.7). Apenas quatro individuos (6%) dos 66 “marcados” foram
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fotografados somente uma vez na area de estudo. As taxas de re-avistagens [i.e. O
numero de botos foto-identificados no tempo () e que foram fotogratados novamente
no tempo (#+1)] foram altas entre 2005 e 2006 (n=51; 96,2%), 2006 ¢ 2007 (n=56;

98,2%) e 2005 e 2007 (n=50; 94,3%).

Nimero de botos
w
]
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]

6 7 8 9 1011 12 13 14 1516 17 18 19 20 21 22 23 24 25 26 27 28 29 30 31 32 33 34 35 36
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Figura 2.7. Freqiiéncias das avistagens dos botos foto-identificados durante as saidas de campo realizadas entre
2005-2007 (n=64).

Estimativas de Abundincia

Estimativas do numero de animais marcados na populagio

As estimativas do numero de animais marcados N na populagdo para os modelos My, €
Chapman estdo mostrados nas Tabelas 2.5 e 2.6, respectivamente. A partir dos
resultados alcancados observa-se que as estimativas foram muito similares entre os anos
e entre os dois modelos utilizados. Para todos as estimativas, o modelo My, forneceu
intervalos de confianga mais amplos e nunca abaixo do nimero minimo de botos foto-
identificados. O estimador de Chapman, exceto pela estimativa de 2007, forneceu o

limite inferior dos seus intervalos de confianca abaixo do nimero minimo de animais
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foto-identificados nos experimentos, o que indica que o método empregado para a
constru¢do do intervalo de confianga para este modelo ¢ inadequado.

Tabela 2.5. Resultados do programa Capture para as estimativas do nimero de animais marcados na populacdo de
botos, Tursiops truncatus, do estuério da Lagoa dos Patos.

Ano Ocasides M .., Modelo N IC(95%) P _EP(N) cV (N)

2005 18 53 M 56 54-64 0,27 2,36 0,0422
2006 18 57 M 59 58-67 0,29 2,03 0,0345
2007 18 62 M 66 64-76 0,29 2,85 0,0432

M,1= numero total de animais distintos marcados durante o experimento; ( V)= estimativa do namero de botos marcados na
populagdo; IC (95%)= intervalo de confianca de 95% para as estimativas; p = probabilidade média de captura dos animais; EP

(N)= erro padrdo; CV (N)= coeficiente de variagdo.

Tabela 2.6. Resultados das estimativas do nimero de animais marcados na populagdo (N ) de botos, Tursiops
truncatus, do estuario da Lagoa dos Patos a partir das modificagdes de Chapman para o estimador de Petersen.

Ano Ocasides M,+1 n n, m, N IC (95%) EP (N) CV(]\?)
2005 18 53 48 45 40 54 52-56 1,13 0,0421
2006 18 57 53 51 47 57 55-59 0,77 0,0344
2007 18 62 51 54 43 65 62-68 1,69 0,0431

M,1= nimero total de animais distintos marcados durante o experimento; n;= nimero de animais marcados na primeira ocasiao;
ny= nimero de animais marcados na segunda ocasido; m,= numero de animais recapturados na segunda ocasido; IC (95%)=

intervalo de confianga de 95% para as estimativas; Var (N)= variancia; EP ( N )= erro padrio; CV (N )= coeficiente de variagdo.

As curvas de descobrimento dos individuos com marcas de longa apresentaram padroes
muito similares, com a taxa de identificagdo de novos botos diminuindo a cada saida,
representada pelo grau de inclinacdo da curva (Figura 2.8). Durante cada ano, o plato
(definido como o ponto onde se observou 95% de todos botos foto-identificados para
cada periodo) foi alcangado entre a 12° ¢ a 16" saida de campo. Os padrdes (ou a
tendéncia a estabilidade) das curvas de descobrimento sugerem que a populagdo se

manteve fechada durante as estimativas de abundancia realizadas.
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Figura 2.8. Curvas cumulativas de descobrimento dos botos,

Estimativas do tamanho total da populagdo

Tursiops truncatus, foto-identificados anualmente no
estuario da Lagoa dos Patos através de suas marcas naturais de longa duragdo. (A) 2005; (B) 2006; (C) 2007; (D) todo
periodo de estudo (2005-2007).

A estimativa da proporcao de animais possuindo marcas de longa duragdao na populagao

(6) variou entre 62% e 74%, dependendo do periodo para o qual foi estimada. A

proporcao de animais marcados aumentou ao longo do estudo (Tabela 2.7).

Tabela 2.7. Estimativa da propor¢do de botos, Tursiops truncatus, possuindo marcas de longa duragdo na
populagdo do estuario da Lagoa dos Patos.

Ano n 0 EP(0)
2005 516 0,6208 0,01
2006 626 0,6688 0,02
2007 537 0,7444 0,03

A

n = nimero de individuos a partir do qual 6 foi estimado; 6= estimativa da propor¢do de botos marcados na

populagdo; Var (N)= variancia; EP (N)= erro padréo.
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A estimativa do tamanho total da populacdo que utiliza a area de estudo, levando em
consideragdo a proporcdo de individuos marcados, foi muito similar entre os anos e
entre os estimadores, ndo ultrapassando 89 individuos (Tabela 2.8). O tamanho
populacional maximo estimado foi de 88 botos (95% IC =81-95) para o ano de 2006.
Mesmo assumindo o limite superior do intervalo de confianca para o ano de 2006, o

qual representa a maior estimava, o tamanho populacional nao ultrapassa 97 individuos.

Tabela 2.8. Resultados das estimativas de abundancia ( I\A/'r) para os anos de 2005-2007. As estimativas de animais
com marcas de longa duragdo (N), estimados pelos modelos de Chapman ¢ My, ¢ da propor¢do de animais
marcados na populacdo (8 ) também sdo mostrados na tabela.

Estimador N EP(N) cv IC (95%) 6 (Nr)  CV (N»)  IC(95%)

Chapman 54 1,13 0,0209 52-56 0,6208 87 0,0487 79-96
2005

Mth 54 1,33 0,0246 54-61 0,6208 87 0,0488 79-95

Chapman 57 0,77 0,0356 55-59 0,6688 85 0,0518 77-94
2006

Mth 59 2,03 0,0346 58-67 0,6688 88 0,0519 79-97

Chapman 65 1,69 2,60 62-68 0,7444 87 0,0487 79-96
2007

Mth 66 2,85 2,61 64-76 0,7444 89 0,0473 81-98

EP(N) = Erro padrdo da estimativa do nimero de animais marcados na populagdo; CV(%) = coeficiente de variagdo; IC (95%) =
intervalo de confianga de 95% para as estimativas.

Sazonalidade Reprodutiva

Foi possivel estimar a data de nascimento para 15 neonatos a partir de 14 fémeas (a data
de nascimento foi estimada para dois neonatos da fémea LP007). Oito nascimentos
tiveram sua data estimada a partir do ponto médio entre a ultima avistagem da fémea
sem o filhote e a primeira avistagem com filhote. O numero médio de dias entre as
sucessivas avistagens foi 30 (DP= 12 dias). Sete nascimentos foram estimados pela data

da primeira avistagem da mde com o neonato. Foi encontrada uma distribui¢cao uni-
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modal nos nascimentos da populacdo do estuario da Lagoa dos Patos, ocorrendo entre
os meses de novembro e abril (Figura 2.9). Contudo, a maioria dos nascimentos (80%,
n=12) ocorreu entre o final da primavera (dezembro) e meados do verdo
(Janeiro/fevereiro). A fémea LP007 teve o nascimento de ambos os neonatos estimado

para o més de dezembro (um em 2005 e outro em 2007).

N nascimentos
N saidas

m_ Nascimentos « Saidas de campo

Figura 2.9. Sazonalidade reprodutiva da populacdo de botos, Tursiops truncatus, no estudrio da Lagoa
dos Patos. A sazonalidade esta representada pelo numero absoluto de nascimentos estimados para cada
més com o esforgo amostral correspondente (representado pelo nimero de saidas/més).

Intervalos de Nascimento e Fecundidade

Foi possivel estimar o intervalo de nascimento para nove fémeas foto-identificadas,
totalizando o registro de 13 intervalos de nascimentos (Figura 2.10, Tabela 2.9). Para
uma das fémeas, LP009, registrou-se o nascimento de quatro filhotes (trés intervalos de
nascimento) enquanto que para as outras apenas um intervalo de nascimento foi
registrado. O intervalo de nascimento variou de 1 a 4 anos (média=2,3; DP= 0,94).

Duas fémeas, LP009 ¢ LP047 tiveram filhotes em anos consecutivos.
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Numero de vezes observado

1 2 3 4
Intervalo entre nascimentos (anos)

Figura 2.10. Intervalos de nascimento estimados para a populacdo de botos, Tursiops truncatus, no estuario da
Lagoa dos Patos.

Tabela 2.9. Histdrico reprodutivo das fémeas possuindo marcas de longa duracdo utilizadas no calculo dos intervalos
de nascimentos da populagg@o de botos, Tursiops truncatus, no estuario da Lagoa dos Patos. X= ano de nascimento do
filhote; IN = intervalo de nascimento (nimero de anos entre sucessivos nascimentos registrados para uma
determinada fémea; * assinala os anos em que as maes foram avistadas com seus filhotes; ND= informacao ndo
disponivel; - assinala os anos em que as maes foram avistadas sem os filhotes; ( ) ¢ utilizado para referir-se a
sucessivos intervalos de nascimento estimados para uma mesma fémea; DP= desvio padrdo).

Identificacdo 2002 2003 2004 2005 2006 2007 2008 IN (anos)
LP0O0O7 X X 2
LP0O0O8 X X 2
LP009 X X X X (2) (2) (1)
LP023 X X 3
LP028 X X 2
LPO31 X X X (2)(2)
LP042 X X 3
LP043 X X 4
LP047 X X 1
LP056 X X 4
Média 2,3

DP 0,94

No total estimou-se que, no minimo, 23 fémeas maturas compunham a popula¢do em
estudo no ano de 2005 e 26 em 2006 e 2007. A fecundidade média estimada levando em

consideracdo estas estimativas foi de 0,13 (13%) (Tabela 2.10). A partir da média
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estimada para o intervalo de nascimento, calculou-se que a taxa de prenhes da

populagdo seria de aproximadamente 0,43 e a taxa de fecundidade 0,22.

Tabela 2.10. Resumo das taxas reprodutivas da populacdo de botos, Tursiops truncatus, do estuario da Lagoa dos
Patos. TBRA ¢ o niumero de nascimentos registrados pelo tamanho populacional estimado. Fecundidade é o numero de
filhotes fémeas pelo numero de fémeas maturas estimadas na populagdo. Fecundidade* foi calculada através da
reciproca do intervalo de nascimento estimado divido por dois (assumindo razdo sexual de 1:1 ao nascer).

2005 2006 2007 Média DP
Estimativa populacional 87 88 87
Numero total de nascimentos 7 7 6 6,6 0,57
TBRA 0,08 0,08 0,07 0,07 0,01
Nimero minimo de Fémeas maturas 23 26 26
Fecundidade 0,15 0,13 0,11 0,13 0,02
Fecundidade* - - - 0,22 -

Taxas Brutas de Reproducio Anual (TBRA)

Vinte neonatos foram observados durante o periodo de estudo (2005-2007). O numero
de filhotes produzidos foi muito similar entre os anos. Sete nascimentos foram
registrados entre 2005-2006 e seis em 2007, resultando em uma taxa bruta de

reproducao anual média estimada em 0,07 (7%) (Tabela 2.10).
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Discussao

Estimativas de abundancia

Os resultados deste trabalho sdo muito similares aos de Dalla Rosa (1999), o qual
estimou a populacdo em torno de 83 botos (IC 95%= 78-88) (modelo Mth) e 82 botos
(IC 95%= 79-84; modelo de Petersen, modificagdo de Chapman) para o ano de 1998,
confirmando que a populacdo de botos que habita o estuario da Lagoa dos Patos ¢
pequena. Os baixos coeficientes de variagdo demonstraram que as estimativas foram
precisas. Além disso, a similaridade dos resultados obtidos a partir dos dois diferentes
estimadores reforcam a robustez da estimativa do tamanho real da populagdo (Seber,
1982). Encontram-se também dentro da amplitude de valores registrados para
populagdes costeiras de 7. truncatus em diversas localidades no mundo (e.g. 66
individuos em Doubtful Sound, Nova Zelandia: Haase & Schneider, 2001; 129
individuos em Moray Firth, Escocia: Wilson ef al., 1999; 100 individuos, Sarasota,
Flérida: Wells & Scott, 1990; 286 individuos, Sanibel: Shane, 1987), o que confirma o
padrao de distribuicdo da espécie nessas regides caracterizada pela formagdo de

pequenas populagdes (ou sub-populagdes) associadas a rios, estuarios, baias e fiordes.

Espécies costeiras com altos graus de residéncia sdo vulneraveis ao declinio
populacional devido principalmente a perda e degrada¢do do habitat, particularmente
quando essas espécies ocupam habitats relativamente restritos (Warkentin &
Hernandez, 1996). A medida que o tamanho populacional decresce, o risco de extingdo
aumenta devido a perda de diversidade genética causada pelo endocruzamento , assim
como devido a efeitos estocasticos ambientais e demograficos (e.g. Caughley & Gunn,

1996; Fowler & Baker, 1991). Analises de viabilidade populacional de espécies
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costeiras bem estudadas (7. truncatus e Cephalorhynchus hectori) indicam que
populagdes constituidas por menos de 100 animais possuem altas probabilidades de
extingdo mesmo quando as taxas de mortalidade ndo-natural sdo baixas (Thompson et

al., 2000; Burkhart & Slooten, 2003; Slooten, 2007).

Devido as altas taxas de mortalidade detectadas entre 2002 e 2005 esperar-se-ia um
declinio no tamanho da populagdo entre 1998 (o ano da primeira estimativa de
abundancia — ver Dalla Rosa, 1999) e 2005. Porém, a similaridade encontrada entre as
estimativas de abundancia deste trabalho com os resultados obtidos em 1998 (Dalla
Rosa, 1999) sugere que este declinio ndo ocorreu e que a populagdo encontra-se estavel.
Wilson et al. (1999), através de simulagdes, estimou em 15 anos o tempo necessario
para se detectar um declinio populacional através de estimativas de abundancias
realizadas a cada cinco anos em uma populagdo que sofra uma taxa anual de 5% de
declinio. Assumindo que a mortalidade por pesca tenha afetado a populacdo apenas
durante 4 dos 7 anos (capitulo I) que separam as duas primeiras estimativas de
abundancia (1998/2005), o declinio seria detectado apenas caso a taxa anual de declinio

fosse alta.

As premissas dos modelos de marcagdo-recaptura parecem ter sido satisfeitas neste
trabalho. A curva cumulativa de descobrimento tem sido muito utilizada como critério
para inferir fechamento populacional (e.g., Willians et al., 1993; Dalla Rosa, 1999;
Wilson et al., 1999) e calcular taxas de imigracao (Wells, 1986). As altas taxas de
recaptura anuais e interanuais (variando de 94,3 a 98,2%) somadas aos padrdes das

curvas cumulativas de descobrimento de animais foto-identificados para cada periodo,
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sugerem fortemente que a populagdo manteve-se fechada durante o estudo (premissa 1).
Além disso, pode-se justificar a validade do fechamento populacional pela selecdo de
periodos de tempo relativamente curtos para as saidas de campo e evitando os periodos
de nascimentos, que se sobrepde com a maior ocorréncia de mortalidade da espécie na

area de estudo (ver capitulo 1).

A premissa 2, que assume igual probabilidade de captura entre ocasides e individuos
dificilmente ¢ satisfeita em estudo de populagdes animais (e.g. Otis et al., 1978;
Hammond et al., 1990). Ao utilizar o modelo My, o qual leva em consideragao essas
variagoes temporais e individuais, € o modelo de Chapman (sem reposi¢ao), o qual
tende a diminuir os efeitos causados pela heterogeneidade individual (Calambokidis et
al.,1990), ¢ possivel relaxar o cumprimento desta premissa. Link (2003) demonstrou
que o uso de diferentes modelos que se ajustam igualmente bem aos dados pode levar a
estimativas de abundancia muito diferentes quando as probabilidades de captura sdo
baixas. As altas probabilidades médias de captura encontradas neste estudo indicam que

nao se corre este risco no presente estudo.

Violagdo da premissa de que as marcas ndo sao perdidas durante o experimento
(premissa 3) leva a super-estimacao do tamanho populacional. A perda de marca pode
ser devido a aquisi¢cao de uma nova marca durante o experimento, descaracterizando a
marca antiga. A alta taxa de re-avistagens dos individuos marcados sugere que ao
considerar como marcados apenas individuos possuindo marcas conspicuas de longa

duragdo a premissa 3 foi cumprida.
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Identifica¢des incorretas (premissa 4) podem ocorrer caso marcas muito sutis e/ou
fotografias de baixa qualidade sejam utilizadas. De acordo com Stevick et al. (2001), os
vieses introduzidos por identificacdes incorretas podem ser reduzidos removendo
fotografias de baixa qualidade. Os autores também ressaltam que a qualidade
fotografica ¢ o determinante mais importante nas taxas de erros de identificagdes.
Utilizando somente fotos de boa ou excelente qualidade, individuos com marcas de
longa durac¢do proeminentes e saidas de campo concentradas em um curto espago de
tempo, a probabilidade de violar as premissas 3 e 4 foi reduzida. A utilizacdo da

fotografia para o reconhecimento individual garante o cumprimento da premissa 5.

A anélise de grupos grandes para estimar 6 pode ser problematica, a medida em que o
numero de individuos “ndo marcados” aumenta no grupo. Eliminar grupos grandes
apenas quando o niamero de individuos ndo marcados fosse alto introduziria um viés na
sua estimativa, aumentando a propor¢cdo de marcados e sub-estimando o tamanho
populacional. Por isso optou-se pela exclusdo de grupos contendo mais de 7 individuos.
A freqiiéncia observada de grupos com mais de sete botos foi baixa (7,8% do total de
grupos amostrados), sendo o tamanho médio de grupo estimado em 3,8 botos (DP=

2,6).

Sazonalidade reprodutiva
A estimativa da data de nascimentos a partir de foto-identificacdo parece ser o método
mais confidvel para determinar a sazonalidade reprodutiva em populagdes selvagens de

cetdceos e tem sido aplicada com sucesso para estimar o intervalo de nascimento para
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algumas espécies (e.g., Baker ef al., 1987; Olesiuk ef al., 1990; Herzing, 1997; Santos

et al., 2001; Haase & Schneider, 2001; Thayer et al., 2003).

Sazonalidade reprodutiva bem definida ja foi descrito para muitas outras populacdes de
odontocetos (e.g. Phocoena phocoena, Read, 1990; Delphinus delphis, Westgate &
Read, 2007;Pontoporia blainvillei, Danilewicz, 2003; populacdo costeira de Sousa
chinensis na Africa do Sul, Karczmarski, 1999). No geral, 7. truncatus parece nio
seguir um padrao na reprodu¢do determinado pela latitude ou temperatura, mas sim por
adaptagdes as condigdes locais dos ambientes (Urian et al., 1996). Embora alguns
autores tenham descrito para muitas populacdes de 7. truncatus uma sazonalidade
reprodutiva bem marcada, com os nascimentos ocorrendo durante o final da primavera e
verdo (e.g., populacao de Sarasota, Wells et al, 1987; Doubtfull; Sound-Nova Zelandia,
Haase & Schneider, 2001; Carolina do Norte, Thayer ef al., 2003) uma distribui¢ao bi-
modal nos nascimentos parece ocorrer em algumas populagdes de latitudes semelhantes
(Urian et al., 1996), embora os métodos de amostragens (avistagens de animais em vida
livre versus encalhes de neonatos e crescimento fetal) possam influenciar nestas
diferencas (Mann ef al., 2000). Os nascimentos na populagdo de botos que habita o
estudrio da Lagoa dos Patos sdo claramente sazonais, uni-modal, ocorrendo em um
curto periodo de tempo (quatro meses) entre final da primavera e verdo. Esse padrao
coincide com um aumento na freqiiéncia de comportamento social observado durante os

meses de verdo na area de estudo (Mattos, 2003).

A reprodugdo sazonal ¢ pronunciada em muitas espécies de pequenos odontocetos

(Barlow, 1984). Padrdes pronunciados sdo mais evidentes em espécies que ocorrem em
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altas latitudes e parecem estar intimamente relacionados a alguns fatores ambientais
(e.g. temperatura da agua e disponibilidade de recursos), tornando-se mais acentuados
quando as diferen¢as sazonais nestes fatores aumentam (Wells et al., 1987; Cockcroft &
Ross, 1990; Read, 1990). Possivelmente a sazonalidade na reproducao seja resultado de
uma interagdo de fatores cujo resultado final seja um aumento na sobrevivéncia dos
filhotes. Latitude, foto-periodo, temperatura, diferencas sazonais na disponibilidade e
qualidade de presa e pressdo imposta pela agao de predadores tém sido descritos na
literatura como os principais provaveis fatores determinantes na sincronia e
sazonalidade na reproducdo (e.g. Rutberg, 1987; Bronson, 1989). A sazonalidade
reprodutiva bem marcada da populacao de botos do estudrio da Lagoa dos Patos parece
ser delineada por dois fatores principais: temperatura da agua e variagdo sazonal na
disponibilidade de presas. A temperatura da agua na 4rea de estudo varia
consideravelmente o longo do ano, com a temperatura minima oscilando entre 10°C e
12°C no inverno e a maxima entre 24°C e 25°C durante o verdo (Laboratorio de
Mamiferos Marinhos-FURG, dados nao publicados). A maioria das espécies de peixes
que utilizam as zonas rasas dos estuarios do Rio Grande do Sul e que sdo presas dos
botos tem seu pico de reproducdo e abundancia associado aos meses de primavera e
verdo (Sinque & Muelbert, 1998; Vieira et al., 1998) havendo uma redugdo drastica na
abundancia durante o inverno (Ramos & Vieira, 2001). Sabe-se que a demanda nutritiva
das maes ¢ maior durante o final da gestacdo e no inicio da lactagdo, portanto a época
de nascimento deve maximizar a oportunidade da fémea de explorar niveis 6timos de
recursos durante este periodo (e.g. Rutberg, 1987; Gaillard et al., 1993). O custo
energético de manter a temperatura corporal ¢ menor durante os meses quentes,

exigindo menor gasto energético do neonato e aumentando as suas chances de
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sobrevivéncia. Isto parece corroborar com a hipotese de que os neonatos podem
aumentar sua sobrevivéncia caso nas¢am quando a temperatura da agua € quente ¢ a
disponibilidade de recursos ¢ adequada para as maes lactantes (Wells et al., 1987; Mann
et al., 2000). Reforca esta teoria o fato de que a toninha, Pontoporia blainvillei, uma
espécie simpatrica, no Rio Grande do Sul, segue um padrdao muito similar ao dos botos
na sazonalidade reprodutiva, com os nascimentos ocorrendo entre outubro e fevereiro
(Danilewicz, 2003). Outra populacdo dessa mesma espécie que habita as aguas costeiras
do Rio de Janeiro e Espirito Santo se reproduzem o ano todo (Di Beneditto & Ramos,
2001). Nesse sentido, parece que a €poca de nascimento bem marcada tanto dos botos
quanto das toninhas no RS ¢, pelo menos em parte, uma resposta adaptativa a
pronunciada variabilidade sazonal na temperatura da 4gua e/ou disponibilidade das

presas, como mencionado por Danilewicz (2003).

Intervalos de Nascimento e Fecundidade

A gestacao tem duracdo aproximada de 12 meses em 7. truncatus (Schroeder, 1990),
com periodo de lactacdo variado. Estudos com botos em cativeiro reportam 18 meses de
periodo de lactacdo (Tavolga, 1966; Cockcroft & Ross, 1990), enquanto estudos
realizados com populagdes selvagens descrevem o dobro deste tempo (e.g., Wells et al,
1987; Mann et al., 2000; Wells, 2000). O intervalo de nascimento médio de 2,25 anos
encontrados neste estudo esta abaixo do valores reportados para populagdes selvagens
de Tursiops sp. em outra regides: 3 anos na costa leste da Africa do Sul (Cockcroft &
Ross), 4,3 anos (moda= 5) na populagdo de Sarasota, Flérida (Wells, 2000), 3,4 anos
para a populagdo na costa do Japao (Kogi et al., 2004), 4,5 anos (moda= 4) para uma

populacdo em Shark Bay, Australia (Mann et al., 2000), 3,8 anos (moda= 3) para um
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populagdo estuarina em Port River, Adelaide, sul da Australia (Steiner & Bossley,
2008) e 2,9 anos para os botos na Carolina do Norte, Estado Unidos (Thayer, 2008).
Nessas populagdes curtos intervalos de nascimento normalmente estdo associados a
perda do filhote durante seu primeiro ano de vida (e.g. Grallier et al., 2003). Neste
estudo ndo foi registrada a morte de nenhum filhote das fémeas utilizadas para estimar
os intervalos de nascimento até que os mesmos completassem um ano de vida. Os
filhotes foram sempre vistos ao lado das maes até que um novo filhote nascesse. Apds o
novo nascimento, os filhotes foram avistados ao lado das maes apenas ocasionalmente.
A mesma constatacdo aplica-se para as duas maes que tiveram filhotes em anos
consecutivos. E a primeira vez que intervalos de nascimento de 1 ano sdo descritos para

a espécie sem haver indugdo reprodutiva por perda de filhote.

A taxa reprodutiva das fémeas estd muitas vezes relacionada a idade dos individuos
(Wells, 2000). De acordo com este autor, fémeas com idade entre 20-30 anos tendem a
produzir filhotes em intervalos de tempo mais curtos, enquanto fémeas mais jovens e
mais velhas parecem apresentar intervalos reprodutivos mais longos. Embora o
intervalo de nascimento médio provavelmente esteja sub-estimado devido a curta série
de dados temporais utilizadas (Barlow & Clapham, 1997), ¢ importante ressaltar que
intervalos de nascimento de dois anos (58,3 % dos intervalos) parecem ser comuns na
populacdo. Esta constatacdo indica que algumas fémeas tendem a investir mais energia
na producao de filhotes do que no cuidado parental. Possiveis explicagdes podem estar
relacionadas a falta de uma pressao predatoria e a experiéncia das maes em ensinar com
rapidez e eficiéncia aos seus filhotes os comportamentos necessdrios para a sua

sobrevivéncia.
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Os métodos empregados para estimar a fecundidade forneceram resultados bem
diferentes. A fecundidade estimada através da reciproca do intervalo de nascimento
(22%) ¢ considerada relativamente alta para esta espécie. O intervalo de nascimento
provavelmente esteja sub-estimado e a fecundidade sobre-estimada, o que pode explicar
o alto valor encontrado. Contudo, a fecundidade média estimada (14%) através do
numero de filhotes fémeas dividido pelo nimero de fémeas maturas estimadas na
populagdo assemelha-se ao estimado para a populagdo de botos de Sarasota (7,2%";
Wells & Scott, 1990), para a populacdo de Tursiops aduncus no Japao (11,9%"; Kogi et
al., 2004) e para populagdo de Stenella frontalis nas Bahamas (11,5%"; Herzing, 1997),
as quais foram estimadas pelo mesmo método empregado neste trabalho. A estimativa
do nimero de fémeas maturas ¢ minimo, uma vez que fémeas maturas sem filhotes nao
foram contabilizadas, sobre-estimando o valor encontrado. Essa diferenca de valores
encontrados entre os dois métodos utilizados provavelmente seja reflexo do tamanho

amostral e curto periodo de tempo de amostragem.

Taxas Brutas de Reprodugdo Anual

Baseado na propor¢ao do numero de nascimentos em relagdo ao tamanho populacional,
a média da taxa bruta de reproducdo anual da populacao foi calculada em 7%. Este
valor provavelmente esteja sub-estimado, uma vez que filhotes podem ter nascido e
morrido antes mesmo de serem registrados (e.g., Wells & Scott, 1990). As taxas brutas
de reproducdo anuais estimadas neste trabalho estdo dentro da amplitude de valores

registrados para Tursiops sp.. Wells & Scott (1990) encontraram uma taxa reprodutiva

* Valores encontrados ao dividir por dois os valores originais disponiveis nas respectivas referéncias.
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média de 5,5% na populagdo de Sarasota, variando entre 1,1% e 10,4%. Wilson et al.,
(1999) estimaram uma taxa média anual entre 5-6% para a populacdo de botos de
Morey Firth (Escocia). Haase & Schneider (2001) registraram uma taxa média de 6,9%,
variando entre 4,3% e 13,8% na populagdao de Doubtful Sound, Nova Zelandia. Outras
espécies também apresentam taxas similares, como no caso da populacao de 7. aduncus
no Japao (entre 3-12%; média= 7%) (Kogi et al., 2004) e a populagdo de golfinhos
pintado do Atlantico (Stenella frontalis) nas Bahamas (6-14%, média= 8%) (Herzing,

1997).

Em suma, as taxas reprodutivas variam entre as populagdes e dentro de uma mesma
populacdo ao longo dos anos. Embora os resultados encontrados indiquem que a
populacdo possui uma alta capacidade de reproducdo, comparativamente a outras
populagdes da mesma espécie, € necessario conhecer outros parametros que permitam
estimar a sua taxa anual de crescimento. Este relativo elevado potencial reprodutivo
pode ser reflexo de uma série de fatores ambientais atuando em conjunto. Mudancas
ambientais que afetem o habitat e a disponibilidade de recursos podem diminuir a
fecundidade e, consequentemente, a aptidao reprodutiva (Whitehead & Mann, 2000).
Nesse sentido, ¢ plausivel supor que o ambiente habitado pela populacao do estudrio da
Lagoa dos Patos propicie condi¢des Otimas de alimento e protecdo contra possiveis
predadores, permitindo as fémeas otimizarem sua energia na reproducdo. Outro fator
possivel para explicar a alta taxa reprodutiva pode estar relacionada a retirada de
individuos da populacdo pelas capturas acidentais. Sabe-se que muitas populagdes de
cetdceos exibem respostas de denso-dependéncia a mudangas naturais na abundancia,

como decréscimo na idade de maturacdo sexual e um aumento nas suas taxas
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reprodutivas a medida em que a populagcdo decresce (e.g. golfinho-listrado [Stenella
coeruleoalba] e o golfinho- pintado-pantropical [Stenella attenuata], Kasuaya, 1985).
Porém, a populacao do estudrio da Lagoa dos Patos vem sendo impactada pela capturas
acidentais a pouco tempo (desde 2002) e dificilmente os altos valores encontrados nas
suas taxa reprodutivas sejam respostas imediatas de denso-dependéncia. Somente a
partir de uma série maior de dados temporais sera possivel entender como a populacao
responde a flutuagdes naturais ou antropogénicas (e.g. sobre-explotacao de estoque
pesqueiro) no ambiente e na retirada de individuos da populacdo por causas nao-

naturais.

No que diz respeito a conservacao, ¢ importante lembrar que Rio Grande ¢ a principal
cidade localizada as margens do estudrio da Lagoa dos Patos. Investimentos em infra-
estrutura e projetos de desenvolvimento que estdo ocorrendo na regido trardo profundas
mudangas no cendrio social e ambiental no futuro proximo (Tagliani et al., 2003). O
aumento nas atividades humanas diretamente relacionadas ao estuario da Lagoa dos
Patos constroem um futuro incerto para a populacdo de botos e alertam para a
necessidade de monitora-la sistemdtica e continuamente para que seja possivel detectar

possiveis alteracdes na sua dinamica devido a tais atividades.
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CAPITULO III

Analise de viabilidade da populaciao de botos,
Tursiops truncatus, do estuario da Lagoa dos

Patos, RS, Brasil.
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Resumo

Um modelo deterministico estruturado por estagios foi utilizado para investigar a
dindmica e viabilidade da populacao de botos, Tursiops truncatus, do estuario da Lagoa
dos Patos perante diferentes cendrios de impactos da pesca e incertezas nos parametros.
Os resultados sugerem uma taxa média de crescimento anual negativa de -0,003 na
auséncia de esforgo pesqueiro. Todas as simulagcdes de andlise de viabilidade
populacional sob diferentes cendrios de impactos da pesca resultaram em altas
probabilidades de declinio. Sob niveis atuais de captura, mesmo o cenario mais otimista
resulta em uma probabilidade de 75,5% da populacdo declinar e de 65% de declinar
30% abaixo do tamanho inicial em 25 anos. Mesmo uma redugdo de 50% no esforco
pesqueiro artesanal parece nao ser suficiente para evitar o declinio populacional. Os
resultados das projecdes mostraram-se pouco sensiveis a amplitude de valores no
tamanho inicial da populacdo (baseado no intervalo de confianca da estimativa de
abundancia) e na idade de primeira reproducao (considerando valores possiveis para a
espécie). Sugere-se, por precaugdo, que medidas de manejo sejam adotadas até que mais
informacodes especificas desta populacdo sejam obtidas para re-avaliar seu status de

conservacao.

Palavras-chave: capturas acidentais, andlise de viabilidade populacional, conservacao,

Tursiops truncatus, boto.
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Introducio

O tema central da biologia da conservacao ¢ entender os processos de extingdo e,
através disso, elucidar os requerimentos necessarios para a persisténcia das espécies
(Shaffer, 1990). Avaliar corretamente o status de conservacao de populagdes ¢ critico
para detectar declinio populacional (Staples et al., 2005). Modelos de dinamica e
analises de viabilidade populacionais sdao ferramentas muito utilizadas na biologia da
conservacgao € no processo de tomada de decisdo de manejo de populagdes ameagadas

(e.g. Morris & Doak, 2003).

Analise de viabilidade populacional (AVP) ¢ um processo que projeta a populagao para
o futuro com base em modelos de dindmica populacional, permitindo incorporar uma
série de fatores que podem afetar o crescimento e persisténcia de populagdes, incluindo
estocasticidade ambiental e demografica, catastrofes, pressdoes deterministicas (e.g.,
cotas anuais de caca, queimadas sazonais de areas determinadas), incertezas nas
estimativas dos parametros e nos modelos de dindmica populacionais e variaveis de
controle que representem estratégias de conservacao (e.g. Gilpin & Soulé, 1986; Morris
& Doak, 2003; Possingham et al., 1993). Provavelmente o uso mais importante desses
modelos estd na investigagdo da probabilidade de extincdo de populagdes dentro de
periodos pré-determinados e sob circunstancias particulares (e.g. Possingham et al.,
1993). Além disso, modelos de AVP, através de andlises de sensibilidade e elasticidade,
permitem medir a magnitude com que as variagdes associadas aos parametros vitais
estimados (sobrevivéncia, crescimento € parametros reprodutivos) afetam os resultados
do modelo. Essas informagdes podem ser utilizadas para identificar prioridades de

pesquisa bem como guiar agdes de conservagdo e manejo para proteger populagdes
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ameacadas (e.g. Possingham et al., 1993).

O boto, Tursiops truncatus, ¢ amplamente distribuido nas dguas tropicais e temperadas
de todo o mundo, ocupando uma variedade de habitats marinhos incluindo a zona
litoral, lagunas e baias costeiras, assim como aguas oceanicas (e.g. Wells & Scott
1999). Ao longo da distribuicdo da espécie muitas populagdes sdo impactadas,
principalmente, pelas capturas acidentais em aguas costeiras (e.g. Van Waerebeek et al.,
1997; Cockcroft & Ross, 1990; Read & Wade, 2000; Burdett & McFee, 2004) ¢ a
viabilidade destas populagdes dependem, em parte, de um manejo adequado baseado no
conhecimento da sua historia de vida e dos fatores impactantes (Cockcroft & Ross,

1990).

Embora seja uma das espécies de cataceos mais bem estudadas no mundo, 7. truncatus
¢ classificado como “Dados Insuficientes” pela Unido Internacional para a Conservagao
da Natureza (IUCN) (IUCN, 2007). No Rio Grande do Sul, sul do Brasil, a espécie
forma pequenas populacdes (ou “sub-populacdes™) associadas a desembocaduras de
estudrios e rios (e.g. Simdes-Lopes, 1995). O grau de isolamento, area de vida e os
movimentos entre individuos dessas sub-populacdes ainda permanecem pouco
conhecidos. Provavelmente a maior sub-populacdo de botos concentra-se no estuario da
Lagoa dos Patos e areas costeiras adjacentes. Estudos recentes realizados nesta area
utilizando a foto-identifica¢do de individuos com marcas de longa duracao sustentam a
hipdtese de uma populacdo residente e relativamente pequena nesta area (e.g. Dalla

Rosa, 1999; Di Tullio ef al., 2007; capitulo II).
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Apesar dos botos serem capturados acidentalmente em redes de pesca desde os anos 70
no litoral sul do Rio Grande do Sul (Pinedo, 1986), os niveis de captura acidental
registrados nunca representou um risco para a populacdo do estuario da Lagoa dos
Patos. Entretanto, os resultados apresentados no capitulo I mostraram que houve um
aumento significativo na mortalidade da espécie nas areas proximas ao estuario desde
2002, com alguns animais apresentando evidéncias de terem sido capturados em redes
de pesca. As taxas de capturas detectadas nos ultimos anos parecem representar um
elevado impacto sobre a populagdo e provavelmente estejam acima da sua capacidade
de reposicdo. Uma analise do Potencial Bioldgico de Remog¢do sugeriu um nivel de
mortalidade insustentavel, mesmo considerando o cendrio mais otimista (ver Tabela 1.3
nos resultados do capitulo I). Contudo, uma avaliagdo mais rigorosa e precisa do
impacto da pesca deve ser realizada para verificar se agdes de manejo para mitigar os
efeitos das capturas nessa populagdo sdao realmente necessarias (e.g. exclusao de pesca

em determinadas areas ou épocas do ano).

Historia de vida da espécie e alguns pardmetros populacionais estimados para os botos

do estuario da Lagoa dos Patos

Tursiops spp. apresenta uma historia de vida variada, a qual ¢ atribuida a diferengas
ambientais encontradas nos diversos habitats ao longo de sua distribuicao (Wells &
Scott, 2002), mas, no geral, a espécie apresenta maturacdo sexual tardia e baixa
capacidade de reproducdo, o que parece ser compensado por uma alta taxa de
sobrevivéncia de adultos. A idade de maturagao sexual varia entre 0s sexos e as

populagdes, com os machos podendo atingir a maturidade sexual entre 8-12 anos em
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Sarasota, Florida (Wells, 2000), entre 12-15 anos na Africa do Sul (Cockceroft & Ross,
1990) e as fémeas tornando-se maturas sexualmente entre 12-15 anos (média= 12,83)
em Shark Bay, Australia (Mann et al., 2000), 6-13 anos (média= 9) em Sarasota,
Flérida (Wells, 2000), 7-14 anos de idade (média= 10,64) na Carolina do Norte (Mead
& Potter, 1990) e entre 9-11 anos de idade na Africa do Sul (Cockeroft & Ross, 1990).
O periodo de gestacao ¢ de aproximadamente 12 meses (Schroeder, 1990). As fémeas
ddo a luz a apenas um filhote por ciclo reprodutivo. Os intervalos médios de
nascimentos também sofrem variagdes inter-populacionais. Haase & Schneider (2001)
estimaram entre 2-5 anos (média= 3), enquanto Wells (2000) constatou intervalos de
nascimento entre 3-6 (média= 4 anos) e Mann et al., (2000) estimaram intervalos de
nascimento entre 3-6,2 (média= 4,55). A sazonalidade reprodutiva também varia entre
populagdes, sendo que a latitude, parece desempenhar um papel fundamental na
reproducao. Embora ndo seja uma regra, populagdes em latitudes mais altas tendem a
reproduzirem-se em pulso durante curtos intervalos de tempo (e.g. Haase & Schneider,
2001; Steiner & Bossley, 2008), enquanto os nascimentos em populacdes de baixas
latitudes normalmente acontecem continuamente ao longo de todo ano (e.g. Urian ef al.,
1996). Mesmo sendo uma espécie bem estudada, pouco se conhece sobre suas taxas de
sobrevivéncia no ambiente natural. A maioria dos trabalhos disponiveis na literatura
relata baixas taxas de sobrevivéncia de filhotes (variando entre 71% [Mann et al., 2000]
e 80% [Wells & Scott, 1990]), e uma alta sobrevivéncia de adultos no ambiente
selvagem (96,1%, considerando como adulto todos individuos com idade acima de 1
ano [Wells & Scott, 1990]). Na populacao do sistema lagunar Indian River, na Florida,
poucas fémeas parecem ultrapassar a idade de 35 anos, enquanto que poucos machos

ultrapassam os 30 anos. As fémeas parecem viver mais do que os machos. A idade
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maxima reportada para as fémeas da populagdo de Sarasota, Florida, ¢ de
aproximadamente 52 anos; para os machos, 44 anos (Hohn ef al., 1989). Cockcroft &
Ross (1990) reportam idade maxima de 42 anos para os machos e 43 anos para as

fémeas em Natal, Africa do Sul.

A populagdo de botos que habita o estuario da Lagoa dos Patos e areas adjacentes vém
sendo monitorada sistematicamente desde 2004. Dados de foto-identificagao de curto
prazo tém revelado uma populagao relativamente pequena e estavel nos ultimos quatro
anos, com estimativas populacionais flutuando entre 87-89 individuos e com no
minimo, 27 fémeas maturas compondo a populacdo. Parece ndo haver variagdes
sazonais significativas na abundancia desta populacao (Dalla Rosa, 1999), com muitos
individuos vistos na area o ano inteiro e durante muitos anos (e.g. Dalla Rosa, 1999; Di
Tullio et al., 2007). Aproximadamente 7 filhotes sdo produzidos a cada ano, resultando
em uma taxa bruta média de reprodugdo anual estimada em 7%. Os nascimentos
ocorrem em um curto intervalo de tempo, com a maioria (80%) ocorrendo entre
novembro e fevereiro. Curtos intervalos de nascimento (dois anos) parecem ser
freqiientes na populacao (média= 2,3 anos; DP= 0,94), a qual possui uma fecundidade
média estimada em 0,14 (DP=0,02) [calculada como o nimero de filhotes fémeas
divido pelo nimero de fémeas maturas na populagao] e 0,22 [calculado a partir da
reciproca do intervalo de nascimento dividido por dois, assumindo proporcao sexual de
1:1 ao nascer]. Barreto (1994), através de um estudo de leitura de anéis de crescimento
(GLG) de individuos encalhados no litoral do Rio Grande do Sul obteve a idade
maxima observada de 26 anos para um exemplar macho e 21 anos para uma fémea.

Contudo, estes resultados estdo sub-estimados, pois através da foto-identificagdo sabe-
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se que alguns individuos ja ultrapassaram os 30 anos de idade na populacao do estuario

da Lagoa dos Patos (LTMM-MORG/FURG, dados ndo publicados).

Dados historicos de monitoramentos de praia referem-se as capturas acidentais em redes
de pesca como o principal fator agindo na mortalidade nao-natural na espécie no litoral
do Rio Grande do Sul (e.g. Pinedo, 1986; Barreto, 2000; Fruet et al., 2005, capitulo I).
Um aumento significativo na mortalidade de 7. fruncatus foi detectado nos ultimos
anos, com muitos individuos apresentando evidéncias de terem sido vitimas de captura
acidental. O numero médio de botos comprovadamente capturados acidentalmente a
cada ano durante este periodo foi estimado em 3,4 animais (DP= 1,6). Os machos
parecem ser mais vulneraveis as capturas, com uma proporcao estimada em 3,5 machos
para cada fémea capturada. Contudo, dentre as fémeas capturadas, 75% estavam
maturas sexualmente [assumindo que fémeas com comprimentos acima de 278 cm estao
maturas sexualmente; para maiores detalhes ver capitulo I], enquanto que os machos
imaturos representaram a maior parte da amostra de individuos capturados. Outras
fontes de mortalidade nao foram investigadas at¢ o momento e assume-se apenas a
captura acidental como fonte de mortalidade ndo-natural. Embora tenham havido
avangos sobre os aspectos demograficos desta populacao, muitas questdes relevantes a
sua biologia permanecem desconhecidas (e.g. idade média de primeira maturacao

sexual, sobrevivéncia e longevidade), devido ao curto periodo de pesquisa.

Os objetivos deste capitulo sdo: a) propor um modelo para descrever a dinamica da

populacgdo de botos do estudrio da Lagoa dos Patos. Com base nesse modelo: b) estimar

a sua taxa de crescimento potencial intrinseca; ¢) estimar o risco de declinio e extingao

108



frente a diferentes cendrios de impacto das capturas acidentais e incertezas nos

parametros.
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Material e Métodos

O Modelo

O modelo deterministico utilizado assume que a populacdao ¢ fechada a processos de
imigracdao e emigracdo. Como uma regra geral para populacdes com razdo sexual de
1:1, consideraram-se no modelo apenas as fémeas. Para investigar a viabilidade e
descrever a dindmica populacional das fémeas dos botos do estudrio da Lagoa dos
Patos, adaptou-se uma Matriz de Leslie de projecdo deterministica estruturada por
estagio (e.g. Caswell, 2001) a partir de um modelo desenvolvido para investigar a
viabilidade dos estoques de toninha (Pontoporia blainvillei) e golfinhos de Hector
(Cephalorhyncus hectori) (Secchi, 2006). Modelos estruturados por estagios agrupam
as idades em categorias significativas como tamanho do corpo ou estagios relacionados
a historia de vida (e.g. Crouse et al., 1987). Trés estagios foram considerados no
modelo desenvolvido: estagio 1, representado por filhotes (0 ano de idade), estagio 2,
por juvenis (todos os individuos imaturos nao-filhotes [com idades entre 1-8 anos]), e
estagio 3 por adultos (individuos maturos [acima de 8 anos de idade]). Cada coluna no
vetor representa a mesma classe na matriz de projecao. Por exemplo, caso o numero de
individuos seja 10, 40 e 50 nos estagios 1 2 e 3, respectivamente, a estrutura da

populagdo no censo ¢ pode ser resumida pelo vetor

10
n(?) = |40 (eq. 1)
50

A abundancia projetada para todos os estagios para o proximo periodo n(#+1) pode ser

obtida pela equagdo de projecao

n(t+1) = A(?) n(?) (eq. 2)
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onde o maior autovalor da matriz A define a taxa de crescimento populacional ().

m(t+1) a;, (1) ap(t) a0 [n (@)
m(t+1)| =ay(t) ay(t) ay()||n,(1) (eq. 3)
ny(t+1) ay (1) an(t)  ay@) ||n(2)

onde, n; (+1) representa o nimero de individuos na classe i no tempo 7+1, € 0 ¢ na
notacao a;(¢) indica que os elementos na projecao da matriz A(¢) talvez mudem de ano

para ano. Assim, o calculo de n(#+1) ¢ obtido por:

m(t+1) a, (On (1) ay(Ony (1) a3 (Ony ()
n(r+l) ={n,(t+1)| = |ay (On, (1) a,On,(t) ay([)n,(7) (eq. 4)
ny(t +1) ay (O (1) ayn(On, (1) ay(Hny(t)

Um gréfico do ciclo de vida (Figura 3.1) foi construido antes da elaboragdo do modelo

formal, para representar os principais aspectos da dinamica da espécie.

F3

Figura 3.1. Gréfico basico do ciclo de vida utilizado neste estudo.
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Caso os elementos da matriz A sejam substituidos por pardmetros biologicos presentes

no grafico do ciclo de vida, a equagdo 3 pode ser re-escrita como:

n@+D] [0 0 Fn
n,t+D|=|G, P, 0 |ny 0 (eq. 5)
n,t+D| [0 G, P||ny)

onde:
P; ¢ a probabilidade de sobreviver e permanecer no estagio i;
G; ¢ a probabilidade de sobreviver e mover-se para o estadgio i+1; e

F; ¢ o naimero de filhotes fémeas no tempo ¢+1/ por fémeas adultas no tempo .

A populagdo de botos do estuario da Lagoa dos Patos apresenta uma dindmica de
nascimentos em pulso com os nascimentos ocorrendo entre novembro e abril (ver
seccao 3.3, capitulo II). Neste caso, o0 modelo ird representar o censo pds-nascimentos

(ver definicdes em Caswell, 2001).

P,':O','(l—’yl') i=2,3 ')/3=O

G,' = 0})i I= 1,2

F3=P3WI3

onde, para o estagio i:
o; ¢ a probabilidade de sobrevivéncia estagio-especifica;

y; € probabilidade de transi¢dao ou probabilidade de crescimento; e
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m; € a contribuicao reprodutiva média das fémeas (ver Brault & Caswell, 1993;

Caswell, 2001: p.171-173).

Assim, para uma populacdo de trés estagios de desenvolvimento e com nascimentos em

pulso:
F3;=o03m3
G =0
G =y20;
P;=0
P, =(1-y,) o,
P; =03

Finalmente a equagdo 5 pode ser escrita como

n(t+1) 0 0 (osms)|| m(1)
my(t+ )| = |o ayl-1,) 0 || nyo (4. 6)
n i+ |0 0., o, || ny(o)

Equacdo 6 depende de A, o maior autovalor na matriz A, do qual as entradas estdo
sendo estimadas e nao pode ser calculado antes que a estimativa esteja calculada. Pode
ser feito por um aproximagdo iterativa que requeira um valor inicial para A (para
detalhes, ver Caswell, 2001, p. 164). Para estimar a probabilidade da transi¢ao foi

utilizado "uma duragao fixa do estagio" (7;) (Caswell, 2001; p. 160-161).

vi= (—i) (eq. 7)
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onde,
(eq. 8)

T, é a média de duracdo do estagio.

Incorporando no modelo o efeito das capturas acidentais

Seguindo-se a adaptacao feita por Secchi (2006), incluiu-se diretamente na matriz A os
niveis de esfor¢o pesqueiro (f) e taxas estdgio-especificas de mortalidade por captura
acidental (c;). Assim, a expressao (1- f *¢;) representa a probabilidade de sobrevivéncia

estagio-especifica as capturas acidentais de acordo com o esfor¢o pesqueiro.

0 0 Ex1-f*e)
A=1G*1-f*q) B*1-f%c) 0
0 G, *(1- f*c,) B*(1-f*c)

Niveis de esfor¢o de pesca (f) foram especificados em relagdo aos niveis atuais. Por
exemplo, para avaliar o efeito do aumento ou diminuicdo do esfor¢o de pesca em 50%
do nivel atual sobre crescimento da populacdo, considerar-se-ia f = 1,5 ¢ f = 0,5,
respectivamente (Secchi, 2006). A taxa de mortalidade por captura acidental foi
estimada através da razdo entre o nimero de botos mortos anualmente e o tamanho da

populagdo estimado para cada ano.

Visto que existem diferencas na vulnerabilidade ao emalhamento entre os trés estagios
de desenvolvimento, a taxa de captura acidental utilizada estd relativamente
representada de acordo com a distribui¢do de freqiiéncia de cada estagio i na amostra

das fémeas capturadas acidentalmente (Secchi, 2006). Distribui¢des de freqiiéncias de
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cada classe e composicao sexual das capturas acidentais foram extraidas dos resultados
do capitulo I desta dissertacdo (ver item “capturas acidentais” nos resultados do

capitulo I).

Expressando incertezas nos pardmetros de entrada do modelo

Incertezas nas estimativas dos parametros foram incorporadas através de procedimentos
de Monte Carlo (e.g. Manly, 1997; Caswell ef al., 1998; Secchi, 2006). Isso foi feito
rodando o modelo 1000 vezes, e, a cada vez, selecionando-se aleatoriamente valores
dos parametros a partir de distribuicdes que representam incertezas sobre a sua
estimativa. Quando dados especificos desta populagdo estavam disponiveis, estes eram
usados para fornecer as distribuigdes dos parametros de interesse. Se poucos dados
estavam disponiveis, uma distribuicdo triangular foi usada para representar uma
amplitude plausivel de valores para o parametro de interesse, sendo o valor mais
provavel (ou a moda) o pico da distribuigao. Quando dados ndo estavam disponiveis,
informacodes de outras populagdes de 7. truncatus foram utilizadas. Da mesma forma,
quando apenas dados de baixa qualidade estimados para a populacdo da Lagoa dos
Patos estavam disponiveis, uma distribui¢cdo uniforme foi escolhida para representar a
incerteza sobre o parametro (e.g. Secchi, 2006). Exceto para a idade de primeira
maturacdo sexual e abundéincia, para os quais assumiram-se valores fixos (para
simplificagdo da modelagem), incertezas foram incorporadas as estimativas de todos os

outros parametros do modelo.

O tamanho inicial da populagdo foi baseado na estimativa de abundancia realizada em

2005, a qual foi obtida através da combinagdo da estimativa do niimero de animais
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marcados (modelo My,; programa “Capture” [Rexstead & Burnham, 1991] e da sua
propor¢ao na populacdo (para maiores detalhes ver sec¢do 3.2.2, capitulo II). Além
destes parametros, os valores de fecundidade utilizados foram estimados através de
dados coletados na populagdo de botos do estuario da Lagoa dos Patos. Outros
pardmetros do modelo foram obtidos da literatura. As taxas de sobrevivéncia estagio-
especifico foram calculadas a partir da tabela-de-vida (separada por sexo)
disponibilizada no trabalho de Stolen & Barlow (2003). Selecionaram-se os valores das
taxas de sobrevivéncia idade-especifica das fémeas, agruparam-se os valores relativos a
cada estagio determinado neste trabalho e calculou-se a média geométrica da taxa de

sobrevivéncia estagio-especifica como :

r \(eg#)
o, = nox onde,
x=q

o, ¢ a taxa de sobrevivéncia na idade x;
q ¢ a primeira idade no estagio i;

r ¢ a idade final no estagio i (r—g+1=T, a duragdo do estagio)

Apos criteriosa revisao bibliografica a respeito da idade de primeira maturagdo sexual
da espécie para diferentes populagdes (i.e., investigagdo sobre numero amostral
utilizado na estimativa, método, limitacdes), optou-se por assumir a idade média de
primeira reproducdao da populagdo de botos de Sarasota Bay, Florida, a qual foi
estimada em 9 anos através do acompanhamento de 13 fémeas conhecidas desde o seu
nascimento até sua primeira reproducao (Wells, 2000). Esta populacdo, além de
provavelmente ser a populacdo de botos mais bem estuda no mundo, o que da

confiabilidade aos dados, possui semelhancas bioldgicas com a populaciao do estudrio
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da Lagoa dos Patos (e.g., pequena populagdo estuarina € com nascimentos em pulso;
semelhan¢a no numero de filhotes produzidos anualmente), o que ¢ desejavel quando ¢
necessario utilizar informacdes de outras populagdes/espécies para conduzir uma
analise de viabilidade populacional (Caswell et al., 1998). As estimativas dos
parametros € suas respectivas distribuicdes, as quais representam as incertezas

associadas a cada pardmetro, estdo sumarizadas na Tabela 3.1.

Tabela 3.1. Parametros de entrada do modelo usado nas analises demograficas. A tabela inclui: estimativas dos

parametros, suas variagdes, o nivel de incerteza (representado pela distribuigdo) e a fonte. IPR = Idade de primeira

reprodugéo.
Parametros/variaveis Estimativa Variac¢io Distribui¢do Fonte
Abundancia 87 - - a
IPR (anos) 9 - - b
Fecundidade (m5) 0,217 IC 95%=0,124 - 0,50 Triangular a
Sobrevivéncia filhotes (o7) 0,87 SE=0,043 Beta c
Sobrevivéncia juvenis (02) 0,93 SE=0,046 Beta c
Sobrevivéncia adultos (03) 0,86 SE=0,043 Beta c
Captura acidental de filhotes (c;) 15,4% 0-0,77 Uniforme d
Captura acidental de juvenis (c,) 34,6% 0-1,73 Uniforme d
Captura acidental de adultos (c3) 50% 0-2,5 Uniforme d

Fonte: a) Capitulo II desta dissertagao;
b) Wells, 2000;
¢) Estimado a partir dos valores retirados da tabela de vida disponibilizada por Stolen & Barlow (2003);

d) Estimado a partir dos resultados do capitulo I desta dissertagao.
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Cenadrios simulados para avaliagdo de risco

Os cenarios usados nesse estudo foram:

* (Cenario I: Sem efeitos da pesca;

* (Cenario 2: Niveis atuais de esforco pesqueiro;

* (Cenario 3: Aumento de 25% no esfor¢o pesqueiro;
* Cenario 4: Aumento de 50% no esforco pesqueiro;
* (Cenario 5: Aumento de 100% no esforco pesqueiro;
* (Cenario 6: Reducao de 25% no esfor¢o pesqueiro;

* Cenario 7: Redugdo de 50% no esfor¢o pesqueiro.

Para modelar os efeitos de mudancas no esfor¢o de pesca, a taxa de captura foi
assumida como constante de forma que o efeito da variacdo no esforgo corresponde a
uma varia¢do linear na taxa de captura (c) na equagdo mostrada no item 6.2.1. Por
exemplo, caso em um dado cenario fosse considerado uma diminui¢do em 50% no
esforco, entdo, f seria 0.5 e todos os ¢; seriam reduzidos proporcionalmente. Baseados
em dados coletados durante os monitoramentos de praia entre os anos de 2002-2006,
estimou-se que o naumero médio de botos capturados acidentalmente a cada ano foi de
3,4 animais (DP= 1,6), sendo estimada uma propor¢ao de 3,5 botos machos para cada
fémea capturada. Isto representa o minimo de botos capturados acidentalmente em
redes de pesca, pois apenas individuos com claras evidéncias de terem sido capturados
foram utilizados nas analises. Uma vez que a mortalidade registrada neste periodo foi
claramente sazonal, sobrepondo-se exatamente com a época de maior esfor¢o pesqueiro

com rede de emalhe no estuario e, principalmente, areas adjacentes, suspeita-se que a
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maior parte dos individuos encontrados mortos durante a primavera/ verdao entre 2002-
2006 sejam provenientes de capturas acidentais. Quando os animais sdo encontrados em
estado de decomposicao avangado (como ocorre na maioria dos casos) a determinagdo
do sexo das fémeas através de andlise externa torna-se mais dificil do que nos machos,
os quais tém a sexagem facilitada pela extroversdo do pénis. Desta maneira, ¢ aceitavel
supor que muitos dos individuos com sexo indeterminado sejam fémeas. Pensando
nessas possibilidades, adotou-se uma posi¢ao mais conservativa para avaliar os efeitos

das capturas acidentais na populacao.

Assumiu-se que todos individuos encontrados mortos entre a primavera € verao
(independente de apresentarem ou ndao marcas de interagdo) foram capturados
acidentalmente em redes de pesca. Também se incluiu na amostra aqueles individuos
que foram encontrados mortos durante o inverno e outono e que apresentaram marcas
evidentes de interacdo. Foi assumido que 50% dos individuos encontrados mortos que
ndo tiveram seu sexo determinado eram fémeas. Uma distribuicdo uniforme foi
utilizada para incorporar as incertezas nas taxas de capturas acidentais, com seu limite
inferior representado pelo nimero minimo de fémeas apresentando claras evidéncias de
terem sido capturadas em um determinado ano entre o periodo 2002-2006. O limite
superior da distribuicdo foi limitado pelo numero maximo de fémeas encontradas
mortas (independentemente de terem apresentado indicios de captura acidental) em um

determinado ano no periodo supracitado (Tabela 3.2).
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Tabela 3.2. Dados de mortalidade utilizados para incorporar
as capturas acidentais no modelo.

2002 2003 2004 2005 2006 Total

N total 6 11 8 13 4 42
N fémeas 0 1 2 4 1 8
N sexo indet. 1 5 1 2 1 10
N ca** 4 3 2 9 3 21
N ca (fémeas) 0 0 0 3 1 4
N ca (sexo indet.) 0 2 0 1 0 3

** = estes nimeros podem ser diferentes daqueles apresentados no
capitulo I, pois neste caso a andlise de dados ndo esta restrita ao
estado de decomposi¢do do animal; ca = captura acidental; N sexo
indet = nimero de individuos que nio tiveram seu sexo determinado.

A proporcao de cada estagio de vida afetada pela captura acidental foi estimada através

da proporcao de individuos em cada estagio de vida para todos os botos considerados

fémeas, baseado na premissa de que existe uma relagdo entre comprimento total e

maturidade sexual para as fémeas (ver detalhes no capitulo I). A partir da proporcao

acima calculada, estimou-se o numero de botos representados em cada estagio para cada

um dos valores minimos ¢ maximos da distribui¢do. Dividiram-se os resultados

encontrados pela estimativa do nimero de fémeas na populagdo, e obteve-se a taxa de

captura acidental estagio-especifica nos limites da distribui¢do. Ao incorporar a captura

acidental no modelo, nesse caso, considerou-se que 15,4% dos individuos supostamente

capturados eram filhotes, 34,6% eram juvenis e 50% estavam maturos sexualmente

(Tabela 3.3).

Tabela 3.3. Proporgdo de individuos nos diferentes estagios de vida e os limites maximos ¢ minimos da distribui¢do
uniforme utilizada para representar os numeros possiveis de botos capturados acidentalmente a cada ano nas
simulagdes de diferentes niveis de capturas acidentais.

N fémeas*

Filhotes (%) Juvenis (%) Adultos (%)  Distribuicio Limite inferior Limite superior

13

15,4 34,6 50 Uniforme

0

5

N fémeas* = soma do numero de individuos determinados como fémeas por analise externa em saidas de campo e do nimero de
individuos com sexo indeterminado assumidos como fémeas.
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O modelo e todas as simulagdes foram elaborados utilizando o software Matlab 7.6

(The Math Works, Inc., Natick, Massachusetts).

Critérios e Cenarios utilizados para avaliagcdo de Risco

O risco foi avaliado através da probabilidade da populacdo declinar abaixo de
particulares tamanhos dentro de um periodo pré-determinado (Ginzburg et al., 1982).
Decidiu-se utilizar o periodo de 25 anos nas projecdes por representar um tempo
razoavel sob o ponto de vista de manejo (Secchi, 2006). Para cada corrida do modelo
calculou-se a taxa de crescimento populacional A, que é obtida pelo autovalor da
matriz. A taxa de crescimento A estd relacionada com a taxa intrinseca de crescimento
obtida a partir da equagdo de Lotka: A =¢" ou r=In A (Caswell, 2001). Os riscos foram
todos quantificados a partir de cendrios criados para representarem diferentes niveis de

impactos das capturas acidentais na populagao.

Anadlise de Sensibilidade

Uma analise de sensibilidade foi utilizada para investigar os efeitos em assumir valores
fixos para a idade de primeira reprodugdo, tamanho inicial da populacdo e no
coeficiente de variagdo nas taxas estdgio-especificas de sobrevivéncia. Para isso,
criaram-se diferentes cenarios onde, para cada um deles, fixaram-se os valores de todos
os parametros do modelo, alterando-se apenas os valores do parametro de interesse.
Para cada valor alterado, uma nova matriz foi gerada e recalculou-se a taxa de
crescimento. Baseado na literatura, os efeitos associados a idade de primeira reproducao
foram medidos assumindo-se como valores médios provaveis idades entre 7 ¢ 12 anos

(e.g. Sergeant et al., 1973; Cockcroft & Ross, 1990; Mead & Potter, 1990; Mann et al.,
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2000; Wells, 2000). Para investigar os efeitos das incertezas na abundancia, assumiu-se
o esforco atual de pesca (cendrio 2). Alternaram-se os valores da estimativa e do

intervalo de confian¢a da abundancia de 2005.
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Resultados

Taxa anual de crescimento populacional (1)

A Tabela 3.4 apresenta os resultados gerais das estimativas das taxas de crescimento (7)
obtidas através das simulagdes para os diferentes cendrios. Levando em conta as
premissas impostas pelo modelo e as incertezas nas estimativas dos parametros, os
resultados sugerem uma taxa de crescimento anual variando entre -0,0830 a 0,0577
considerando a auséncia de esfor¢o pesqueiro. Todas as simulagdes resultaram em taxas
médias de crescimento negativas (Tabela 3.4). Os resultados encontrados, mesmo
desconsiderando efeitos de capturas acidentais, apontam para uma taxa de crescimento
proxima a zero (cendrio 1, Tabela 3.4). Sob os efeitos da taxas atuais de captura
acidental, a taxa média de crescimento anual da populagdo foi estimada em -2.67%

(Tabela 3.4), sugerindo um nivel de captura insustentavel.

Tabela 3.4. Resultados das simulagdes para estimar a taxa de crescimento anual da populaggo e sua viabilidade sob
diferentes cenérios de capturas acidentais. Média (r), erro padrdo (EP) e limite inferior e superior do intervalo de
confianca da taxa de crescimento. As probabilidades de declinio e crescimento populacional sdo proporcionais ao
numero de corridas do modelo (n= 1000 simulagdes).

Cenario r EP Limite inferior  Limite superior  p declinio (%) p-30% p -50% p -80% p +10%
1. Sem pesca -0.0037 0.0347 -0.083 0.0577 51.2 35.1 22 4.8 44.1
2. Esforgo atual -0.0267 0.0361 -0.1037 0.0383 75.5 61.1 46.6 14.6 209
3.+25% -0.0312 0.0373 -0.1126 0.0345 71.2 64.6 51.9 15.9 19
4. +50% -0.0363 0.0381 -0.1169 0.0313 81.9 69.4 547 23.1 15.5
5.+100% -0.0476 0.0416 -0.1389 0.0252 86.9 76.8 65.2 33.9 10.9
6.-25% -0.0207 0.0363 -0.1029 0.0422 69 532 39.7 12 27.5
7.-50% -0.0176 0.0346 -0.0937 0.0402 66.7 49.2 36.4 9.8 29.5

As incertezas nas estimativas das taxas de crescimento populacional frente aos

diferentes niveis de capturas acidentais estao ilustradas na Figura 3.2.
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Figura 3.2. Incertezas nas estimativas deterministicas da taxa de crescimento populacional () sob diferentes
cenarios de capturas acidentais (n= 1000 corridas).

Andlise de Viabilidade Populacional

As simulagdes da andlise de viabilidade populacional sob diferentes cendrios de
impactos da pesca resultaram em altas probabilidades de declinio e baixas
probabilidades de crescimento no tamanho populacional. Caso os niveis atuais de

captura continuem agindo sob a populacdo, mesmo o cenario mais otimista (cenario 2)
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aponta para uma probabilidade de 75,5% da populacdo declinar abaixo do tamanho
inicial e de 65% de declinar 30% abaixo do tamanho inicial em 25 anos, o que €
preocupante se tratando de uma populacdo pequena. A situagdo piora ao simular
possiveis aumentos no esfor¢co pesqueiro. A reducao de 50% do esforgo pesqueiro
parece nao ser suficiente para evitar um rapido declinio populacional. Mesmo sem os
efeitos das capturas acidentais, o modelo estima uma alta probabilidade de declinio;
porém, também estima uma alta probabilidade de crescer 10% em 25 anos. A Figura 3.3
apresenta as projecdes do tamanho populacional para o periodo de 25 anos sem efeitos

das capturas e considerando diferentes cenarios de capturas acidentais.

300 T T 120

Sem esforco pesqueiro / Esforco atual

250  Cenario 1 100 Cenario 2 4

200 80 B

No. de Botos

anos anos

- Esforco + 50% | - Esforco - 50%

Cenério 7
70k Cenario 4 160 -

No. de Botoz
No. de Botoz

anos anos

Figura 3.3. Amostras (n=50) das 1000 proje¢des do tamanho populacional para um periodo de 25 anos
considerando incertezas nos parametros no modelo deterministico. A figura mostra as proje¢des sem considerar
efeitos das capturas e sob diferentes cenarios de taxas de capturas acidentais na populagdo.
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Anadlise de Sensibilidade

A taxa de crescimento populacional mostrou-se pouco sensivel as variagdes na idade de
primeira reproducao considerando a magnitude das variagcdes nos valores do parametro
e as diferencas encontradas nos seus resultados. Embora a taxa de crescimento diminua
a medida em que a idade de primeira reprodu¢do aumente, pequenas diferencas nas
chances de declinio populacional sdo detectadas nas projegdes, principalmente, quando

os valores extremos (menos provaveis, 7 € 12) sdao excluidos da analise (variando entre

51,2% e 59,2%) (Tabela 3.5).

Tabela 3.5. Sensibilidade da taxa de crescimento populacional (r) a diferentes valores de idade de primeira
reprodugdo (IPR) utilizados como pardmetro de entrada no modelo utilizado. Média (r), erro padrdo (EP) e limite
inferior e superior do intervalo de confianga da taxa de crescimento. As probabilidades de declinio e crescimento
populacional sdo proporcionais ao niimero de corridas do modelo (n= 1000 corridas).

IPR r EP Limite inferior  Limite superior p declinio
7 -0,0025 0,0367 -0,0796 0,0619 49,6
8 -0,0037 0,0347 -0,083 0,0577 51,2
9 -0,0074 0,0336 -0,0806 0,0509 56,6
10 -0,0082 0,0326 -0,0797 0,0489 55,4
11 -0,0113 0,0323 -0,0862 0,0457 59,2
12 -0,0129 0,0326 -0,0825 0,043 61,7

Os valores de coeficientes de variagdo simulados também pouco afetaram as estimativas
da taxa de crescimento populacional e as projecdes (Tabela 3.6). Isto indica que, na
falta de dados, o uso de um valor de coeficiente de variacao arbitrario, variando entre
20% e 40%, ¢ uma opcao viavel visando incorporar incertezas nas estimativas das taxas

de sobrevivéncia estagio-especifica.
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Tabela 3.6. Sensibilidade da taxa de crescimento populacional (r) a diferentes valores de coeficientes de variagdo
(CV) assumidos nas taxas de sobrevivéncia estagio-especifica. Média (r), erro padrdo (EP) e limite inferior e
superior do intervalo de confianca da taxa de crescimento. As probabilidades de declinio e crescimento
populacional sdo proporcionais ao niimero de corridas do modelo (n= 1000 corridas).

CV IPR r EP Limite inferior  Limite superior p declinio
20% 8 -0,0037 0,0347 -0,0830 0,0577 51,2
30% 8 -0,0046 0,0258 -0,0565 0,0443 56,1
40% 8 -0,0065 0,0243 -0,0579 0,0363 57,6

As simulagdes de risco utilizando a estimativa e os limites inferior e superior do
tamanho inicial da populacdo (baseado na estimativa populacional de 2005), teve um
efeito muito pequeno nas projecoes sob os efeitos das capturas acidentais nos niveis

atuais (Tabela 3.7), justificando fixar o valor deste parametro nas projegoes.

Tabela 3.7. Efeitos das incertezas no tamanho inicial da populacdo nas projecdes de viabilidade sob efeito das
atuais taxas de capturas acidentais. IPR = idade de primeira reproducdo. Média (r), erro padrdo (EP) e limite
inferior e superior do intervalo de confianca da taxa de crescimento. As probabilidades de declinio e crescimento
populacional sdo proporcionais ao niimero de corridas do modelo (n= 1000 corridas).

Populagéo Inicial IPR r EP Limite inferior Limite superior p declinio p-30% p-50% p-80% p+10%
792 8 -0,0307 0,0379 -0,1106 0,0338 71,8 62 49,2 18,2 19,2
87/2 8 -0,0267 0,0361 -0,1037 0,0383 75,5 61,1 46,6 14,6 20,9
952 8 -0,0234 0,036 -0,1012 0,0394 71,6 573 41.4 12,2 24,7
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Discussao

Taxa anual de crescimento da populagdo

De acordo com os resultados obtidos, a populagdo de botos que habita o estuario da
Lagoa dos Patos apresenta uma baixa taxa de crescimento anual e, na auséncia de
esforco pesqueiro esta taxa média encontra-se proxima a zero. Este resultado, embora
seja similar ao encontrado para a populagdo de botos de Sarasota, a qual encontra-se
estavel nos ultimos 20 anos (Wells & Scott, 1999), estd abaixo de muitas estimativas de
taxas de crescimento para outras espécies de odontocetos. Stolen & Barlow (2003)
estimam que uma populacdo de botos na costa leste da Florida pode crescer até 4,6%
anualmente. Todavia, este resultado deve ser analisado com precaugdo, uma vez que foi
baseado em dados de encalhes envolvendo uma série de premissas na sua estimativa. A
taxa anual de crescimento da populagdo de orca, Orcinus orca, na costa oeste do
Canada foi estimada em aproximadamente 3% (Brault & Caswell, 1993). Secchi (2006)
estimou uma taxa de crescimento anual entre 0,8% e 3,8% para a toninha, variando de
acordo com a populacdo estudada. As taxas anuais de crescimento dos golfinhos-de-
Hector foram estimadas em aproximadamente 0,4% (Secchi, 2006); contudo, o autor
destaca que o valor estd sub-estimado devido a provavel sub-estimativa das taxas de

sobrevivéncia.

Embora limites minimos € maximos sejam calculados na estimativa da taxa de
crescimento (representados pelas combinagdes de valores extremos das distribui¢des de
probabilidade dos parametros de entrada), esses valores parecem ndo possuir validade
sob o ponto de vista bioldgico, uma vez que caso uma populacdo pequena como a do

estudrio da Lagoa dos Patos possua uma taxa de crescimento anual negativa de - 0,083
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(ver limite inferior do intervalo de confianga, cenario 1, Tabela 3.4), a mesma estaria
condenada a extingdo natural em poucos anos. Soma-se a isso que o limite superior do
intervalo de confianca estd acima dos limites mais provaveis de taxa de crescimento
populacional de pequenos cetaceos, a qual estima-se atingir no maximo 0,04 (Reilly &
Barlow, 1986). Todavia, os valores mais provaveis encontrados (proximos a zero) neste
trabalho indicam uma populagdo estdvel na auséncia capturas acidentais ou outras
pressdes deterministicas, o que € aceitavel sob o ponto de vista biologico. Isto significa
que mesmo baixas taxas de mortalidade ndo-natural podem levar esta populacdo a

declinar.

Parece ser geralmente aceito o principio de que a sobrevivéncia de fémeas adultas € o
pardmetro ao qual os modelos de dinamica populacional sdo mais sensiveis tratando-se
de espécies de vida longa e reproducdo lenta (e.g. Crouse et al, 1987; Brault &
Caswell, 1993; Slooten et al., 2000; Caswell, 2001; Morris & Doak, 2003). Os valores
de sobrevivéncia utilizados na modelagem deste trabalho ndo sdo especificos da
populacdo em estudo e isto deve ser levado em consideragdo. Existem evidéncias de
que os parametros vitais podem variar mesmo entre populacdes de pequenos ceticeos
de areas geograficas adjacentes (e.g. Secchi, 2006). Ainda que alguns tipos de
incertezas tenham sido incorporadas no modelo, os valores das taxas de sobrevivéncia
assumidas neste trabalho encontram-se abaixo dos 0,95 esperados para fémeas adultas
de populagdes de vertebrados de vida longa que sofram pouco com impactos antrépicos
(Eberhardt, 2002). Provavelmente isto seja o fator chave que resultou na baixa taxa de
crescimento estimada. Pequenas alteracdes nos seus valores médios podem acarretar

mudancas significativas nos resultados obtidos. Até o momento ndo existe publicado
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para T. truncatus uma estimativa de taxas de sobrevivéncia por marcacao-recaptura que
envolva mais de dois estagios de vida e somente o trabalho de Stolen & Barlow (2003),
o qual ¢ baseado em uma tabela de vida, forneceu dados suficentes para estimar as taxas
estagio-especificas da espécie. Isto significa dizer que, mesmo que esta taxa esteja sub
estimada, faz mais sentido utiliza-la do que obter valores a partir de outras espécies.
Além disso, também ¢ importante ressaltar que os valores de fecundidade incorporados
no modelo provavelmente estejam superestimados devido a provavel sub-estimativa dos
intervalos de nascimento (a fecundidade foi estimada pelo inverso do intervalo de
nascimento). O curto periodo de pesquisa empregado ainda ndo permitiu detectar

intervalos de nascimentos superiores a quatro anos (ver capitulo II).

Analise de viabilidade populacional

Os resultados dos cenarios simulados indicam que caso as taxas de captura mantenham-
se nos niveis atuais existe um alto risco da populacao declinar abaixo de 30% do seu
tamanho inicial num prazo de 25 anos. As proje¢des de viabilidade mostraram que,
mesmo no cendrio mais otimista, os niveis atuais de capturas acidentais sao
insustentaveis, visto que o risco de declinio foi estimado em 75,5% das simulagdes.
Para um aumento de 50% no esforco pesqueiro, a probabilidade de declinio aumenta
para 64,4%. Na atual conjuntura, um aumento no esfor¢o pesqueiro ndo pode ser
desconsiderado. No caso da pesca costeira de emalhe industrial, o esforgo triplicou nos
ultimos 10 anos (Secchi et al, 1997; Secchi, 2006). Essa tendéncia pode também
ocorrer na pesca de emalhe de pequena escala, que ¢ a principal responsavel pelas

capturas acidentais de botos. Programas recentes do governo, tanto em nivel federal

(Programa Nacional de Fortalecimento da Agricultura Familiar - PRONAF) quanto
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estadual (RS/PESCA), oferecem vantagens para financiamentos de construcao, aquisi¢ao
e modernizacdo de embarcagdes e petrechos de pesca, atingindo desde associagdes de
pescadores até grandes empresas de pesca. Porém, a diminui¢do no esfor¢co de pesca,
ainda que improvavel, também ndo pode ser ignorada. Mesmo uma redugdo de 50% no

esfor¢o ndo seria suficiente para evitar um possivel declinio populacional.

A possibilidade de que nem todos os botos encontrados mortos nas adjacéncias da area
de estudo facam parte da populagdo de botos da Lagoa dos Patos ndo deve ser
descartada. Segregagdo espacial entre botos “costeiros” e “estuarinos” tem sido
observado em algumas regiodes (e.g. Moller et al., 2007: Tursiops aduncus, Australia).
Durante saidas recentes realizadas na areas costeiras adjacentes ao estudrio, registrou-se
individuos com marcas de longa-dura¢do que nunca foram fotografados na area interna
do estuario. Caso estes animais estejam misturados na amostra de individuos
encalhados, isto implicaria em superestimar a mortalidade por pesca e o risco de
declinio da populacdo de botos. Por outro lado, ¢ importante lembrar que ao considerar
apenas a mortalidade nas areas proximas ao estuario, também existe a possibilidade de
estar desconsiderando a mortalidade de individuos que fagam parte da populagao do
estudrio da Lagoa dos Patos e que morreram em d4reas mais distantes. Excluir a
possibilidade de movimentos entre a populacao de botos do estuario da Lagoa dos Patos
e as populacgdes adjacentes também pode acarretar em conclusdes pessimistas. Contudo,
eventos de imigracao e emigracao parecem ser pouco freqiientes na populagdo estuarina
de T. truncatus bem estudada de Sarasota (Wells & Scott, 1990). As altas taxas de
recaptura interanual de individuos foto-identificados também sugere que emigragao, se

existir, ¢ minima na populacao do estuario da Lagoa dos Patos (capitulo II).
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Por outro lado, as limitagdes do uso de modelos deterministicos também devem ser
levadas em conta na andlise dos resultados. Quando comparados a modelo estocasticos,
modelos deterministicos tendem a sub-estimar a probabilidade de declinio e aumentar
as chances de sobrevivéncia no futuro (e.g. Burgman ef al., 1993; Secchi, 2006), uma
vez que ndo levam em conta variagdes anuais (sejam elas demograficas ou ambientais)
na estimativa dos parametros de entrada. Nestes modelos, uma populagdo que esta
crescendo no inicio da projecdo crescera indefinidamente (e.g. Secchi, 2006). Ao
contrario, modelos estocasticos permitem uma analise mais fidedigna, incorporando
tanto a variabilidade ambiental como demografica dos parametros usados no modelo
(e.g. Slooten et al., 2000; Caswell, 2001; Secchi, 2006), resultando em cenarios mais
pessimistas quando comparados a modelos deterministicos. No caso de populagdes
pequenas (como ¢ o caso dos botos da Lagoa dos Patos) a estocasticidade demografica
provavelmente teria influéncia nos resultados da modelagem. Porém, o uso de modelos
mais refinados (como no caso de modelos estocasticos) necessita de uma coleta de
dados por periodos mais longos, o que permite detectar as variagdes anuais nos seus
parametros vitais. Além disso, neste trabalho, efeitos de denso-dependéncia ndo foram
incorporados nos modelos, o que resultou em projegdes muito improvaveis do tamanho
populacional em 25 anos. Também ¢ importante ressaltar que outras fontes de
mortalidade natural (e.g. catastrofes) e potenciais impactos devido a atividade humanas
na area (e.g. atividades de dragagem no canal de acesso do estuario da Lagoa dos Patos,
obras de ampliacdo dos molhes, morte por colisdo com embarcagdes e contaminagao)

também nao foram consideradas nas analises.
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Analise de Sensibilidade

De um modo geral, as analises de sensibilidade realizadas pressupde que nao ha
interacdo entre os fatores (Tabelas 3.5, 3.6 e 3.7), demonstrando que a taxa de
crescimento populacional € pouco afetada pelas variagdes individuais nos parametros
testados. A taxa de crescimento parece ser pouco sensivel as variagdes nos tamanhos
iniciais da populacdo considerados neste estudo, pois ao considerarmos os limites
superior e inferior do intervalo de confianga (95%) do tamanho populacional, o que
representa uma diferenca de 20% na abundancia, essas taxas sdo afetadas em apenas
0,7%. Dentre os parametros testados, o modelo mostrou-se mais sensivel a amplitude de
valores da idade de primeira reproducao, com a taxa de crescimento podendo variar de
-0,0025 (para a idade 7) a -0,0129 (para a idade 12). Esta foi a maxima diferencga
(aproximadamente 1%) encontrada nas taxas de crescimento estimada nas andlises de
sensibilidade, resultado de uma variacdo de 71,4% no parametro. Contudo, a
diminui¢do na taxa de crescimento ndo ocorreu linearmente ao aumento na idade de
primeira reprodugdo, sugerindo que a as incertezas sobre outros parametros aos quais o
modelo ¢ mais sensivel € tdo grande que as variagdes na idade de primeira reproducao
ndo compromete os resultados deste trabalho. Este mesmo argumento ¢ valido para
justificar o uso do coeficiente de variacdo arbitrario de 0,2. Aumentar o coeficiente de
variagdo em 100%, foi responsavel pelo aumento de apenas 0,3% na taxa de

crescimento.

Mesmo com as limitagdes acima discutidas, acredita-se que esta AVP forneceu uma

valida perspectiva da dinamica e do futuro desta populagdo. Conclui-se, baseado no

nivel de conhecimento atual e levando em conta as incertezas nas estimativas dos
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pardmetros, que as capturas acidentais em redes de emalhe ¢ insustentdvel para a
populagdo de botos do estudrio da Lagoa dos Patos nos niveis atuais de esfor¢o da pesca
artesanal costeira. Logicamente que, ao analisar estes resultados, deve se considerar a
possibilidade de alteragdo de suas projegdes para cendrios mais otimistas ao utilizar
taxas de sobrevivéncia mais altas. Contudo, ¢ importante deixar claro que predi¢des
baseadas em AVPs sdo geralmente consideradas otimistas a ndo ser que todas as
ameacas em potencial a espécie ou populagdo sejam incluidas no modelo (Lacy, 1993;
Young, 1994; Ralls & Taylor, 1997). Nesse sentido, como destacado acima, nenhuma
ameaca em potencial foi incluida nas andlises. Mesmo sabendo que AVPs sdo
puramente especulativos e que suas predicdes sdo apenas probabilisticas (Shaffer,
1990), ndo respostas de sim e ndo (Caswell ef al., 1998), acredita-se os resultados deste
trabalho tenham fornecido suficientes argumentos para que sejam tomadas atitudes
visando garantir a permanéncia desta populagdo no futuro. A medida que informagdes
adicionais especificas para esta populacdo forem sendo conhecidas, novas analises
devem ser realizadas para se re-avaliar o status de conservagdao. Como destacado por
Caswell et al. (1998) “¢ um erro Obvio ignorar incertezas em uma estimativa,
especialmente se esta estimativa possui implicagdes de manejo; porém, ¢ igualmente
errado utilizar a mera existéncia da incerteza como uma desculpa para evitar acdes de

manejo”.

Manejo Adaptativo
O manejo adaptativo € um processo formal e estruturado de manejo experimental,

integrando o conhecimento existente e informacdes cientificas em modelos dindmicos

utilizados para fazer predigcdes sobre os impactos de diferentes praticas de manejo, as

134



quais sdo re-avaliadas e ajustadas de acordo com novas informagdes obtidas a partir do
plano de manejo adotado inicialmente (e.g. Holling, 1978; Walters, 1997). Este
processo continuo de re-avaliacdo e modificagdo, o qual inclui a participagdo de
diversos atores sociais, permite implementar planos de manejo em situagdes onde
inicialmente ndo se tem o “conhecimento cientifico necessario”. Os principais passos
para sua implementacdo sdo: determinar as suas metas e objetivos; avaliar a melhor
estratégia; implementar o plano; monitorar; avaliar (metas alcancadas, falhas e etc...) e,
a partir disso, determinar novamente seus objetivos € metas. O manejo adaptativo pode
ser implemetado em varios niveis (e.g. manejo de reacdo, manejo passivo € manejo
ativo) (Walters, 1986), sendo o manejo passivo uma op¢ao para lidar com problemas de
conservagdo que afetam ambientes restritos (Walters, 1986; Hilborn, 1992) ou pequenas
populagdes ameacadas (e.g. Boyce, 1993). Este conceito de manejo envolve
monitoramento a longo prazo e aprendizado, a partir de uma evolugdo gradual da
estratégia de manejo, sem a necessidade de replicar o experimento e monitorar a
variabilidade do ambiente antes da intervengdo, o que ¢ imprescindivel para o manejo
ativo adaptativo. A interven¢do a partir de um plano de manejo adaptativo passivo
(Holling, 1978; Walters, 1986) surge como uma boa alternativa para lidar com as
incertezas e evitar com que a demora da implementacao de um plano “ideal” de manejo
acarrete efeitos ecoldgicos dificeis de serem revertidos na populacdo de botos do

estudrio da Lagoa dos Patos.
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Prioridades de Pesquisa

Considerando o limitado conhecimento sobre alguns parametros de entrada relevantes
para os modelos de viabilidade populacional, recomenda-se a obtencdo de dados
adicionais para melhorar as estimativas dos seus parametros vitais como taxas de
reproducao e sobrevivéncia estagio-especificas e suas variabilidades. Felizmente, o uso
de métodos convencionais e bem estabelecidos como os de marcacdo-recaptura para
estimar estes parametros (White & Burnham, 1999) sdo passiveis de aplicacdo na
populacdo do estudrio da Lagoa dos Patos. Além disso, € crucial obter informagdes
idade-especifica dos botos capturados acidentalmente assim como, para aqueles
individuos de sexo indeterminado e que possuam amostras bioldgicas, determinar o
sexo através de analise molecular. Expandir a area de amostragem de foto-identificacao
para a zona costeira ¢ crucial para permitir um melhor entendimento sobre a dindmica
desta populagdo. Caso se verifique a existéncia de individuos que ndo utilize o estuario
mas que frequentemente sejam observados na regido costeira proxima ao estudrio, uma
nova estimativa de abundancia ¢ necessaria para realizar outra andlise de viabilidade

populacional e re-avaliar o status de conservagao da populagao.
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