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Dinâmica do zooplâncton em albufeiras do Norte de Portugal: papel indicador e 

regulação da transparência 

Sumário 

Este trabalho teve como objetivo (i) compreender quais as estratégias e métodos mais adequados 

à amostragem de zooplâncton em albufeiras, de forma a identificar abordagens padronizadas e lacunas 

através de um levantamento bibliográfico, e (ii) estudar a variação sazonal e espacial das comunidades de 

crustáceos zooplanctónicos de quatro albufeiras do norte de Portugal (Andorinhas, Caniçada, Touvedo e 

Venda Nova), que se caracterizam por baixa mineralização, apresentando por isso um contexto menos 

favorável para o desenvolvimento de alguns táxones e os processos em que estes intervêm (e.g., regulação 

da transparência). A revisão bibliográfica demonstrou que existe uma carência na clarificação dos métodos 

de amostragem adotados e que os processos nem sempre se adequam à finalidade do estudo, o que pode 

enviesar de forma significativa os resultados. O estudo de campo demonstrou diferenças entre albufeiras, 

alguma variação sazonal (com padrões distintos entre albufeiras), e reduzida variação espacial intra-

albufeira no que diz respeito aos parâmetros ambientais, produtividade primária (clorofila a) e composição 

das comunidades de zooplâncton. As comunidades observadas ao longo do ano foram pouco diversificadas, 

dominadas por cladóceros de pequenas dimensões e copépodes, sendo que sucessão sazonal dos táxones 

foi distinta entre albufeiras. As albufeiras mais profundas e menos produtivas (Caniçada e Venda Nova) 

partilharam dinâmicas comuns entre si, mas diferentes das albufeiras menos profundas (Touvedo e nas 

Andorinhas), sendo estas últimas mais heterogéneas entre si em termos de variação sazonal. O principal 

determinante das diferenças entre albufeiras foi a profundidade, à qual esteve associada a transparência e 

produtividade; a transparência também foi importante do ponto de vista sazonal (a par da temperatura e 

teor em oxigénio dissolvido). A proporção de cladóceros de grandes dimensões foi baixa, em geral, sendo 

de registar em alguns locais a dominância de Sida crystallina em detrimento de Daphnia spp. 

(particularmente notório na albufeira da Caniçada). Uma presença frequente em todos os locais foi a 

espécie Holopedium gibberum, um táxon característico de águas pouco mineralizadas. O zooplâncton não 

apresentou um controlo significativo sobre as fases de transparência da água e a biomassa fitoplanctónica, 

sugerindo um papel importante de outros fatores determinantes da produtividade secundária (baixo nível 

de nutrientes e possível pressão predatória por estádios juvenis de peixes). Os resultados revelaram 

pressões distintas em cada albufeira ao nível das comunidades aí existentes, da transparência da água, e 

da produtividade do sistema, o que coloca desafios diferentes na sua gestão. 

Palavras-chave: massas de água fortemente modificadas, biodiversidade aquática, zooplâncton 

dulçaquícola, mecanismos de regulação, métodos de amostragem  
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Zooplankton dynamics in reservoirs in Northern Portugal: indicator role and 

transparency regulation 

Abstract 

This work aims to (i) understand which strategies and methods are most suitable for sampling 

zooplankton in reservoirs, in order to identify standardized approaches and gaps through a bibliographic 

survey, and (ii) to study the seasonal and spatial variation of zooplankton communities in four reservoirs in 

northern Portugal (Andorinhas, Caniçada, Touvedo and Venda Nova), that are characterized by low 

mineralization, thus presenting a less favorable context for the development of some taxa and the processes 

in which they intervene (e.g., transparency regulation). The bibliographic survey identified gaps in the 

clarification of sampling methods and that the processes applied do not always accommodate the purpose 

of the study, which can significantly change the results. The field study showed differences between 

reservoirs, some seasonal variation (with distinct patterns between reservoirs) and reduced spatial variation 

within each reservoir regarding environmental parameters, primary productivity (chlorophyll a) and 

composition of zooplankton communities. The communities observed throughout the year had low diversity 

and were dominated by small cladocerans and copepods; the seasonal succession of taxa was different 

between reservoirs. The deeper and less productive reservoirs (Caniçada and Venda Nova) shared common 

dynamics, but different from the shallower reservoirs (Touvedo and Andorinhas), which were more 

heterogeneous in terms of seasonal variation. The main determinant of the differences between reservoirs 

was depth, which was associated with transparency and productivity; transparency was also important from 

a seasonal point of view (along with temperature and dissolved oxygen content). The proportion of large 

cladocerans was low, in general, with Sida crystallina dominating in some places in detriment of Daphnia 

spp. (particularly notorious in the Caniçada reservoir). A frequent presence in all locations was the species 

Holopedium gibberum, a characteristic taxon of poorly mineralized waters. Zooplankton did not show 

significant control over water transparency phases and phytoplankton biomass, suggesting an important 

role for other determinants of secondary productivity (low nutrient levels and potential predatory pressure 

by juvenile fish). These results reveal distinct pressures across reservoirs, with different levels of influence 

on the existent communities, water transparency, and system productivity, which raises different challenges 

in terms of their management. 

Keywords: highly modified waterbodies, aquatic biodiversity, freshwater zooplankton, regulation 

mechanisms, sampling methods 
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1. Introdução 

A necessidade de compreender a importância dos ecossistemas de água doce nunca 

foi tão premente como atualmente. Estes ecossistemas são constituídos pelas águas 

superficiais (lênticas e lóticas), as águas subterrâneas (hiporreicas e freáticas), os sistemas 

ribeirinhos (incluindo as zonas de inundação) e os ecótonos entre eles (e.g., nascentes) (Ward 

& Tockner, 2001). Estima-se que os ecossistemas de água doce contenham aproximadamente 

10% do total das espécies animais existentes na Terra (Balian et al., 2008), com grande 

relevância no que diz respeito aos vertebrados (cerca de 30 a 50% da diversidade total de 

vertebrados: 25 000 a 40 000 espécies de peixes e ainda mamíferos aquáticos, anfíbios, 

répteis, etc.) (Geist, 2011). É devido a esta imensa biodiversidade que os ecossistemas de água 

doce desempenham funções fulcrais para os humanos, sobretudo de aprovisionamento, 

regulação e cultural (Harrison et al., 2010). 

De um ponto de vista económico, a biodiversidade e o ecossistema aquático podem 

ser avaliados de acordo com diversos critérios (Pagiola et al., 2004): (i) o valor de uso direto 

(e.g., valor atual dos stocks de peixes); (ii) o valor de uso indireto (e.g., valor económico dos 

serviços de ecossistema como o aprovisionamento e recreacional que é tanto maior quanto 

mais elevada for a biodiversidade); (iii) o valor opcional (e.g., valor de futuros benefícios); (iv) 

o valor de existência (e.g., o valor económico da biodiversidade que as pessoas estariam 

dispostas a pagar para evitar a sua destruição ou extinção). Ainda assim, e apesar do seu valor 

ecológico e económico, os ecossistemas de água doce continuam a sofrer constantes pressões 

por parte dos humanos que levam à contínua perda de biodiversidade e perda de qualidade 

ambiental. Dentre as diversas pressões, as mais impactantes negativamente são a sobre-

exploração da água, a poluição e incorporação de elementos químicos, as alterações de fluxo, 

a destruição, degradação e fragmentação de habitats e, por fim, a introdução de espécies não 

nativas (Dudgeon et al., 2005). 

Devido à importância da biodiversidade dos ecossistemas de água doce e às crescentes 

alterações e pressões a que estes estão sujeitos, as massas de águas interiores superficiais 

tornaram-se uma das prioridades de financiamento de investigação científica (Ormerod et al., 

2010). No contexto mundial e europeu, a água enquanto recurso e suporte de ecossistemas 

tem vindo a adquirir particular importância no discurso político, face às políticas ambiciosas 
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da União Europeia (Diretiva-Quadro da Água e Pacto Ecológico Europeu) e aos Objetivos de 

Desenvolvimento Sustentável das Nações Unidas. Na Europa, os Estados Membros (incluindo 

Portugal) estão comprometidos a aumentar as zonas protegidas e restaurar ecossistemas 

degradados (estratégia de Biodiversidade para 2030), e – no caso concreto dos ecossistemas 

aquáticos – manter ou recuperar o estado ecológico das massas de água (Diretiva-Quadro da 

Água). No entanto, e apesar da crescente atenção, os estudos em ecossistemas de água doce 

semiartificiais, como as albufeiras, estão aquém daqueles realizados em ecossistemas 

aquáticos naturais como lagos ou rios. 

As albufeiras são massas de água lênticas artificiais ou fortemente modificadas pelos 

humanos (Figura 1.1a). Existem mais de 500 000 albufeiras no mundo que cobrem pelo menos 

0.1 km2 (Downing et al., 2006) e a utilização das mesmas tem sido cada vez mais elevada 

(Padedda et al., 2017), principalmente em países com períodos de chuva irregulares como é o 

caso da região do Mediterrâneo (Naselli-Flores & Barone, 2005). As albufeiras apresentam 

características únicas (García-Chicote et al., 2018), uma vez que resultam da construção de 

uma barreira física (barragem) num sistema lótico (rio), provocando uma alteração 

hidrológica, morfológica e ecológica que transforma um sistema de água corrente (lótico) num 

sistema de água parada (lêntico ou quasi-lêntico). Esta mudança radical no fluxo e descarga 

da água causa efeitos adversos na conectividade hidrológica (Van Looy et al., 2014), na 

regulação do caudal, dinâmica sedimentar, na biodiversidade (Grill et al., 2014) e na 

integridade do habitat (Žganec et al., 2013), à escala local e regional. Globalmente, os 

impactos na qualidade da água e na biodiversidade são negativos (Van Looy et al., 2014; 

Xiaoyan et al., 2010). Como tal, torna-se importante compreender e estudar a dinâmica 

ecológica das albufeiras no sentido de estabelecer bases científicas sólidas para contribuir 

para planos de mitigação e minimização dos seus impactos na biodiversidade e promoção da 

melhoria do estado ecológico destes ecossistemas modificados. 

 

1.1. Estado ecológico de albufeiras 

A fragmentação e alteração do sistema aquático pelas barragens acarreta um conjunto 

de ameaças ao sistema ecológico a montante e a jusante, modificando processos ecológicos 

como a produção de matéria orgânica, reciclagem de nutrientes e retenção de sedimentos 

(Nogueira, 2017), bem como à estrutura das comunidades, afetando o funcionamento do 
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ecossistema que existia inicialmente (Simões et al., 2015). A acumulação de água a montante 

da barragem modifica os ecossistemas terrestres envolventes e compromete a qualidade da 

água. O aumento da concentração de nutrientes como fósforo e azoto, proveniente dos 

lixiviados do solo e vegetação adjacente (Bhagowati & Ahamad, 2018), e potenciada pelas 

atividades antropogénicas, pode levar a um estado de eutrofização. 

A eutrofização resulta do aumento significativo da concentração de nutrientes nas 

massas de água, o que provoca um crescimento anormal de produtores primários 

(fitoplâncton e plantas aquáticas), que podem comprometer a qualidade da água e o 

funcionamento do ecossistema (Harper, 1992). Nas albufeiras, tal como em lagos, a 

diminuição da transparência é comum (Castro & Gonçalves, 2007; Stephens et al., 2015) e 

acontece geralmente como consequência da eutrofização (Moss, 2011). A transparência da 

água é inversamente proporcional à quantidade média de material orgânico e inorgânico em 

suspensão (incluindo o fitoplâncton e cianobactérias) e é também afetada pela matéria 

orgânica dissolvida, sendo geralmente quantificada utilizando o disco de Secchi (Figura 1.1b). 

As alterações da transparência e a eutrofização podem acarretar consequências desastrosas 

para as funções ecológicas destes ecossistemas e respetiva biodiversidade, resultado do 

desenvolvimento em massa de microalgas e aumento da decomposição. Esta sucessão de 

eventos leva à diminuição progressiva da concentração de oxigénio dissolvido na água, o que 

pode conduzir à morte em massa de peixes e outros organismos. Além das consequências 

para a biodiversidade, a cor e claridade da água são características determinantes na perceção 

pública da qualidade da água (Keeler et al., 2012), podendo afetar o valor económico dos 

sistemas de água doce ou até das regiões envolventes (Calderón-Arrieta et al., 2019). Este 

fenómeno tem consequências negativas, numa perspetiva antrópica, que se fazem sentir 

sobretudo nos serviços de ecossistema recreacionais e culturais como, por exemplo, a prática 

de desportos náuticos e pesca desportiva, a utilização e exploração de praias fluviais, entre 

outros. Em lagos e reservatórios, a transparência pode apresentar sazonalidade, ou seja, pode 

apresentar um regime anual de mudança de água clara para turva e vice-versa de acordo com 

as múltiplas interações neles existentes. Um elemento fundamental na transição entre estas 

fases são as comunidades pelágicas (organismos que habitam a coluna de água), e em 

particular a interação entre zooplâncton (conjunto de organismos heterotróficos), 

fitoplâncton (organismos autotróficos) e peixes. 
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Figura 1.1 - Aspetos gerais (a) da albufeira da Caniçada (a montante da barragem) e (b) da avaliação da 

transparência da água com o disco de Secchi. 

 

Para além da artificialidade e impacto humano, as albufeiras são sistemas que 

favorecem o aparecimento de diversas espécies exóticas (Johnson et al., 2008). A razão para 

esta facilitação prende-se com a forte presença humana (as atividades humanas, como a 

navegação e pesca lúdica, são facilitadoras do transporte ou introdução direta de potenciais 

invasores) e com o facto do ecossistema aquático ter características diferentes do ecossistema 

original (os sistemas lênticos favorecem espécies melhor adaptadas a águas paradas, muitas 

delas exóticas). As invasões biológicas são um dos principais fatores de perda de 

biodiversidade à escala mundial (Butchart et al., 2010). Nos sistemas aquáticos, diversas 

espécies de peixes têm sido introduzidas globalmente, causando efeitos adversos 

principalmente em ecossistemas de água doce (Rahel, 2000). Os efeitos negativos por parte 

de peixes invasores nas espécies nativas resultam sobretudo de mecanismos de hibridação e 

competição (por alimento e território), bem como pela sua ação como vetores de doenças e 

predadores de ovos, juvenis ou adultos (Bangs et al., 2018; Ribeiro & Leunda, 2012). Estes 

efeitos são particularmente preocupantes na Península Ibérica onde há um elevado número 

de espécies endémicas, sobretudo em ecossistemas de água doce (>50%) (Reyjol et al., 2007), 

e onde os peixes não nativos representam mais de 30% da ictiofauna (Leunda, 2010), 

proporção essa com tendência para continuar a aumentar. 

A presença de peixes invasores assume contornos particularmente nefastos quando a 

dinâmica planctónica (ver secção 1.2.) é alterada. Na Península Ibérica, a presença de peixes 
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autóctones planctívoros era escassa e as comunidades de fito- e zooplâncton estáveis e 

populosas (Ordóñez et al., 2010). Este paradigma alterou-se após a segunda metade do séc. 

XX com a introdução de diversas espécies de peixes de forma acidental ou para pesca 

comercial e recreacional, aquacultura e controlo biológico (Elvira & Almodóvar, 2001; Garcia-

Berthou & Moreno-Amich, 2000); onde muitas destas espécies exercem pressão significativa 

sobre o plâncton em determinadas fases do seu ciclo de vida (Amundsen et al., 2009; Ginter 

et al., 2018; Mehner, 1996). O efeito da introdução de novos predadores em ecossistemas de 

água doce tem sido um tema frequente em estudos limnológicos na Península Ibérica 

(Anastácio et al., 2019; Castro & Gonçalves, 2011; Ordóñez et al., 2010). Em Portugal, são 

diversas as espécies de peixes não nativos que apresentam algum grau de planctivoria, cuja 

distribuição tem expandido em sistemas de água doce, sendo as mais recentes: Ameiurus 

melas (Rafinesque, 1820), Rutilus rutilus (Linnaeus, 1758) (planctívoros sobretudo no estado 

larvar e juvenil) e Alburnus alburnus (Linnaeus, 1758) (planctívoro na maioria do seu ciclo de 

vida) (Martelo et al., 2021). Este último pode representar uma ameaça particularmente 

preocupante para os zooplanctontes (ver Apêndice 1), uma vez que se estabelece muito 

facilmente em albufeiras (e.g., bacia do Cávado e Ave). Foi demonstrado que, na presença de 

peixes planctívoros, as populações de zooplanctontes filtradores de grandes dimensões 

(sobretudo Daphnia spp.) são eliminadas e substituídas por comunidades de zooplanctontes 

de pequenas dimensões (e.g., Bosmina), incapazes de controlar o crescimento do fitoplâncton 

(Brooks & Dodson, 1965). As alterações nas dinâmicas tróficas pelágicas trazem mudanças 

profundas nas propriedades dos ecossistemas, como a duração e intensidade das fases de 

transparência da água (Luecke et al., 1990). Assim, a pressão causada por peixes não nativos 

promove efeitos top-down nas comunidades de fito- e zooplâncton e na transparência da água 

(Chang et al., 2004; Steiner, 2004). Este fator é a razão principal para a diminuição das fases 

de transparência da água em muitas albufeiras (Ordóñez et al., 2010). 

Não obstante, também as contínuas flutuações no nível de água das albufeiras 

contribuem para a instabilidade destes reservatórios de água, incluindo a diminuição das fases 

de transparência. Estas flutuações são geralmente repentinas e estão associadas com 

utilizações antrópicas (e.g., produção de energia, controlo de cheias, abastecimento de água, 

transvase, etc.) e influenciam significativamente as características físicas, químicas e 

biológicas das albufeiras como, por exemplo, a concentração de nutrientes, clorofila a (chl a) 
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e material em suspensão, a temperatura, cor e ainda as comunidades de fito- e zooplâncton 

(Geraldes & Boavida, 2005). Em suma, as albufeiras representam sistemas altamente sujeitos 

a mudança (hidrológica e ecológica), e são – por isso – altamente suscetíveis à degradação da 

qualidade da água (enquanto suporte de ecossistemas e para uso humano) e perda de 

biodiversidade. Não obstante o seu valor utilitário (recreação, abastecimento, e 

aproveitamento energético), é importante almejar a que estes ecossistemas aquáticos 

possam aproximar-se de uma condição ecológica boa, dentro dos limites da sua artificialidade. 

Para tal, é preciso definir estratégias assentes no conhecimento das suas dinâmicas 

ecológicas. 

 

1.2. Interações tróficas e dinâmica do plâncton 

A transparência da água está geralmente associada com as interações tróficas que 

decorrem nos ecossistemas lênticos (Stephens et al., 2015) e em grande parte com a 

sazonalidade das comunidades de zooplâncton. As comunidades de zooplâncton (na vertente 

da composição e abundância de espécies) têm sido utilizadas como bioindicadores em 

inúmeros estudos para avaliar mudanças no estado trófico de reservatórios e lagos (Castro & 

Gonçalves, 2007; Patelli et al., 2020; Perga et al., 2010), para avaliar o sucesso de restauro 

(Anton-Pardo et al., 2013), recuperação após acidificação (Locke & Sprules, 1994) e ainda de 

mudanças de longo prazo como é o caso das alterações climáticas (Brucet et al., 2010; Hooff 

& Peterson, 2006), entre outros. A distribuição e crescimento do zooplâncton é dependente 

de determinados fatores abióticos (por exemplo, temperatura, salinidade, poluição, etc.) e 

fatores bióticos (por exemplo, disponibilidade de alimento, predação e competição). 

Adicionalmente, as comunidades de zooplâncton apresentam uma taxonomia simples 

(Whitman et al., 2004) e são particularmente importantes, uma vez que são a ponte entre os 

produtores (fitoplâncton) e os níveis tróficos superiores (peixes), sendo consumidores de 

produtores primários e presas de peixes planctívoros. Uma larga parte da variação na 

transparência e qualidade ecológica das albufeiras resulta das interações e dinâmicas sazonais 

entre estes elos da teia trófica. 

Os acontecimentos que regulam a sucessão do plâncton não ocorrem ao acaso e 

obedecem uma sazonalidade relativamente previsível. Na teia trófica pelágica (Figura 1.2) é 

comum dividir de forma simplista o plâncton em dois grupos funcionais (produtores – 
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fitoplâncton; herbívoros – zooplâncton), com elevado grau de interdependência, e que 

sustentam os níveis tróficos superiores (maioritariamente peixes). 

 

Figura 1.2 – Modelo conceptual simplificado de uma teia trófica pelágica de um ecossistema lêntico. A espessura 

das setas representa a intensidade da interação e as setas a tracejado correspondem à reciclagem de nutrientes 

(retirado de Castro, 2007). 

 

A dinâmica sazonal do plâncton resulta do conjunto de interações tróficas, como a 

competição por recursos e predação, e fatores abióticos, como a  temperatura (Figura 1.3) 

(Straile, 2000). No inverno, devido às baixas temperaturas e ao curto período diurno, o 

fitoplâncton apresenta um crescimento reduzido o que permite uma acumulação de 

nutrientes dissolvidos ou em suspensão. A carência de alimento (fitoplâncton) compromete a 

fecundidade do zooplâncton e muitos recorrem a estratégias de diapausa, produzindo 

estruturas de dormência (Hairston Jr et al., 2000). À medida que o inverno termina, o aumento 

da intensidade luminosa, juntamente com a disponibilidade de nutrientes, permite um 

crescimento rápido do fitoplâncton (Sommer et al., 2012). Inicia-se então a fase mais propícia 
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ao plâncton, a primavera, em que ocorre o desenvolvimento de pequenas algas de 

crescimento rápido que servem de alimento a diversas espécies zooplanctónicas com ciclos 

de vida curtos. Posteriormente, surgem espécies zooplanctónicas de crescimento mais lento 

e maior biomassa, como é o caso de Daphnia spp., que apresentam uma herbivoria muito 

eficiente, sendo capazes de reduzir a biomassa algal a níveis muito baixos e de manter a água 

transparente (Sommer et al., 1986). 

 

Figura 1.3 – Diagrama conceptual dos mecanismos dominantes que limitam a abundância de 

zooplâncton herbívoro em (a) lagos temperados do Norte e (b) no lago Oglethorpe – Geórgia (usado como 

modelo de lagos temperados de latitudes mais quentes). As barras sólidas horizontais abaixo de cada estação do 

ano representam os mecanismos dominantes (mas não exclusivos) que afetam a abundância de zooplâncton 

herbívoro durante o período sazonal indicado pelo eixo independente (retirado de Saunders et al., 1999). 

 

No final da primavera, a supressão do crescimento do fitoplâncton pelos herbívoros 

origina um declínio das populações de Daphnia por escassez de alimento (Hülsmann & Weiler, 

2000) e posteriormente, ao longo de todo o verão, é a pressão predatória por parte dos 

planctívoros que mantém a abundância destes herbívoros de grandes dimensões a níveis 

baixos (Saunders et al., 1999). Este controlo é particularmente forte na presença de estados 

larvares e juvenis de peixes. Em alguns ecossistemas dominados por espécies de peixes 

planctívoros ou omnívoros, a pressão intensa sobre o zooplâncton – ver Figura 1.3b – pode 

levar a estados de água turva muito prolongados (Castro & Gonçalves, 2007, 2011). É, no 
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entanto, preciso ter em conta que esta regulação dos peixes planctívoros sobre o zooplâncton 

depende muito da dinâmica populacional, quer de Daphnia quer dos peixes, podendo haver 

variações interanuais no mesmo sistema aquático (Hülsmann, 2003) e variações entre 

diferentes sistemas (e.g., lagos mediterrânicos vs. lagos temperados) (Moustaka-Gouni et al., 

2014; Sommer et al., 1986). 

A pressão predatória dos peixes planctívoros sobre o zooplâncton causa uma mudança 

para uma comunidade zooplanctónica dominada por zooplanctontes de pequenas dimensões 

que são menos eficientes no controlo da biomassa algal (Tessier et al., 2001). Por esse motivo, 

no verão há uma diversificação e crescimento da comunidade de fitoplâncton e uma forte 

redução da transparência da água (Horn, 2003). Adicionalmente, o aumento da turbidez faz 

com que haja uma diminuição da vegetação subaquática devido à limitação de luz. A 

diminuição da vegetação aquática interfere na dinâmica planctónica através de diversos 

mecanismos, na medida em que a sua presença promove a redução da suspensão de material 

de fundo, providencia refúgio às comunidades de zooplâncton, reduz a disponibilidade de 

nutrientes no sistema e compete com as algas através da secreção de substâncias tóxicas 

(Scheffer et al., 1993). Assim, uma vez perdidos estes benefícios, também a redução de 

transparência é facilitada. Se somarmos a eutrofização (enriquecimento orgânico 

frequentemente resultado de atividades humanas) a estas dinâmicas naturais, ocorre uma 

conjugação de fatores promotores de reduzida transparência, elevada produtividade 

primária, elevada atividade microbiana, reduzido teor de oxigénio, e degradação geral da 

qualidade da água e da saúde do ecossistema. Estes fenómenos são mais graves no verão, 

mas podem prolongar-se para além deste período, dependendo também das dinâmicas 

naturais (Figura 1.3). 

As dinâmicas sazonais descritas potenciam o valor do zooplâncton como bioindicador, 

uma vez que a sua posição central na teia trófica faz com que este forneça informação sobre 

a importância relativa do controlo top-down vs. bottom-up e o respetivo impacto na 

transparência da água. No entanto, a Diretiva-Quadro Água (DQA), instrumento legislativo 

aprovado em 2000 pela União Europeia para enquadrar a política da água no espaço europeu, 

assume a visão de que os ecossistemas aquáticos são controlados essencialmente por efeitos 

bottom-up. Nessa perspetiva, o estado ecológico segundo a DQA é avaliado em função da 

presumível resposta de determinados indicadores biológicos de qualidade (e.g., a composição 
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e abundância de fitoplâncton, invertebrados bentónicos, etc.) às condicionantes ambientais 

do sistema (e.g., transparência, nutrientes, salinidade, oxigenação, etc.) (García-Chicote et al., 

2018; Jeppesen et al., 2011). Para efeitos da avaliação ecológica das albufeiras, enquanto 

massas de água fortemente modificadas (INAG, 2009), apenas o fitoplâncton (biomassa, 

biovolume e abundância) e a ictiofauna são considerados como bioindicadores. Vários autores 

já manifestaram o seu desacordo com esta realidade, apontando o zooplâncton como um 

descritor extremamente informativo e com vantagens do ponto de vista prático (Almeida et 

al., 2020; Caroni & Irvine, 2010; García-Chicote et al., 2018; Jensen et al., 2013; Jeppesen et 

al., 2011). Métricas como a biomassa zooplanctónica, o rácio biomassa zooplâncton/biomassa 

fitoplâncton ou biomassa zooplâncton/chl a, a proporção de cladóceros de grandes 

dimensões, o tamanho corporal médio do zooplâncton, a proporção de copépodes calanóides, 

entre outros, permitem avaliar a qualidade da água (e.g., distinguir albufeiras oligotróficas de 

mesotróficas) e são indicadores importantes da estrutura e função de sistemas aquáticos 

lênticos (e.g., lagos e albufeiras) (Davidson et al., 2011; Ejsmont-Karabin, 2012; Jeppesen et 

al., 2011; Moss, 2007; Muñoz-Colmenares et al., 2021), onde os efeitos reguladores top-down 

podem ser profundos (Brooks & Dodson, 1965; Carpenter et al., 2001). 

 

1.3. Papel central do zooplâncton 

Além do seu potencial enquanto bioindicador do estado trófico e da qualidade da água 

(Caramujo & Boavida, 2000), o zooplâncton é o grupo chave no controlo da produção 

fitoplanctónica nos ecossistemas lênticos (Jeppesen et al., 1999; Scheffer, 1999). A 

importância do zooplâncton estende-se ainda ao papel central que este possui na 

transferência de massa e energia ao longo da teia trófica pelágica. Contudo, o controlo efetivo 

do fitoplâncton, e consequente aumento da transparência, só é possível com a presença de 

cladóceros de grandes dimensões (Pace, 1984) como Daphnia (Figura 1.4). De facto, o maior 

ou menor impacto sobre a biomassa algal está mais relacionado com a presença de Daphnia 

do que com a abundância total de zooplâncton (Scheffer, 1999). 
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Figura 1.4 – Vista lateral de Daphnia longispina (Müller, 1776) (microscopia de campo claro – 40×), à esquerda; 

e representação esquemática da anatomia interna e externa de uma pulga-de-água (Daphnia sp.) (retirado de 

Antunes & Castro, 2017), à direita. 

  

Diversos estudos descrevem Daphnia como um herbívoro não seletivo (Compte et al., 

2009; Fryer, 1991) com uma dieta omnívora que lhe permite consumir uma vasta gama de 

itens alimentares (Jürgens, 1994). É devido à capacidade de explorar um leque mais amplo de 

células algais (em termos de dimensões), comparativamente às espécies zooplanctónicas mais 

pequenas (Tessier et al., 2001), que Daphnia tem o potencial de modificar a abundância 

relativa das espécies planctónicas e, assim, afetar as interações tróficas e a estrutura da cadeia 

alimentar (Zöllner et al., 2003). Este efeito pode ser causado não só pela herbivoria, mas 

também pelas interações indiretas em cascata caso Daphnia remova as espécies 

zooplanctónicas menores como, por exemplo, os ciliados ou flagelados heterotróficos 

(Muylaert et al., 2006). O grande impacto sobre o fitoplâncton resulta da eficiência de Daphnia 

enquanto filtrador, que faz com que seja capaz de reduzir a biomassa algal a níveis 

extremamente reduzidos, dada a sua tolerância para baixos níveis de alimento. Esta tolerância 

é tanto maior quanto maior o tamanho corporal (Kreutzer & Lampert, 1999), pelo que as 

espécies de maiores dimensões têm um potencial de filtração e um impacto mais forte na 

clorofila a (medida de produtividade primária e indicador da biomassa fitoplanctónica) e na 

transparência da água (Tessier et al., 2001). 
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Apesar das suas vantagens competitivas, os períodos de dominância de Daphnia em 

albufeiras são limitados pela dinâmica sazonal do zooplâncton e interações tróficas 

anteriormente descritas. São vários os fatores que contribuem para o menor desempenho de 

Daphnia em determinados períodos do ano, mas há dois que se destacam. O primeiro fator 

diz respeito à fraca qualidade de alimento, como reduzida digestibilidade, deficiência 

nutritiva, produção de toxinas ou interferência mecânica (Wilson et al., 2006). O segundo 

fator, e aquele mais preponderante no controlo das populações de Daphnia, é a predação. A 

planctivoria tem um papel fundamental na composição do fitoplâncton e zooplâncton, 

especialmente nas populações de Daphnia por serem um item alimentar de grande 

importância para os peixes planctívoros (Scheuerell et al., 2005). Assim, o sucesso de Daphnia 

é maior em regimes de predação reduzida e, pelo contrário, menor em sistemas onde a 

pressão predatória é elevada. Não obstante, a coexistência entre Daphnia e elevadas 

densidades de peixes planctívoros ocorre na natureza; em parte, esta coexistência é possível 

devido aos mecanismos de defesa que estes cladóceros possuem e que lhes permite 

contrariar, até um certo nível, o efeito negativo causado pelos predadores. Os mecanismos de 

defesa são numerosos e incluem alterações comportamentais (evitamento, fototaxia, 

migração vertical diária, etc.) (Lass & Spaak, 2003; Ringelberg & Gool, 2003), alterações 

morfológicas (redução do tamanho corporal, etc.) (Weber, 2003) e alterações populacionais 

(incremento da fecundidade através de maturação precoce ou produção de mais 

descendência) (Castro & Gonçalves, 2007). Estes mecanismos não são exclusivos e qualquer 

combinação de respostas é possível de forma a aumentar a efetividade consoante as 

características de cada sistema. O papel central do zooplâncton no controlo do fitoplâncton e 

na regulação da transparência, em particular no caso de Daphnia, é enfraquecido na presença 

de peixes com taxas de crescimento populacional elevadas e estratégias flexíveis na utilização 

de recursos (e.g., itens alimentares) e a efetividade das respostas antipredatórias, 

anteriormente descritas, pode também ser reduzida. Este é um cenário real nos sistemas 

populados por peixes não nativos com caráter invasor, um problema muito comum em 

albufeiras. 

 Um terceiro fator, ainda que menos preponderante, pode ter um papel significativo no 

sucesso e dominância de Daphnia. Este fator diz respeito ao grau de mineralização ou dureza 

da água do sistema em que este zooplanctonte está inserido, particularmente o teor em 
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cálcio, magnésio e bicarbonato. Os cladóceros (como Daphnia), à semelhança de todos os 

crustáceos, possuem uma carapaça formada por quitina com incrustações de carbonato de 

cálcio. A carapaça tem como função principal a de proteção e é periodicamente substituída 

para permitir o crescimento destes zooplanctontes (Christensen et al., 2018). A extensão e 

resistência da carapaça é variável dentro dos cladóceros, o que faz com que as necessidades 

em termos de cálcio e outros minerais não só varie entre diferentes espécies (Rukke, 2002b), 

mas também entre diferentes populações (Rukke, 2002a) e estágios de vida (Giardini et al., 

2015; Hessen et al., 2000). Algumas espécies de cladóceros apresentam respostas defensivas 

adaptativas que envolvem especificamente a carapaça como, por exemplo, o 

desenvolvimento de novas características morfológicas quando expostos a químicos 

provenientes de predadores (Boeing et al., 2006; Dodson, 1974), através do fortalecimento 

mecânico da carapaça (Laforsch et al., 2004; Rabus et al., 2013) ou modificação do tamanho 

e forma corporal (Grant & Bayly, 1981; Krueger & Dodson, 1981; Tollrian & Ralph, 1994; 

Weber, 2003). No caso de Daphnia spp., a baixa mineralização representa um desafio 

adicional face às suas elevadas exigências do ponto de vista da dureza da água, e conhece-se 

pouco das dinâmicas do plâncton em sistemas de reduzida mineralização, que podem 

inclusive ser dominados por organismos com diferentes requisitos do ponto de vista de 

mineralização (e.g., Holopedium) (Giardini et al., 2015; Hessen et al., 1995; Wærvågen et al., 

2002). 

 

1.4. Objetivos e estrutura da dissertação 

Tendo em conta as diversas pressões inerentes às albufeiras e as implicações que estas 

podem trazer ao estado ecológico das mesmas, esta dissertação pretendeu estudar as 

dinâmicas das comunidades de zooplâncton de albufeiras de água doce, devido ao papel 

central do plâncton nas interações tróficas existentes nos ecossistemas lênticos, e 

consequentes implicações em diversos processos, com particular ênfase na regulação da 

transparência da água. Os objetivos específicos foram:  

1. Compreender quais as estratégias e métodos mais adequados à amostragem de 

zooplâncton em albufeiras, de forma a identificar abordagens padronizadas e lacunas, 

bem como suportar a metodologia a empregar na presente dissertação. Para tal, foi 

realizada uma revisão bibliográfica de artigos científicos publicados em revistas 
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internacionais com revisão por pares, utilizando a base de dados Web of Science, 

limitada ao período entre 2010 e 2020; 

2. Estudar a variação sazonal e espacial do zooplâncton de quatro albufeiras do Norte de 

Portugal (Andorinhas, Caniçada, Touvedo e Venda Nova), que se caracterizam por uma 

baixa mineralização, apresentando por isso um contexto menos favorável para o 

desenvolvimento de Daphnia spp. Para tal, acompanhou-se a comunidade de 

zooplâncton nestes sistemas ao longo de 9 campanhas entre abril e outubro de 2021 

e recolheu-se informação complementar de diversos parâmetros físico-químicos, tais 

como o pH, condutividade, temperatura, oxigénio dissolvido, fósforo total, turbidez, 

sólidos em suspensão, e transparência. 

A presente dissertação está dividida em diferentes secções com objetivos próprios, 

incluídos no contexto geral do trabalho de investigação. A primeira secção (1.) pretende 

enquadrar o trabalho no contexto mais geral e apresentar os objetivos e estrutura da 

dissertação; a segunda (2.) e terceira (3.) secções apresentam o trabalho de revisão 

bibliográfica e experimental, respetivamente, dando resposta aos objetivos específicos 

apresentados acima; por fim, é feita uma reflexão acerca dos resultados obtidos e sua 

integração no contexto do tema da dissertação, na secção das Considerações finais (4.). Cada 

secção é autónoma e possui a sua própria divisão interna (em subsecções) e lista de 

referências bibliográficas, resultando assim numa dissertação com um formato mais próximo 

de um artigo, facilitando a compreensão e interpretação da mesma. Adicionalmente, são 

incluídos dois apêndices, que complementam a informação do corpo principal da dissertação. 
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2. Revisão bibliográfica sobre estratégias e métodos de amostragem 

de zooplâncton em albufeiras 

 

2.1. Introdução 

As comunidades de zooplâncton são um componente essencial na maioria das teias 

tróficas de sistemas lênticos de água doce, servindo muitas vezes como bioindicador desses 

sistemas (Jeppesen et al., 2011; Mills et al., 1987). Além da sazonalidade descrita na secção 

1.2, o zooplâncton exibe ainda uma distribuição irregular, tanto horizontal como 

verticalmente, dependente de diversos fatores abióticos (e.g., temperatura da água, 

nutrientes, luz, oxigénio saturado, etc.) e bióticos (e.g., disponibilidade de alimento, presença 

de predadores, etc.) (Enright, 1977; McLaren, 1974; Stich & Lampert, 1981). Este conjunto de 

fatores constitui ainda a base de um outro fenómeno mais complexo denominado de 

migração diária vertical ou horizontal (Lass & Spaak, 2003), que tem implicações no momento 

de amostragem, e que deve por isso ser tido em conta de acordo com o objetivo do estudo. 

Os métodos de amostragem de zooplâncton podem ser divididos em três grandes 

categorias: (1) recolha de água com amostrador (e.g., garrafas, armadilhas de zooplâncton, 

tubos, etc.) seguida de concentração da amostra por filtração, (2) recolha de água por 

bombeamento seguida de concentração por filtração e (3) filtração direta da coluna de água 

com recurso a rede de plâncton. A primeira categoria é apropriada para recolha de 

zooplâncton de menores dimensões por causar um distúrbio menor na água, prevenindo 

reações de evitamento por parte dos zooplanctontes mais móveis (como algumas espécies de 

cladóceros, copépodes e rotíferos; Masson et al., 2004), e mais eficaz em sistemas pouco 

profundos e eutróficos (Levine et al., 2013; Paggi et al., 2001). A segunda e terceira categoria 

são mais eficazes na recolha de zooplâncton de maiores dimensões e melhor adaptadas a 

sistemas aquáticos maiores e mais profundos (Caspers, 1972; Macêdo et al., 2019), 

permitindo a filtração de volumes de água maiores e, por conseguinte, uma maior quantidade 

de indivíduos por táxon (Masson et al., 2004). Estas vantagens podem, no entanto, ser 

perdidas no momento da concentração por filtração ou amostragem caso o tamanho de 

malha utilizado não seja adequado à finalidade do estudo. Malhas de 64 µm são menos 

eficientes na captura de zooplâncton, mas são as mais adequadas para reter zooplâncton de 
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pequenas dimensões (e.g., pequenos cladóceros, copépodes, náuplios e rotíferos). Malhas 

acima dos 110 µm são as mais eficientes na filtração de zooplâncton de maiores dimensões e 

representam um compromisso entre a representatividade da amostra e eficiência de filtração 

(Mack et al., 2012). No caso das redes de plâncton, existem diferenças acentuadas na 

eficiência de filtração (35–60% para malhas de 64 µm e 94–100% para malhas >110 µm) (Mack 

et al., 2012), que resultam da ocorrência de efeitos de refluxo causados pela oclusão parcial 

da porosidade da rede por sedimentos em suspensão e pelo plâncton (zooplâncton e 

fitoplâncton), o que pode comprometer a exatidão da estimativa de densidade em estudos 

quantitativos. 

De modo a entender qual a abordagem metodológica que permita colmatar os 

desafios associados às características das comunidades de zooplâncton, foi realizado um 

trabalho de revisão sobre estudos em zooplâncton em albufeiras de água doce, com foco 

particular nas estratégias e métodos de amostragem. Pretendeu-se dar resposta às seguintes 

questões: (1) Quais os principais instrumentos de amostragem de zooplâncton em albufeiras 

de água doce? (2) Quais os tamanhos de malha utilizados na amostragem e/ou concentração 

por filtração de zooplâncton? (3) Tendo em conta a heterogeneidade espacial do zooplâncton, 

quais as estratégias adotadas no processo de amostragem relativamente à representatividade 

da coluna de água? (4) Qual o volume de água amostrada? 

 

2.2. Revisão de literatura: metodologia 

Literatura potencialmente relevante foi recolhida através da plataforma Web of 

Science (www.webofknowledge.com) que permite o acesso integrado a amplas bases de 

dados referenciais. O critério inicial de pesquisa baseou-se na expressão:  

[TS= (sampl* OR collect*) AND zooplankton AND reservoir*],  

em que o asterisco permite variações da palavra mãe (e.g., “sampling”, “sample” e “sampler” 

ou “collecting”, “collection” e “collector”, etc.), obtendo desta forma todos os registos de 

literatura que conjuguem as palavras-chave “zooplankton” e “reservoir”, cumulativamente 

com a referência a amostragem ou colheita desses organismos. A pesquisa foi ainda 

restringida temporalmente aos últimos 10 anos para obter um universo de resultados 

http://www.webofknowledge.com/


24 
 

trabalhável e o mais atual possível. Resultaram assim 304 referências entre 2010 e 2020 que 

foram transferidas para uma base de dados em Excel. 

A partir da base de dados extraída, procedeu-se a uma análise manual das referências 

individuais, tendo sido excluídos todos os artigos em que o foco de estudo não fosse o 

zooplâncton (e.g., fitoplâncton, protozoários, bactérias, peixes, etc.) ou o sistema estudado 

não tivesse características de um reservatório de água doce (e.g., estudos levados a cabo em 

rios, estuários, oceanos e pequenas lagoas). Após este processo de refinamento, restaram 165 

artigos que foram analisados com o intuito de identificar as estratégias e metodologias de 

amostragem de zooplâncton em albufeiras. Para tal, foram identificados os diferentes 

dispositivos de amostragem utilizados, o volume de amostra recolhido, o tamanho de malha 

utilizado (para a filtração, se aplicável) e a representatividade da amostra relativamente à 

coluna de água. No que diz respeito aos dispositivos, três grandes categorias foram definidas: 

arrastos com rede de plâncton (arrasto horizontal, vertical e oblíquo), coletores (e.g. garrafas, 

baldes, armadilhas de zooplâncton, etc.) e bombas de filtração. Por fim, no que concerne à 

representatividade da amostra relativamente à coluna de água, três categorias foram 

definidas: amostragem pontual (apenas uma porção da coluna de água foi amostrada, 

normalmente a superfície), amostragem estratificada (diferentes estratos – em profundidade 

– foram amostrados e analisados) e amostragem integrada (toda ou a maioria da coluna de 

água foi amostrada). 

Para cada categoria ou subcategoria, o número de estudos (ou a sua proporção dentro 

do total ou para cada categoria) foi quantificado. 

 

2.3. Resultados e discussão 

Os dispositivos de amostragem utilizados em estudos em zooplâncton em albufeiras 

de água doce e respetivos volumes amostrados estão representados na Figura 2.1. A 

amostragem por arrasto com rede de plâncton foi o método mais utilizado (65%), seguido dos 

coletores (27%) e bomba de filtração (8%). A escolha do dispositivo de amostragem depende 

sobretudo da finalidade do estudo (e.g., estudos quantitativos vs. qualitativos, tipo de 

zooplâncton em foco, etc.) e do tipo de sistema estudado. 

A preferência pela utilização da rede não é surpreendente, dada a simplicidade e 

logística requerida, bem como a sua flexibilidade. A utilização de arrastos com rede de 
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plâncton é o método que melhor representa o zooplâncton total presente na coluna de água, 

uma vez que permite filtrar maiores volumes de água e a maiores profundidades. É, por isso, 

adequado a amostragem em sistemas de água maiores como as albufeiras (Caspers, 1972). 

Apresenta também a vantagem logística de permitir colher e concentrar a amostra ao mesmo 

tempo, algo que é normalmente feito em duas etapas no caso dos outros dispositivos. Estes 

fatores podem explicar a utilização preferencial de redes de plâncton comparativamente a 

outros dispositivos de amostragem. Não obstante, é preciso ter em conta duas fragilidades: 

primeiro, a possibilidade de colmatação da rede que, devido a efeitos de refluxo, levam à 

sobrestimação do volume amostrado com perda de material (ver 2.1. Introdução) e, segundo, 

o comportamento de evitamento de organismos com maior capacidade natatória (alguns 

cladóceros, rotíferos e copépodes adultos) perante a deteção da rede (aro, corda ou 

movimento) podendo originar um viés na representatividade dos mesmos (Masson et al., 

2004). O efeito de refluxo por colmatação da rede pode ser diminuído em parte ou na sua 

totalidade pela utilização de malhas um pouco maiores (ver secção 2.1), embora isto acarrete 

uma menor capacidade de amostragem de organismos de menores dimensões. 

Os coletores foram o segundo método mais utilizado e, apesar da distância para a rede 

de plâncton, são bastante vantajosos em estudos de distribuição espacial de zooplâncton, 

uma vez que permitem a amostragem diferenciada de várias profundidades (Levine et al., 

2013). Adicionalmente, são mais adequados em lagos pouco profundos (< 2 m), minimizam 

fenómenos de evitamento sobretudo no caso de serem transparentes (acrílico), facilitam a 

amostragem em locais com vegetação aquática e evitam a ressuspensão dos sedimentos 

(Levine et al., 2013; Paggi et al., 2001). Contudo, algumas destas vantagens são perdidas em 

albufeiras por serem sistemas muito profundos, e onde nem todos os coletores permitem 

representar com exatidão toda a coluna de água (e.g., tubo) e os que permitem (e.g., garrafas, 

armadilhas) requerem uma maior logística quer no seu transporte quer na sua utilização (e.g., 

várias repetições). 

A bomba de filtração permite a colheita de uma maior quantidade de indivíduos por 

táxon (Masson et al., 2004), mas o seu menor uso pode ser explicado (i) pelo facto de esta ter 

limitações na seletividade de táxons, uma vez que há maior probabilidade de amostrar 

espécies zooplanctónicas com menores capacidades natatórias, (ii) por danificar mais 

frequentemente os organismos e ainda dificultar a colheita de organismos vivos (Icanberry & 
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Richardson, 1973). Acresce ainda que requer uma fonte de energia (gerador) no barco ou na 

margem, e acarreta por isso uma logística mais pesada. 

 

Figura 2.1 – Metodologia de amostragem de zooplâncton em sistema lênticos de água doce, com foco nas 

principais categorias de dispositivos de amostragem (gráfico ao centro) e no volume de água amostrado (gráficos 

de barras). No caso dos estudos com rede de plâncton, é apresentado o tipo de arrasto efetuado (gráfico à 

direita). 

 

No caso das redes de plâncton, é comum realizar-se arrastos ao longo da coluna de 

água (verticais ou oblíquos) ou a uma profundidade fixa (horizontais). A literatura analisada 

evidenciou uma preferência clara para a amostragem de toda ou grande parte da coluna de 

água, uma vez que os trabalhos com a realização de arrastos verticais ou oblíquos (60% dos 

estudos) excedem largamente os trabalhos que recorrem a arrastos horizontais (4% dos 

estudos) – Figura 2.1. Refira-se ainda que 36% dos estudos não apresentam qualquer 

informação, o que é uma lacuna importante; idealmente, dever-se-ia reportar sempre o tipo 

de arrasto efetuado. Atendendo aos padrões heterogéneos de distribuição vertical do 

zooplâncton (Fernández-Rosado & Lucena, 2001; Hudcovicová & Vranovský, 2006; Lampert et 

al., 2003; Masson et al., 2001), não é surpreendente as redes de plâncton serem usadas como 

amostradores que integram a coluna de água. 
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Os diferentes volumes de amostra estão indicados nos gráficos de barras da Figura 2.1 

(à esquerda) e indicam que o volume recolhido é dependente do tipo de dispositivo utilizado 

na recolha. O uso de bombas de filtração privilegiou volumes grandes (100–1000 L) ao passo 

que os coletores se situaram na outra ponta do espetro (5–200 L). Os estudos que recorreram 

a redes de plâncton foram mais heterogéneos, tendo variado entre os 2–1500 L. Estes 

resultados confirmam a versatilidade das redes de plâncton como amostradores, o que 

provavelmente contribui para a clara preferência dos investigadores neste tipo de dispositivo. 

Não obstante, a amostragem com rede de plâncton foi claramente preferencial para volumes 

intermédios (10–500 L); nos casos em que volumes muito grandes são necessários (ex.: 

sistemas pouco produtivos), a bombagem pode ser mais vantajosa. 

Os diferentes tamanhos de malha utilizados no momento da amostragem e/ou 

filtração de zooplâncton estão representados na Figura 2.2a. Os artigos revistos demonstram 

que as malhas variaram entre os 10 e 500 µm, sendo que tamanhos de malha entre os 45–55 

µm (24.4% dos estudos) e 65–75 µm (17.3% dos estudos) foram os mais utilizados. De salientar 

que dos 165 artigos, 27 utilizaram uma malha de 50 µm e 23 uma malha de 68 µm; 

adicionalmente, a categoria acima dos 450 µm é unicamente representada por estudos que 

recorreram a malhas de 500 µm. Não obstante esta preferência por malhas < 100 µm, é 

premente o problema da eficiência de filtração quando são utilizadas redes de plâncton (Mack 

et al., 2012; Saunders et al., 1999); talvez por isso, uma parte significativa de estudos (14.2%) 

recorreram a malhas entre 95–200 µm. Esta tendência mantém-se em estudos onde a 

amostragem é realizada unicamente com rede de plâncton (19.3% dos estudos). 

 

Figura 2.2 – Estratégia de amostragem de zooplâncton em albufeiras de água doce, com foco particular no tipo 

de malha utilizada (a) e na representatividade da amostra relativamente à coluna de água (b). 
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Os tipos de amostragem atendendo à representatividade da amostra relativamente à 

coluna de água estão indicados na Figura 2.2b. A amostragem foi integrada em 53% dos 

estudos, pontual em 26% e estratificada em 7%. De notar ainda que 14% dos estudos não 

expressam qualquer informação. Desta forma, a literatura revista permitiu verificar que a 

maioria dos estudos tem em conta a distribuição heterogénea das comunidades de 

zooplâncton bem como as suas migrações diárias verticais, procurando amostrar toda a 

coluna de água de forma a aumentar a representatividade das comunidades de zooplâncton. 

Isto é importante quando se pretende ter uma ideia da estrutura e composição da 

comunidade num sistema específico (ou comparar massas de água). Os poucos estudos que 

utilizaram uma amostragem do tipo estratificada dedicaram a sua atenção a compreender os 

padrões de distribuição espaciais ao longo da coluna de água. 
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3. Estudo da variação sazonal e espacial do zooplâncton de 

albufeiras do Norte de Portugal 

 

3.1. Introdução 

O zooplâncton desempenha um papel crucial na transferência de energia dos níveis 

tróficos inferiores para os superiores, regula o crescimento do fitoplâncton e molda os 

ecossistemas pelágicos. É sensível a mudanças climáticas (Alric et al., 2013; George & Harris, 

1985; Straile, 2000), variações físico-químicas do ecossistema aquático onde está inserido 

(Dudgeon et al., 2005) e disponibilidade de alimento (Hülsmann & Weiler, 2000). Tipicamente, 

a dinâmica das comunidades de zooplâncton inclui variações temporais (sazonais) e espaciais 

(Haberman & Haldna, 2017; Loick-Wilde et al., 2016). Estas variações estão bem explicadas 

em sistemas aquáticos lênticos naturais como os lagos. No entanto, o estudo da variação 

temporal e espacial do zooplâncton é igualmente importante em albufeiras, sistemas 

aquáticos lênticos fortemente modificados de grande importância para as populações 

humanas. Contudo, o papel importante destes ecossistemas seminaturais na produção de 

energia e armazenamento de água torna-os sujeitos a pressões extra quando comparados 

com ecossistemas naturais (e.g., eutrofização, presença de espécies exóticas, contínuas 

flutuações de água, etc.).  

As albufeiras do Norte de Portugal, como é o caso das albufeiras em estudo, são um 

caso especialmente interessante porque são caracterizadas por águas com baixa 

mineralização (Tabela 3.1) quando comparado com outros corpos de água doce, quer a nível 

global (e.g., concentração média global de Ca2+ = 4.0 mg L−1) (Weyhenmeyer et al., 2019), quer 

ao nível da Península Ibérica (Salinas et al., 2014; Urrea-Clos et al., 2014). A reduzida 

quantidade de iões como o cálcio representa um desafio para os crustáceos zooplanctónicos, 

como os cladóceros ou os copépodes. Em particular, os zooplanctontes de maiores dimensões 

– como Daphnia spp. – precisam de níveis de cálcio mínimos para um crescimento e 

reprodução normal (10 mg L-1 no caso de D. magna; Alstad et al., 1999; Hessen et al., 2000). 

O facto destes cladóceros de grandes dimensões estarem limitados no acesso a iões 

fundamentais como o cálcio (constituinte do seu exosqueleto) neste tipo de ecossistemas 

provavelmente interfere com o seu crescimento e reprodução, o que pode comprometer a 
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sua capacidade de regulação da produtividade primária e da transparência. Daphnia, em 

particular, tem uma capacidade de filtração maior e mais eficiente do que outros 

zooplanctontes de pequenas dimensões (Pace, 1984). As dinâmicas do plâncton de 

ecossistemas com características como as anteriormente descritas ainda são pouco 

conhecidas, o que torna o foco desta dissertação particularmente interessante. 

 

Tabela 3.1 – Características minerais das águas das albufeiras em estudo – Andorinhas, Caniçada, Touvedo e 
Venda Nova – em fevereiro de 2022. 

Características Andorinhas Caniçada Touvedo Venda Nova 

Dureza total  

(F) 
1 0.9 0.7 0.6 

Cálcio 
(mg Ca2+ L-1) 3.1 2.7 2 1.6 

Magnésio  
(mg Mg2+ L-1) 0.61 < 0.5 < 0.5 < 0.5 

Bicarbonatos 
(mg HCO3

- L-1) < 6.0 < 6.0 < 6.0 < 6.0 

 

Assim, esta secção da dissertação pretendeu fornecer mais informações sobre as 

dinâmicas do plâncton de quatro albufeiras do Norte de Portugal (Andorinhas, Caniçada, 

Touvedo e Venda Nova) e consequentes implicações na produtividade primária e na regulação 

da transparência da água. Para tal, acompanhou-se a comunidade zooplanctónica destes 

ecossistemas entre abril e outubro de 2021. Os objetivos específicos foram: i) identificar 

padrões sazonais (ao longo do tempo) e espaciais (entre albufeiras) das comunidades de 

zooplâncton, ii) identificar variações espaciais dentro de cada albufeira, e iii) avaliar que 

processos regulam a transparência da água. 

 

3.2. Metodologia 

 

3.2.1. Caracterização das áreas de estudo 

Para o propósito desta dissertação, foram estudadas as albufeiras de Andorinhas (rio 

Ave), Caniçada (rio Cávado), Touvedo (rio Lima) e Venda Nova (rio Rabagão), cujas 

características mais relevantes são elencadas na Tabela 3.2 para comparação. Estas massas de 
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água situam-se no Minho, na região Norte (NUTS II) de Portugal Continental (NUTS I) (Figura 

3.1). Em cada albufeira, foram selecionados dois a três pontos de amostragem ao longo da 

sua extensão (ver secção 3.2.2). 

 

Tabela 3.2 – Características das albufeiras em estudo – Andorinhas, Caniçada, Touvedo e Venda Nova – e 

respetivas bacias hidrográficas (SNIRH, 2021). 

Características Andorinhas Caniçada Touvedo Venda Nova 

Capacidade total (dam3) 1 200 159 300 15 500 94 500 

Capacidade útil (dam3) Sem Informação 14 7900 4 000 93 000 

Volume morto (dam3) Sem Informação 11 400 11 500 1 500 

Altura da parede (m) 25 76 52.5 97 

Tipo de aproveitamento 
Produção de 

energia 
Recreação 

Produção de 
energia 

Recreação 

Produção de 
energia 

Defesa de 
cheias 

Recreação 

Produção de 
energia 

Recreação 

Área da bacia hidrográfica 
total (km2) 148.3 774.66 1 686.48 239.35 

Área da bacia hidrográfica 
própria (km2) 25.18 159.61 175.55 136.23 

Precipitação média anual 
(mm) 2 104 2 729 2 466 2 086 

Temperatura média anual (C) 
12.6 12.6 11 9.5 

 

A albufeira das Andorinhas localiza-se em Travassos, no concelho de Póvoa de Lanhoso 

(distrito de Braga), e está incorporada no rio Ave. Com 91 km de comprimento, o rio Ave nasce 

na Serra da Cabreira, a 1260 m de altitude, e desagua em Vila do Conde no oceano Atlântico. 

A bacia hidrográfica do Ave, onde está inserida a albufeira das Andorinhas, apresenta uma 

área total de 148.3 km2 com uma precipitação média anual de 2104 mm, uma altitude máxima 

de 877 m e mínima de 189 m e um declive médio de 21.50%. 

A albufeira da Caniçada está localizada no concelho de Vieira do Minho e Terras de 

Bouro (distrito de Braga), e integra o rio Cávado, que nasce na Serra do Larouco a 1520 m de 
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altitude e desagua no oceano Atlântico junto a Esposende após percorrer 135 km. A bacia 

hidrográfica do Cávado, que providencia a albufeira da Caniçada, tem uma área total de 

774.66 km2, precipitação média anual de 2729 mm, altitude mínima de 123 m e máxima de 

1143 m, com um declive médio de 31.70%. 

A albufeira de Touvedo encontra-se na fronteira entre os concelhos de Ponte da Barca 

e Arcos de Valdevez (distrito de Viana do Castelo) e está inserida no rio Lima, que nasce a uma 

altitude de 975 m no monte Talariño, na Galiza, Espanha e desagua no oceano Atlântico junto 

a Viana do Castelo, após percorrer um total de 135 km. A bacia hidrográfica do Lima, que 

abastece a albufeira de Touvedo, tem uma área total de 1686.48 km2 com uma precipitação 

média anual de 1466 mm, uma altitude máxima de 1404 m e altitude mínima de 41 m, com 

um declive médio de 25.20%. 

A albufeira de Venda Nova está localizada no limite do concelho de Vieira do Minho 

(distrito de Braga) e sobretudo no concelho de Montalegre (distrito de Vila Real), e incorpora 

o rio Rabagão (afluente do rio Cávado), com 37 km de comprimento e que nasce entre as 

serras do Barroso e do Larouco. A bacia hidrográfica do Cávado, que providencia a albufeira 

da Venda Nova, apresenta uma área total de 239.35 km2, tem uma altitude máxima de 1269 

m e altitude mínima de 606 m com um declive médio de 16.40% e uma precipitação média 

anual de 2086 mm. 
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Figura 3.1 – Localização geográfica das albufeiras estudadas, e os pontos de amostragem em cada albufeira, bem 

com as respetivas bacias hidrográficas. 

 

Tabela 3.3 – Coordenadas geográficas e altitude dos pontos de amostragem de cada albufeira em estudo – 

Andorinhas, Caniçada, Touvedo e Venda Nova. 

Local de amostragem Latitude Longitude Altitude (m) 

Andorinhas 1 (An1) -8.1802222 41.5704705 188 

Andorinhas 2 (An2) -8.1946498 41.5694077 189 

Caniçada 1 (Cn1) -8.1671595 41.6815235 146 

Caniçada 2 (Cn2) -8.1802964 41.6805356 146 

Caniçada 3 (Cn3) -8.1837399 41.6679931 146 

Touvedo 1 (To1) -8.3099828 41.8289440 50 

Touvedo 2 (To2) -8.3215059 41.8257577 49 

Touvedo 3 (To3) -8.3404054 41.8141995 48 

Venda Nova 1 (Vn1) -7.9412327 41.6996770 691 

Venda Nova 2 (Vn2) -7.9568585 41.6895684 691 

Venda Nova 3 (Vn3) -7.9659660 41.6766019 691 
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3.2.2. Estratégia de amostragem e procedimentos in situ 

Dada a potencial heterogeneidade espacial deste tipo de ecossistemas, foram 

definidos dois a três pontos de amostragem ao longo do principal eixo de cada albufeira; a 

quantidade de pontos a amostrar teve em conta as dimensões de cada albufeira, e estes foram 

identificados de acordo com a albufeira a que pertencem (abreviaturas An, Cn, To, Vn) e 

numerados de montante para jusante (Figura 3.1 e Tabela 3.3). Todos os locais estavam sob 

influência da barragem (ecossistema lêntico), distavam 1 a 2 km entre si e foram selecionados 

consoante a acessibilidade ao espelho de água. Estes pontos correspondem sempre às zonas 

mais centrais e profundas de cada albufeira, de forma que haja uma maior representatividade 

das comunidades pelágicas, uma vez que o zooplâncton tende a evitar as zonas marginais 

(Castro et al., 2007; Gliwicz & Rykowska, 1992; Romare & Hansson, 2003; Wicklum, 1999). 

As amostragens decorreram aproximadamente de três em três semanas, entre abril e 

outubro de 2021, e foi utilizada uma pequena embarcação sem motor para aceder às zonas 

centrais das albufeiras (correspondentes aos pontos de amostragem já descritos). Foram 

medidos in situ diversos parâmetros físico-químicos utilizando uma sonda multiparamétrica 

WTW Multi 3630 IDS (Figura 3.2a): o pH, que controla o estado químico e disponibilidade de 

componentes inorgânicos; a condutividade (µS cm-1), que é um indicador da quantidade de 

iões presentes na água; o oxigénio dissolvido (% e mg L-1), que fornece informações acerca das 

reações bioquímicas e processos biológicos (e.g., oxidações, atividade respiratória e 

fotossintética, etc.) a decorrer no ecossistema aquático; e a temperatura (C), que influencia 

todas as variáveis físico-químicas descritas e condiciona a distribuição e abundância dos seres 

vivos. 

A profundidade em cada local foi medida com um sonar portátil. A transparência da 

água foi quantificada utilizando o disco de Secchi (Figura 1.1b) de forma a avaliar a penetração 

de luz na água, que é um parâmetro essencial à produção fitoplanctónica, ao crescimento e 

fixação de macrófitas e aos predadores visuais (e.g., peixes). Foi também recolhida água de 

cada local (4.5 L) para análise laboratorial da produtividade primária (biomassa fitoplanctónica 

= clorofila a), fósforo total, turbidez e sólidos em suspensão (Figura 3.3). Estas amostras foram 

preservadas numa mala térmica e no escuro durante o transporte para laboratório. 
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Para a amostragem das comunidades zooplanctónicas, foram realizados diversos 

arrastos oblíquos (quase verticais) com uma rede de plâncton de 153 m e 20 cm de diâmetro 

de boca (Figura 3.2b). Esta porosidade da rede representa um compromisso entre a 

representatividade da amostra e eficiência de filtração (Mack et al., 2012); apesar da baixa 

representatividade de alguns organismos de menores dimensões (e.g., náuplios, rotíferos, 

etc.), este tamanho de malha permite evitar efeitos de refluxo causados pela oclusão parcial 

da malha da rede (ver capítulo 2). O número de arrastos efetuado em cada local dependeu da 

densidade zooplanctónica em cada momento de amostragem, ao passo que o comprimento 

do arrasto foi definido em função da profundidade do local. Tipicamente, foram efetuados um 

ou dois arrastos de 25 m nos locais mais profundos e múltiplos arrastos de 4-10 m nos locais 

menos profundos, totalizando um mínimo de 314 L (Touvedo 1, agosto 2021) e um máximo 

de 1570.8 L (Caniçada e Venda Nova 1, 2 e 3, durante quase todo o período de estudo). As 

amostras de zooplâncton foram recolhidas para um copo, lavado com água do local para 

recuperar todos os organismos, e posteriormente concentradas com um pequeno crivo de 

rede de 100 m (Figura 3.2c). Deste modo, foi possível obter amostras preservadas 

concentradas (com um volume reduzido; Figura 3.2d), seguindo um processo de conservação 

em álcool a 70% após um breve período fixação em álcool a 95% (Black & Dodson, 2003). 

 

Figura 3.2 – (a) Sonda multiparamétrica e processo de amostragem in situ com (b) recolha de zooplâncton com 

rede de plâncton de 153 m, (c) concentração da amostra com rede de 100 m e (d) conservação da amostra 

em álcool a 70%. 

 



37 
 

3.2.3. Análise laboratorial – variáveis físico-químicos e clorofila a 

Os seguintes parâmetros foram analisados nas amostras de água trazidas do campo: 

teor em fósforo, sólidos em suspensão, turbidez e teor em clorofila a (chl a). 

O fósforo ocorre em ecossistema aquáticos naturais sob a forma de fosfatos que se 

encontram tanto em solução como em partículas, detritos e organismos aquáticos. É essencial 

para o crescimento de organismos e é um nutriente limitante da produtividade primária de 

um corpo de água, pelo que a sua quantificação é fundamental para a caracterização funcional 

dos ecossistemas lênticos. Após mineralização prévia das amostras (Figura 3.3a) com 

persulfato de potássio, K2S2O8 (Ebina et al., 1983), para oxidar todas as formas de fósforo a 

ortofosfato, o fosfato das amostras foi quantificado espectrofotometricamente (Figura 3.3b) 

pelo método do cloreto estanhoso (APHA, 2000). O fósforo total foi calculado por interpolação 

de uma curva de calibração usando dihidrogenofosfato de potássio (KH2PO4) como padrão, 

segundo a expressão: 

[𝑃] =
𝐴𝑏𝑠₆₉₀

0.89
 

onde [P] é a concentração em fósforo (mg L-1) e Abs690 é a absorvância lida a 690 nm. 

 

Figura 3.3 – (a) Mineralização e (b) quantificação do teor em fósforo das amostras de água. 

 

Os sólidos em suspensão (ou seston) dizem respeito à matéria particulada (material 

orgânico particulado, argila, plâncton) existente na água e estão relacionados com a turbidez 

e transparência da mesma. As amostras de água foram filtradas em vácuo através de filtros 

de fibra de vidro (47 mm de diâmetro e 1.2 µm) pré-pesados de forma a reter a matéria 

particulada, que foi depois quantificada por gravimetria (APHA, 2000). Assim, a diferença de 
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peso entre o filtro com resíduo e o filtro pesado previamente à filtração representa a massa 

de sólidos em suspensão segundo a expressão: 

𝑆𝑆 =
1000 × (𝑃𝑠𝑒𝑐𝑜 − 𝑃𝑓𝑖𝑙𝑡𝑟𝑜)

𝑉
 

onde SS é o teor em sólidos suspensos (mg L-1), Pseco é o peso do filtro seco com resíduo (g), 

Pfiltro é a tara do filtro (g) e V é o volume de água filtrada (L). O fator 1000 na equação converte 

os pesos (em g) a mg. 

A turbidez é uma propriedade ótica da claridade da água e influencia diretamente a 

penetração da luz na coluna de água que, por sua vez, condiciona a profundidade à qual é 

possível ocorrer fotossíntese. Esta propriedade depende sobretudo da concentração de 

sólidos em suspensão e substâncias químicas dissolvidas, bem como da presença de 

microrganismos planctónicos (sobretudo organismos fotossintéticos, como as microalgas). 

Quanto maior for a concentração destes elementos, menor é a transmissão de luz na coluna 

de água, uma vez que há mais perdas por absorção e dispersão da mesma. A turbidez foi 

determinada indiretamente através do coeficiente de absorção a 450 nm (ɛ450), por 

espectrofotometria (Brower et al., 1997): 

𝜀₄₅₀ =
2.30 × 𝐴𝑏𝑠₄₅₀

𝑙
 

onde ɛ450 é expresso em m-1, Abs450 é a absorvância lida a 450 nm e  𝑙 é o percurso ótico da 

cuvette (m). 

A chl a é um pigmento fotossintético presente em todas as microalgas e 

cianobactérias, pelo que a sua quantificação representa uma estimativa aproximada da 

biomassa algal e da produtividade primária dos ecossistemas aquáticos. Após filtração em 

vácuo através de filtros de fibra de vidro (47 mm de diâmetro e 1.2 µm; Figura 3.4) para reter 

o seston (Strickland & Parsons, 1972), a chl a foi extraída do resíduo filtrado com acetona a 

90% e determinada espectrofotometricamente pela diferença na absorvância dos extratos 

antes (Abs) e após (Absa) a acidificação com HCl 0.1M, segundo o método monocromático de 

Lorenzen (1967). O teor em chl a (g L-1) foi calculado segundo a equação: 

Chl 𝑎 =
26.7 × (𝐸665₀ − 𝐸665ₐ) × 𝑣

𝑉 × 𝑙
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onde  𝐸665₀ = 𝐴𝑏𝑠₆₆₅ − 𝐴𝑏𝑠₇₅₀ e 𝐸665ₐ = 𝐴𝑏𝑠ᵅ₆₆₅ − 𝐴𝑏𝑠ᵅ₇₅₀ e onde v é o volume 

de acetona utilizado (mL), V é o volume de água filtrado (L) e 𝑙 o percurso ótico da cuvette 

(cm). O fator 26.7 deriva do coeficiente de absorção da chl a a 665 nm. 

 

Figura 3.4 – (a) Processo de filtração em vácuo das amostras de água através de (b) filtros de fibra de vidro com 

47 mm de diâmetro e 1.2 µm de porosidade. 

 

3.2.4. Análise laboratorial – zooplâncton 

As amostras de zooplâncton foram identificadas com uma lupa Leica S APO e, mais 

pontualmente, com recurso a um microscópio ótico Leica DM500. Previamente ao processo 

de identificação, cada amostra foi lavada e concentrada com um crivo (para retirar o excesso 

de etanol), e diluída com água corrente para um volume conhecido, que foi ajustado em 

função da densidade de organismos. Sempre que necessário, uma gota de sabonete líquido 

foi adicionada à amostra diluída para quebrar a tensão superficial e evitar a aglomeração de 

exemplares na superfície da água. A identificação e enumeração dos exemplares foi efetuada 

numa câmara de contagem apropriada (com capacidade para 5-10 mL e uma grelha para 

facilitar a contagem), na qual foi colocada uma alíquota de volume conhecido de amostra 

(Figura 3.5). O esforço de identificação foi ajustado para os diferentes táxones, conforme a 

sua abundância, tendo sido contado um mínimo de 400 indivíduos (no total) por amostra. 

Apenas os crustáceos zooplanctónicos juvenis ou adultos foram identificados e enumerados; 

dado que se optou por uma malha de rede relativamente grande para garantir uma maior 

eficiência de filtração, considerou-se que a amostra não era representativa dos organismos 

de pequenas dimensões (rotíferos e os náuplios de copépodes). Os exemplares da subclasse 

Copepoda foram identificados até à ordem (Calanoida, Cyclopoida e Harpacticoida), ao passo 



40 
 

que os exemplares da ordem Cladocera foram identificados até ao nível taxonómico mais 

baixo, tipicamente o género, segundo a chave de identificação de Amoros (1984) e Alonso 

(1996). 

 

Figura 3.5 – Identificação e enumeração dos exemplares de zooplâncton à lupa com auxílio a uma câmara de 

contagem apropriada. 

 

A partir da enumeração dos exemplares da amostra, foi estimada a densidade total de 

cada táxon (em ind/m3) com base na relação entre o volume de amostra inspecionado (vi, em 

mL), o volume de amostra total (va, em mL), e o volume de água colhido com a rede de 

plâncton (V, em L), de acordo com a seguinte expressão: 

densidade do táxon A (ind m3)⁄ =
(nº indivíduos contados ×

va

vi
)

V
× 1000 

 

3.2.5. Métricas da comunidade zooplanctónica 

Depois de compilada a matriz de dados de densidade por data, albufeira e ponto de 

amostragem, foram calculadas diversas métricas das comunidades de zooplâncton. O índice 

de Shannon (H´) permitiu calcular a diversidade de cada amostra, segundo a expressão: 

H′ =  − ∑ pi ln (pi)

S

i=1
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onde S representa a riqueza e pi a abundância relativa de cada espécie obtida através da 

expressão pi =
ni

N
, sendo ni o número de indivíduos do táxon i e N o número total de indivíduos 

na amostra. 

O índice de Pielou (J) permitiu determinar a equitabilidade de cada amostra e está 

compreendido num intervalo entre 0 e 1, onde 1 representa a máxima equitabilidade (J = 1; 

abundância dos organismos está distribuída equitativamente por todos os táxones presentes 

na amostra). Este índice foi calculado segundo a expressão: 

J =  
H′

H′máx
 

onde H’ é o índice de Shannon e H’máx = ln(S) que representa a riqueza (S) máxima. 

O rácio Calanoida/Cyclopoida foi calculado segundo a expressão: 

densidade de Calanoida total (ind m3)⁄

densidade de Cyclopoida total (ind m3)⁄
 

A proporção de cladóceros de grandes dimensões (Daphnia longispina e Sida 

crystallina) foi calculada segundo a expressão: 

densidade de grandes cladóceros (ind m3)⁄

densidade de cladóceros total (ind m3)⁄
 

 

3.2.6. Análise estatística 

Os dados ambientais foram analisados com Análise de Componentes Principais (PCA) 

para ordenar as unidades experimentais. Este tipo de análise permite agrupar os dados em 

poucas dimensões (vetores únicos), tendo em conta a sua similaridade, preservando a maioria 

da informação de modo a explicar o máximo de variação possível. Anteriormente a esta 

análise, as variáveis foram padronizadas e centradas de forma a acomodar as diferentes 

escalas. A partir desta análise foi possível avaliar as principais variações (temporais e espaciais) 

dos gradientes ambientais. 

As principais fontes de variação da comunidade de zooplâncton (tendo em conta as 

suas densidades) foram analisadas com Análise de Coordenadas Principais (PCoA). A PCoA é 

um método de análise multivariada que representa a distância (neste caso, ecológica) entre 



42 
 

amostras num universo espacial reduzido; a sua grande vantagem é a flexibilidade na escolha 

da medida de distância (Borcard et al., 2011). Anteriormente à análise, as densidades 

zooplanctónicas foram padronizadas com a transformação raiz quadrado seguida da dupla 

transformação de Wisconsin (Borcard et al., 2011). Foi utilizada uma matriz de distância 

ecológica baseada na raiz quadrada da dissimilaridade de Bray-Curtis. Esta métrica é bastante 

utilizada em ecologia, uma vez que ignora os duplos zeros (ausência compartilhada) dos 

valores de abundância de espécies entre amostras, não os contabilizando como uma 

similaridade entre locais e/ou pontos de amostragem (Faith et al., 1987; Legendre & Legendre, 

2012). 

De forma a avaliar a relação entre os dados ambientais e a comunidade 

zooplanctónica, utilizou-se a Análise de Redundância baseada na distância ecológica (db-RDA); 

esta técnica é baseada na PCoA e permite analisar diretamente os gradientes ambientais, 

sobrepondo-os à matriz de dissimilaridade entre os locais de forma análoga à regressão 

múltipla (Borcard et al., 2011). Anteriormente à análise, os dados foram preparados de forma 

análoga à descrita na PCoA (transformação dos dados das comunidades e uso da 

dissimilaridade de Bray-Curtis) e na PCA (padronização das variáveis ambientais). 

Adicionalmente, foram selecionadas as variáveis ambientais a incluir no modelo (com a função 

ordiR2step do package vegan) para evitar incluir variáveis redundantes ou com reduzida 

contribuição (Borcard et al., 2011); deste modo, obtém-se um modelo mais parcimonioso 

(bom nível de explicação com o mínimo de preditores possíveis). Foram selecionadas as 

seguintes variáveis explicativas da dissimilaridade das comunidades zooplanctónicas 

(gradientes ambientais mais importantes): (i) condutividade elétrica (cond), (ii) oxigénio 

dissolvido (ODmg), clorofila a (chla), (iv) profunidade (prof), (v) fósforo total (tp), (vi) 

temperatura (temp). 

Foi também utilizada a análise de correlação para procurar associações entre a 

transparência, a clorofila a e os restantes dados ambientais e as métricas das comunidades 

zooplanctónicas. 

Todas as análises estatísticas descritas foram efetuadas no software R, versão 4.1.2 

(R Core Team, 2021), utilizando o ambiente gráfico RStudio 2022.2.0.443 (RStudio Team, 

2022). Foram utilizados os packages “ggplot2” (Wickham, 2016), “ggord” (Beck, 2021), 
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“ggpubr” (Kassambara, 2020), “vegan” (Oksanen et al., 2020), “envalysis” (Steinmetz, 2021), 

“corrplot” (Wei & Simko, 2021) e “egg” (Auguie, 2019). 

 

3.3. Resultados 

 

3.3.1. Parâmetros físico-químicos e clorofila a 

Os parâmetros físico-químicos registados nas albufeiras em estudo estão repartidos 

em duas tabelas, tendo em conta as suas quantificações in situ (Tabela 3.4) e ex situ (Tabela 

3.5), sendo que as suas variações podem ser observadas com mais detalhe no Apêndice 2. A 

profundidade (m) manteve-se relativamente constante em todas as albufeiras, mas com uma 

maior variação em Venda Nova. Registou-se uma profundidade mais elevada nas albufeiras 

da Caniçada e Venda Nova (> 20 m), seguida de Touvedo (8-23 m), com Andorinhas a registar 

os valores mais baixos (4.5-12 m). Em todas as albufeiras, a profundidade aumentou para 

jusante, com o local mais próximo da barragem a registar o valor mais elevado. O pH da água 

manteve-se sempre circumneutro ou ligeiramente ácido em todas as albufeiras (6.3 em 

média), aumentando geralmente nos meses mais quentes. A condutividade elétrica manteve-

se relativamente constante em cada albufeira ao longo da duração do estudo, sendo maior 

nas albufeiras menos profundas – Andorinhas e Touvedo com uma média de 33 e 37 S cm-1, 

respetivamente – e menor nas albufeiras mais profundas – Caniçada e Venda Nova com média 

de 20 e 19 S cm-1, respetivamente. O oxigénio dissolvido apresentou valores próximos da 

saturação máxima (100%) em todos os locais de amostragem, tendo apresentado valores mais 

baixos entre setembro e outubro, após o período com a temperatura da água mais elevada. 
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Tabela 3.2 – Valores mínimos (Mín.), máximos (Máx.) e médios (Méd.) das diferentes variáveis quantificadas in 

situ nos diferentes pontos de amostragem das diferentes albufeiras em estudo: profundidade (Prof.), 

temperatura (Temp.), pH, condutividade elétrica (Cond.) e oxigénio dissolvido (O2). 

Variável 
quantificada 

An1 An2 Cn1 Cn2 Cn3 To1 To2 To3 Vn1 Vn2 Vn3 

Prof. 
(m) 

Mín. 4.50 10.0 34.0 35.0 48.0 8.00 12.0 20.0 27.0 22.0 40.0 

Máx. 8.00 12.0 44.0 41.0 55.0 12.5 15.0 23.0 35.0 35.0 60.0 

Méd. 5.20 11.4 38.8 36.9 50.6 10.7 14.2 21.0 31.7 30.4 48.8 

Temp. (C) 

Mín. 16.1 15.9 15.7 15.6 15.7 12.0 13.1 13.3 14.1 13.4 13.2 

Máx. 23.8 23.7 22.8 23.0 22.7 23.1 22.9 23.5 21.9 22.0 21.8 
Méd. 19.9 19.8 19.6 20.1 19.7 18.3 18.9 19.0 18.2 18.2 18.0 

pH 

Mín. 5.9 5.7 6.1 6.2 5.8 5.7 6.0 6.1 5.8 5.9 5.8 

Máx. 6.7 6.7 6.6 6.7 6.6 6.5 7.1 6.8 6.7 6.7 6.8 

Méd. 6.2 6.3 6.4 6.5 6.4 6.2 6.4 6.4 6.3 6.4 6.3 

Cond.  

(S cm-1) 

Mín. 30.0 29.1 18.9 19.0 18.7 32.2 31.7 32.7 18.0 18.1 18.1 

Máx. 37.6 37.0 22.0 21.7 21.9 45.3 40.1 43.9 21.0 22.9 21.9 

Méd. 33.2 32.7 20.0 20.1 20.7 37.4 36.4 37.2 19.3 19.4 19.3 

O2  
(mg L-1) 

Mín. 7.30 6.90 8.40 8.50 8.40 5.70 7.30 7.70 8.10 8.40 8.10 

Máx. 9.60 9.90 10.6 10.6 10.4 10.4 12.8 10.9 10.2 10.2 10.2 

Méd. 8.60 8.70 9.50 9.50 9.40 8.70 9.40 9.50 9.20 9.20 9.10 

O2 (%) 

Mín. 80.0 76.0 91.0 92.0 92.0 61.0 79.0 85.0 90.0 93.0 88.0 

Máx. 109 110 110 112 110 104 124 111 119 115 113 

Méd. 96.0 97.0 105 106 104 92.0 101 101 105 105 104 

 

A turbidez da água demonstrou ser maior nos períodos com menor teor em chl a mas 

maior teor em sólidos suspensos, na generalidade dos locais de amostragem. Os sólidos em 

suspensão não apresentaram um padrão consistente, no entanto as albufeiras com maior 

transparência – Caniçada e Venda Nova – são também aquelas onde se observaram valores 

mais baixos de sólidos em suspensão. O teor em fósforo ( 0.03 mg L-1) revelou baixos níveis 

de nutrientes em todas albufeiras. A precipitação variou sazonalmente e foi maior nas 

albufeiras mais a norte de Portugal, nomeadamente Touvedo e Venda Nova. 
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Tabela 3.3 – Valores mínimos (Mín.), máximos (Máx.) e médias (Méd.) das diferentes variáveis quantificadas ex 

situ nos diferentes pontos de amostragem das diferentes albufeiras em estudo: sólidos em suspensão (SS), teor 

em fósforo (TP), turbidez (Turb.) e precipitação (Precip.) mensal e acumulada (a 3 meses). 

Variável 
quantificada 

An1 An2 Cn1 Cn2 Cn3 To1 To2 To3 Vn1 Vn2 Vn3 

SS (mg L-1) 

Mín. 0.83 0.70 0.20 0.25 0.63 0.92 0.75 0.61 0.29 0.30 0.25 

Máx. 3.63 2.58 2.00 2.20 1.80 2.13 2.40 2.40 1.50 1.00 0.80 

Méd. 1.73 1.66 0.89 0.92 0.87 1.49 1.59 1.55 0.78 0.59 0.60 

TP (mg L-1) 

Mín. 0.01 0.00 0.00 0.00 0.00 0.01 0.01 0.01 0.00 0.00 0.00 

Máx. 0.02 0.02 0.02 0.01 0.02 0.02 0.03 0.03 0.02 0.01 0.02 

Méd. 0.01 0.01 0.01 0.01 0.01 0.02 0.02 0.02 0.01 0.01 0.01 

Turb.  
(m-1) 

Mín. 0.46 0.46 0.46 0.46 0.23 0.92 1.15 0.69 0.46 0.46 0.23 

Máx. 3.22 2.30 3.68 1.84 1.84 3.45 2.30 2.07 5.06 3.68 3.91 

Méd. 1.30 1.25 1.28 0.92 1.00 1.58 1.66 1.66 1.66 1.53 1.58 

Precip. 
mensal 
(mm) 

Mín. 10.0 10.0 10.0 10.0 10.0 10.0 10.0 10.0 10.0 10.0 10.0 

Máx. 150 150 150 150 150 200 200 200 150 150 150 

Méd. 80.0 80.0 80.0 80.0 80.0 135 135 135 87.0 87.0 87.0 

Precip. 
acumulada 
(mm) 

Mín. 70.0 70.0 70.0 70.0 70.0 120 120 120 70.0 70.0 70.0 

Máx. 400 400 400 400 400 550 550 550 450 450 450 

Méd. 229 229 229 229 229 267 267 267 251 251 251 

 

A variação da temperatura e transparência da água, bem como da chl a, está 

representada na Figura 3.6. A temperatura da água variou entre 12C e 23.8C ao longo dos 

sete meses de amostragem, tendo atingido o seu valor máximo no final de agosto em todas 

as albufeiras ( 22C). A transparência da água foi maior entre abril e maio em todas as 

albufeiras, à exceção de Touvedo que apresentou uma maior transparência em julho. As 

albufeiras mais profundas (Caniçada e Venda Nova) registaram valores de transparência mais 

elevados (geralmente > 4 m) quando comparado com Andorinhas e Touvedo (geralmente < 4 

m). A produção primária aumentou gradualmente ao longo do período de amostragem, em 

todas as albufeiras, tendo registado picos no início do verão (junho) e – sobretudo – no início 

do outono (setembro-outubro). Os pontos de amostragem mais próximos das respetivas 

paredes da barragem (i.e., jusante) registaram valores mais altos de chl a, à exceção da Venda 

Nova onde foi observado um maior teor em chl a no ponto de amostragem mais a montante. 
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Figura 3.6 – Variação sazonal e espacial da temperatura, transparência e o teor em chl a da água das albufeiras 

em estudo. 

 

A PCA aplicada aos dados ambientais está representada na Figura 3.7. Os dois 

primeiros eixos da ordenação explicam 57.5 % da variação total. A primeira dimensão da PCA 

demonstrou estar fortemente relacionada com a transparência, profundidade, condutividade, 

teor em fósforo, sólidos em suspensão, turbidez e clorofila a. A transparência e profundidade 

aumentam do lado direito (positivo) para o esquerdo (negativo) do diagrama, contrariamente 

ao que acontece com condutividade, teor em fósforo, sólidos em suspensão, turbidez e 

clorofila a. Este é um gradiente espacial, relacionado com as diferenças entre as albufeiras 

mais profundas (Caniçada e Venda Nova, à esquerda) e as albufeiras menos profundas 

(Andorinhas e Touvedo, à direita). Não obstante, existe também alguma variação sazonal, 

registada na aparente deslocação dos pontos em cada albufeira da esquerda para a direita 

entre os primeiros e os últimos momentos de amostragem (i.e., diminuição da profundidade 

e transparência, acompanhadas do aumento da produtividade, da primavera para o final do 

verão). A segunda dimensão da PCA, que foi menos importante na ordenação, demonstrou 

estar relacionada com a temperatura, oxigénio dissolvido e pH. A temperatura aumenta da 

parte inferior (negativo) para a superior (positivo), em oposição ao que acontece com o 
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oxigénio dissolvido e pH. Este segundo eixo parece estar relacionado apenas com alguma 

variação sazonal: efetivamente, as amostras relativas às primeiras campanhas de amostragem 

(primavera) localizam-se mais abaixo no diagrama em oposição às amostras colhidas no final 

do verão (água mais quente mas menos oxigenada), de forma consistente para todas as 

albufeiras. Esta variação sazonal foi mais acentuada nas albufeiras de Touvedo e Andorinhas. 

Não foi observada uma variação espacial notória entre os pontos de amostragem da 

mesma albufeira. Isto reflete-se nos diagramas PCA individuais da Figura 3.7, uma vez que os 

pontos de amostragem de cada albufeira apresentam uma grande proximidade no decorrer 

das várias campanhas realizadas. Esta homogeneidade espacial foi notável sobretudo na 

albufeira da Caniçada. Venda Nova demonstrou pontualmente períodos de heterogeneidade, 

nomeadamente em junho e setembro, quando se observou menor transparência e maior 

produtividade e seston no ponto mais a montante (Venda Nova 1). A albufeira das Andorinhas 

demonstrou alguma heterogeneidade espacial no final do verão. Em setembro, a diferença 

deveu-se sobretudo ao seston que foi maior no local mais a jusante (Andorinhas 2). Em 

outubro, a diferença espacial observada foi resultante do maior pH e seston no local mais a 

montante (Andorinhas 1). No caso de Touvedo, houve pontualmente alguma 

heterogeneidade: em abril, foram observados valores de oxigénio dissolvido mais elevados no 

ponto intermédio (124%); em setembro, foi o local mais a montante (Touvedo 1) a apresentar 

um carácter mais anóxico (61.4%). 
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Figura 3.7 – Representação gráfica da ordenação PCA com base nos parâmetros físico-químicos e chl a, 

mostrando todos os dados (gráfico superior) ou apenas as amostras por albufeira (gráficos inferiores). Cada 

albufeira está representada com um símbolo e cor diferentes, ao passo que as tonalidades de cor representam 

os locais de amostragem em cada albufeira, com o tom mais escuro a representar o local de amostragem mais a 

montante (1), o tom intermédio o local intermédio (2) e o tom mais claro o local mais a jusante (3). A numeração 

de 1 a 9 nos gráficos de cada albufeira representa o número da campanha (1 – abril 2021; 9 – outubro 2021). 
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A transparência da água demonstrou estar negativamente correlacionada com os 

sólidos suspensos e chl a. Relativamente aos sólidos em suspensão (Figura 3.8), verificou-se 

uma correlação negativa significativa nas albufeiras das Andorinhas, Caniçada e Venda Nova, 

contrariamente aquilo que foi observado em Touvedo. No caso da chl a (Figura 3.9), 

confirmou-se esta associação negativa com a transparência da água nas albufeiras das 

Andorinhas, Touvedo e Caniçada, sendo neste caso a exceção a albufeira da Venda Nova. 

O teor em chl a demonstrou ter uma correlação negativa significativa com o rácio 

Calanoida/Cyclopoida (Figura 3.10), mas tal não foi observado para mais nenhuma métrica da 

comunidade zooplanctónica. Esta correlação entre a produtividade primária e o rácio 

Calanoida/Cyclopoida confirmou-se no caso da Caniçada e Touvedo contrariamente ao 

observado nas Andorinhas e Venda Nova. 

 

Figura 3.8 – Associação entre a transparência da água e sólidos suspensos tendo em conta todos os pontos 

amostrados (gráfico à esquerda), e para cada albufeira em separado (gráfico à direita). 
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Figura 3.9 – Associação entre a transparência da água e chl a tendo em conta todos os pontos amostrados 

(gráfico à direita), e para cada albufeira em separado (gráfico à esquerda). 

 

 

Figura 3.10 – Associação entre a chl a e o rácio Calanoida/Cyclopoida tendo em conta todas albufeiras estudas, 

gráfico à direita, e em cada caso particular, gráfico à esquerda. 
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3.3.2. Zooplâncton e métricas da comunidade zooplanctónica 

A densidade do zooplâncton (Figura 3.8) variou de forma distinta em cada albufeira. 

Nas Andorinhas foram observados três picos de densidade (abril, junho e agosto) em que cada 

um deles foi mais elevado que o anterior. As menores variações de densidade foram 

observadas na Caniçada, que apresentou valores mais elevados em maio e agosto. Em 

Touvedo houve um aumento gradual até ao verão. Por fim, o zooplâncton da Venda Nova 

apresentou uma tendência flutuante, com as maiores densidades a verificarem-se em maio, 

junho e outubro. Com exceção da albufeira das Andorinhas, onde se verificou maior densidade 

zooplanctónica no local mais a montante, a densidade foi comparável entre os pontos de um 

mesmo sistema. 

O zooplâncton das albufeiras em estudo não foi muito diversificado (H’ médio = 1.29; 

J médio = 0.49), o número de táxones observado foi quase sempre inferior a 10 (Figura 3.11) 

e as espécies identificadas podem ser observadas com mais detalhe no Apêndice 3. Mais uma 

vez, Caniçada destacou-se pela sua estabilidade, sendo que os períodos de máxima riqueza de 

táxones zooplanctónicos foram diferentes em cada albufeira. Foi frequente encontrar 

copépodes (Figura 3.12) e cladóceros de pequenas dimensões (Bosmina longirostris, 

Ceriodaphnia sp., Diaphanosoma brachyurum e Holopedium gibberum) em todos os locais 

(Figura 3.13) ao longo de quase todo o ano (80–100% das amostras). Os cladóceros de grandes 

dimensões (Daphnia longispina e Sida crystallina) (Figura 3.14) também estiveram bem 

representados (52-69%) e foram observadas transições entre os períodos de dominância 

destas duas espécies. Alona quadrangularis e Daphnia parvula apresentaram frequências mais 

baixas (27% e 13%, respetivamente), estando confinadas às albufeiras das Andorinhas e 

Touvedo. Foram ainda identificados outros cladóceros de pequenas dimensões (Alona sp., 

Camptocercus rectirostris, Chydorus sp. e Disparalona rostrata) com muito pouca 

representação na globalidade das amostras (6%). 
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Figura 3.11 – Variação da densidade total de zooplâncton (topo), riqueza (segunda fila) e dos Índices de 

biodiversidade – de Shannon (H’) e Equitabilidade de Pielou (J) (terceira fila e fundo, respetivamente) – nos 

diversos pontos de amostragem das albufeiras das Andorinhas, Caniçada, Touvedo e Venda Nova, durante 7 

meses. Uma escala logarítmica foi utilizada para demonstrar as densidades (ind m-3), de forma a facilitar a 

comparação das diferentes ordens de magnitude. 

 

A densidade de copépodes calanóides (Figura 3.12) foi geralmente mais estável nas 

albufeiras mais profundas (Caniçada e Venda Nova). Pelo contrário, as albufeiras menos 

profundas demonstraram uma densidade ligeiramente maior de Cyclopoida. O rácio entre 

Calanoida e Cyclopoida foi por isso mais elevado nas albufeiras mais profundas, e menos 

sujeito a flutuações. Na albufeira das Andorinhas e Touvedo ocorreram períodos de inversão 

de dominância entre os dois grupos de copépodes na passagem da primavera para o verão; 

curiosamente, nas Andorinhas a dominância de Calanoida ocorreu na primavera (à 
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semelhança do verificado na Caniçada e Venda Nova), ao passo que em Touvedo os Calanoida 

foram muitíssimo menos abundantes na primavera. 

 

Figura 3.12 – Variação da densidade de zooplâncton da ordem Calanoida (topo) e Cyclopoida (centro) e respetivo 

rácio (fundo) nos diversos pontos de amostragem das albufeiras das Andorinhas, Caniçada, Touvedo e Venda 

Nova durante, 7 meses. Uma escala logarítmica foi utilizada para demonstrar as densidades (ind m-3), de forma 

a facilitar a comparação das diferentes ordens de magnitude. 

 

Quanto aos cladóceros de pequenas dimensões (Figura 3.13), B. longirostris manteve 

sempre uma densidade relativamente elevada ao longo dos meses decrescendo mais 

significativamente no início do outono em todas as albufeiras. Ceriodaphnia sp. apresentou 

os valores de densidade mais elevados de todas as espécies nas Andorinhas, Caniçada e Venda 

Nova (> 15 000 ind.m-3, em média), mas em Touvedo surgiu apenas no início do verão e com 

densidades mais baixas. A espécie H. gibberum demonstrou uma forte presença em todos os 

locais, exceto na albufeira das Andorinhas, e foi presença constante na Caniçada. Também D. 

brachyurum apresentou um perfil heterogéneo, tendo sido comum nas albufeiras mais 
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profundas, mas ausente durante a primavera e verão nas albufeiras das Andorinhas (só 

primavera) e Touvedo. 

 

Figura 3.13 – Variação da densidade de zooplâncton de pequenas dimensões Bosmina longirostris (topo), 

Ceriodaphnia sp. (segunda linha), Holopedium gibberum (terceira linha) e Diaphanosoma brachyurum (fundo) 

nos diversos pontos de amostragem das albufeiras das Andorinhas, Caniçada, Touvedo e Venda Nova, durante 7 

meses. Uma escala logarítmica foi utilizada para demonstrar as densidades (ind m-3), de forma a facilitar a 

comparação das diferentes ordens de magnitude. 

 

Os cladóceros de grandes dimensões (Figura 3.14), representados por D. longispina e 

S. crystallina, demonstraram uma alternância clara, sobretudo nas albufeiras da Caniçada e 

Venda Nova. As albufeiras das Andorinhas e Touvedo foram dominadas por D. longispina 

durante a maior parte do tempo, com S. crystallina a surgir muito tardiamente no decorrer do 
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outono. Na Caniçada e Venda Nova, S. crystallina sucedeu a um curto período de dominância 

de D. longispina (abril a junho), tendo a sua densidade aumentado progressivamente até ao 

final do estudo. 

A proporção de cladóceros de grandes dimensões foi baixa (< 10-20%) em todas as 

albufeiras, durante a maior parte do tempo (Fig. 3.14, painel de baixo). A exceção foram alguns 

picos nas Andorinhas e Touvedo, sendo que Caniçada e Venda Nova se caracterizaram por 

uma clara e constante dominância (em número) de cladóceros de pequenas dimensões. 

Consequentemente, o potencial filtrador destas comunidades aparenta ser baixo, salvo 

algumas exceções (que corresponderam a picos primaveris ou de final do verão de D. 

longispina em Touvedo e Andorinhas). 

 

Figura 3.14 – Variação da densidade de cladóceros de grandes dimensões D. longispina (topo) e S. crystallina 

(centro) e rácio relativamente aos cladóceros totais (fundo) nos diversos pontos de amostragem das albufeiras 

das Andorinhas, Caniçada, Touvedo e Venda Nova, durante 7 meses. Uma escala logarítmica foi utilizada para 

demonstrar as densidades (ind m-3), de forma a facilitar a comparação das diferentes ordens de magnitude. 
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A composição das comunidades de zooplâncton foi avaliada através de uma análise 

PCoA representada globalmente e por albufeira na Figura 3.15. Os dois primeiros eixos 

apresentaram valores próprios (λ) elevados (4.9 e 2.1, respetivamente) e explicaram 34 % da 

variação de zooplâncton. A primeira dimensão do PCoA está fortemente relacionada com a 

densidade de A. quadrangularis, Ceriodaphnia sp., S. crystallina e copépodes calanóides. A 

densidade de A. quandrangularis e Cyclopoida aumenta do lado direito (positivo) para o 

esquerdo (negativo) do diagrama, contrariamente ao que acontece com Ceriodaphnia sp., S. 

crystallina e Calanoida. A segunda dimensão do PCoA, com menos importância na ordenação, 

demonstrou uma maior relação com a densidade de D. longispina, S. crystallina (acaba por ter 

influência em ambos os eixos) e H. gibberum. A densidade de D. longispina e H. gibberum 

aumenta da parte superior (positivo) para a parte inferior (negativo) do diagrama, em 

oposição a S. crystallina. Desta forma, as albufeiras da Caniçada e Venda Nova demonstraram 

uma composição das comunidades de zooplâncton semelhante, com presença frequente de 

Ceriodaphnia, Calanoida e Diaphanosoma (ver também Figuras 3.12 e 3.13). Por sua vez, as 

albufeiras das Andorinhas e Touvedo estiveram associadas a maiores densidades de 

Cyclopoida e cladóceros de pequenas dimensões como Alona spp., Chydorus sp. e B. 

longirostris. Apesar destas semelhanças, Touvedo demonstrou a maior variabilidade quanto à 

composição das comunidades de zooplâncton. 

Foi possível observar uma variação sazonal das comunidades zooplanctónicas nas 

diversas albufeiras, mas sem diferenças espaciais (intra-albufeira) muito notórias (Figura 

3.15). Foi notória a proximidade das amostras dos vários pontos de amostragem em cada 

período amostrado. Na Caniçada e Venda Nova, a variação sazonal deu-se sobretudo pela 

clara alternância de dominância entre Daphnia e Sida (ver também Figura 3.14). Nas 

Andorinhas, a variação sazonal caracterizou-se pelo aumento gradual de alguns táxones em 

detrimento de outros. Por sua vez, a variação sazonal em Touvedo foi elevada, o que 

contribuiu também para uma variação espacial no final do Verão. O perfil de variação sazonal 

foi similar para a Caniçada e Venda Nova; Andorinhas e Touvedo apresentaram dinâmicas 

próprias e a sucessão sazonal dos táxones nem sempre foi concordante (conforme referido 

anteriormente, ex.: padrão inverso observado para os Calanoida). 
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Figura 3.15 – Ordenação PCoA com base na densidade e composição das comunidades de zooplâncton, 

mostrando todos os dados (gráfico superior; variação total = 21.1) ou apenas as amostras por albufeira (gráficos 

inferiores). Cada albufeira está representada com um símbolo e cor diferentes, ao passo que as tonalidades de 

cor representam os locais de amostragem em cada albufeira, com o tom mais escuro a representar o local de 

amostragem mais a montante (1), o tom intermédio o local intermédio (2) e o tom mais claro o local mais a 

jusante (3). A numeração de 1 a 9 nos gráficos de cada albufeira representa o número da campanha (1 – abril 

2021; 9 – outubro 2021). 
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A composição das comunidades de zooplâncton foi também avaliada através de uma 

análise de redundância (db-RDA) representada globalmente na Figura 3.16. Os dois primeiros 

eixos apresentaram valores próprios (λ) de 3.9 e 0.7 respetivamente e explicaram 18.6 % da 

variação da similaridade entre as comunidades de zooplâncton em função das variáveis 

ambientais e chl a (de um total de 23% explicado por todos os eixos). A primeira dimensão do 

db-RDA está fortemente relacionada com condutividade, teor em fósforo, profundidade, 

temperatura, estando associada a maiores densidades de A. quadrangularis, Ceriodaphnia sp., 

S. crystallina e copépodes calanóides. A condutividade, teor em fósforo e densidade de A. 

quandrangularis e Cyclopoida aumentam do lado direito (positivo) para o esquerdo (negativo) 

do diagrama, contrariamente ao que acontece com a profundidade, temperatura e densidade 

de Ceriodaphnia sp., S. crystallina e Calanoida. A segunda dimensão do db-RDA, com menos 

importância, demonstrou uma associação com chl a, oxigénio dissolvido e densidade de 

Chydorus sp., S. crystallina (acaba por ter influência em ambos os eixos), H. gibberum e B. 

longirostris. O oxigénio dissolvido e densidade de B. longirostris e H. gibberum aumenta da 

parte superior (positivo) para a parte inferior (negativo) do diagrama, em oposição a chl a e 

densidade de Chydorus sp. e S. crystallina. Confirmando o observado na PCA e PCoA, as 

albufeiras mais profundas (Caniçada e Venda Nova) partilharam dinâmicas comuns entre si, 

mas diferentes das albufeiras menos profundas (Touvedo e nas Andorinhas), sendo estas 

últimas mais heterogéneas entre si ao longo do tempo. Cladóceros de menores dimensões 

(Chydoridae), Cyclopoida e Daphnia spp. demonstraram estar associados a albufeiras com 

mais nutrientes e maior produtividade. Já os táxones D. brachyurum, Ceriodaphnia sp. e 

Calanoida apresentaram associações às albufeiras mais profundas e menos produtivas. A 

densidade de Sida demonstrou depender sobretudo da temperatura da água, ao passo que B. 

longirostris e Holopedium aparentaram estar associados a temperaturas mais baixas e teor de 

oxigénio dissolvido mais elevado. 
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Figura 3.16 – Análise de redundância db-RDA com base no contexto ambiental (parâmetros físico-químicos e chl 

a, representadas por setas) e densidade e composição das comunidades de zooplâncton (representadas pelos 

nomes dos táxones, a azul). Cada albufeira está representada com um símbolo e cor diferentes. 

 

3.4. Discussão 

As dinâmicas do plâncton e os processos em que estes intervêm em albufeiras pouco 

mineralizadas ainda são pouco conhecidas. A presente dissertação providencia informações 

sobre as condições abióticas e dinâmicas das comunidades zooplanctónicas de albufeiras do 

Norte de Portugal (Andorinhas, Caniçada, Touvedo e Venda Nova) caracterizadas por 

apresentarem uma baixa mineralização da água. Segundo a OECD (1982), as albufeiras 

estudadas são consideradas oligo-mesotróficas tendo em conta o TP (  0.02 mg L-1, em 

média), a chl a (2.8 – 6.9 g L-1, em média) e transparência (3 – 6 m, em média). 



60 
 

No que diz respeito às variáveis físico-químicas e clorofila a, ficou claro que existe: (i) 

variação entre albufeiras, (ii) alguma variação sazonal e (iii) reduzida variação dentro de cada 

albufeira. A profundidade foi o principal fator a diferenciar as albufeiras da Caniçada (média = 

42 m) e Venda Nova (37 m) das albufeiras de Touvedo (15 m) e Andorinhas (8 m). A 

profundidade pode ser também a principal razão para as diferenças observadas na 

produtividade, uma vez que a baixa profundidade de albufeiras como Touvedo e Andorinhas 

facilita a ressuspensão dos nutrientes presentes no sedimento (efetivamente, estes 

ecossistemas foram mais turvos e mais produtivos que as albufeiras mais profundas); os 

nutrientes disponibilizados permitem o crescimento do fitoplâncton, mas também de 

macrófitas, em grande parte do corpo de água uma vez que a luz chega com mais facilidade 

ao fundo da albufeira nos períodos de menor turbidez. De facto, a profundidade do Secchi 

representa, em média, 20 a 35% de toda a coluna de água nas albufeiras mais pequenas e 

apenas 12 a 15% nas albufeiras mais profundas. A presença de macrófitas foi de resto 

observada nas albufeiras menos profundas, sobretudo em Touvedo, aumentando à medida 

que os dias iam ficando mais compridos (solstício de verão). Outros estudos confirmam a 

importância da profundidade como um vetor diferencial na produtividade e nas 

características físico-químicas de albufeiras da Península Ibérica (Becker et al., 2010; Matias & 

Boavida, 2005). 

A influência sazonal nos parâmetros ambientais foi observada em todas as albufeiras. 

O aumento da temperatura da água foi acompanhado de subida ligeira do pH e diminuição do 

oxigénio dissolvido, um acontecimento natural uma vez que a capacidade da água incorporar 

oxigénio decresce à medida que a temperatura aumenta (Çelekli & Öztürk, 2014; Czerniawski 

& Domagała, 2010), enquanto o aumento da precipitação foi acompanhado de uma 

diminuição da turbidez e sólidos suspensos e ao aumento da chl a. Este padrão foi mais ou 

menos coerente em todos os sistemas estudados e, em alguns casos (sobretudo Touvedo) 

levou a alguns episódios de heterogeneidade espacial intra-albufeira. Apesar das diferenças 

entre albufeiras e das diferenças sazonais em termos de dados ambientais, não se verificou 

grande variação espacial dentro de cada albufeira. Este facto pode ser explicado pela 

influência da barragem, que faz com que todos os pontos amostrados assumam um carácter 

lêntico levando à homogeneização da albufeira. Ainda assim, houve momentos em que se 

verificaram exceções ao panorama geral. As características quasi-lênticas das albufeiras 
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podem explicar a homogeneidade observada dentro de cada albufeira e em cada período 

amostrado no que diz respeito à composição das comunidades zooplanctónicas. Esta hipótese 

vai de encontro a outros estudos realizados em sistemas lênticos, tanto em lagos (Watson & 

Wilson, 1978) como em albufeiras (Almeida et al., 2020; Betsill & van den Avyle, 1994; Braghin 

et al., 2018). A exceção a esta homogeneidade aconteceu apenas em Touvedo precisamente 

no mesmo período (setembro) que se registaram níveis de oxigénio muito baixos (61.4% - 

limiar da anoxia) no ponto de amostragem mais a montante (Touvedo 1). Dado que mudanças 

físico-químicas levam à alteração da composição das comunidades zooplanctónicas (Dudgeon 

et al., 2005), é natural que se tenha observado uma variação espacial na comunidade 

zooplanctónica deste período de amostragem. 

A albufeira da Venda Nova apresentou por duas vezes diferenças espaciais 

significativas no ponto de amostragem mais a montante (Venda Nova 1). Na primeira vez, em 

junho, registou-se um maior teor em fósforo, turbidez e sólidos em suspensão neste ponto. 

Na segunda vez, em setembro, foi a produtividade que demonstrou ser maior em relação aos 

restantes pontos da albufeira. Enquanto os pontos de amostragem a jusante (Venda Nova 2 e 

3) estão inseridos numa zona florestal, o ponto a montante encontra-se no seio de uma zona 

rural com pastos e exploração agropecuária. Estes pastos estendem-se até à superfície da 

água, e a atividade animal (e.g., excremento das vacas) aliada à exploração agrícola podem 

ser a causa do súbito aumento do fósforo, turbidez e sólidos suspensos (Badruzzaman et al., 

2012; Hubbard et al., 2004; Navarro et al., 2009; Turner & Rabalais, 2003) no mês de junho; 

por sua vez, o incremento de nutrientes levou ao crescimento da produção primária na 

albufeira, mas sobretudo neste ponto. Outros autores demonstraram que alterações no uso 

do solo podem promover mudanças na qualidade da água em sistemas lênticos (e.g., Lee et 

al., 2009; Pan et al., 2004; Smith et al., 1999). No caso concreto da Venda Nova, alterações 

pontuais no nível de nutrientes associados à atividade agropecuária foram descritas 

anteriormente (Almeida et al., 2020). 

No decorrer do estudo não foram observados problemas severos de falta de 

transparência, no entanto houve reduções significativas da mesma nas várias albufeiras. As 

causas subjacentes da variação da transparência variaram de albufeira para albufeira, como 

revelado na análise de correlação. Nas Andorinhas e Caniçada, a transparência dependeu 

sobretudo do seston biogénico (microalgas planctónicas), uma vez que demonstrou estar 
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correlacionada negativamente (P0.05) com os sólidos suspensos e com a chl a. Em Touvedo, 

foi observada uma relação ténue entre a transparência e a chl a. No caso da Venda Nova, a 

correlação foi negativamente significativa com os sólidos em suspensão mas não com a 

clorofila a, o que poderá significar que as alterações de transparência nesta albufeira 

dependem de turbidez abiogénica (partículas de sedimento em suspensão), possivelmente 

resultado de escorrências superficiais. 

Apesar da influência que a chl a exerceu na transparência da água, não foi possível 

perceber de que forma a biomassa algal é controlada. Efetivamente, a chl a correlacionou-se 

negativamente (P0.05) com o rácio Calanoida/Cyclopoida na Caniçada e Touvedo. No 

entanto, os copépodes calanóides não são herbívoros eficientes (Pace, 1984), o que significa 

que não há um verdadeiro controlo top-down por parte do fitoplâncton. A baixa densidade de 

cladóceros de grandes dimensões (Figura 3.14), sobretudo de Daphnia longispina, vai de 

encontro a esta hipótese. Assim, é expectável que nas albufeiras em estudo exista um controlo 

top-down por parte de peixes zooplanctívoros. De facto, foram observados em todos os locais 

de amostragem peixes (sobretudo achigã e perca-sol, que têm uma componente de 

planctivoria nas suas dietas, sobretudo em fases mais juvenis; Castro & Gonçalves, 2011), e 

foram inclusive capturadas larvas de peixe juntamente com o zooplâncton. Naturalmente, o 

baixo nível de nutrientes de todas as albufeiras pode funcionar também como limitador da 

produtividade; na Caniçada e Venda Nova verificou-se uma correlação entre o TP e a chl a, o 

que parece suportar em parte esta hipótese. 

No que diz respeito às comunidades zooplanctónicas ficou claro que existe: (i) variação 

entre albufeiras, (ii) alguma variação sazonal, sobretudo nas albufeiras mais profundas e (iii) 

reduzida variação dentro de cada albufeira, à exceção de Touvedo. Tal como observado nos 

parâmetros ambientais, também a composição das comunidades zooplanctónicas difere entre 

as albufeiras tendo em conta a sua profundidade. Estas diferenças foram visíveis tanto nos 

copépodes como nos cladóceros de pequenas e grandes dimensões. As comunidades das 

albufeiras mais profundas são compostas sobretudo por D. brachyurum, Ceriodaphnia sp., S. 

crystallina e copépodes calanóides. Por sua vez, as albufeiras menos profundas são 

constituídas por cladóceros da família Chydoridae, Daphnia spp. e copépodes Cyclopoida. Não 

obstante, as comunidades zooplanctónicas de todos os ecossistemas foram globalmente 

pobres, e não têm características distintivas marcadas, embora a sazonalidade e sucessão dos 
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táxones tenha sido diferente entre as albufeiras mais profundas e as menos profundas. De 

facto, apenas Camptocercus rectirostris, que apresenta uma frequência muito baixa (3%), é 

exclusivo de uma só albufeira (Touvedo), o que que significa que a distância ecológica entre 

estes sistemas é reduzida e que as suas diferenças residem sobretudo nas diferenças relativas 

entre os táxones e na sua sucessão sazonal. 

A presença de macrófitas pode também ser um fator importante nas comunidades 

zooplanctónicas. Nas albufeiras de Andorinhas e Touvedo (sobretudo) foram observadas 

macrófitas nas zonas menos profundas; em consonância, a comunidade zooplanctónica 

destes locais foi mais diversificada e espécies como Alona spp., Chydorus sp. e C. rectirostris 

estão presentes exclusivamente nestas duas albufeiras, sobretudo no período do verão (junho 

e agosto). Os Cyclopoida também apresentaram densidades maiores nas Andorinhas e 

Touvedo; à semelhança dos Chydoridae, a sua presença exclusiva ou com densidades mais 

elevadas pode ser o resultado da presença macrófitas em toda a albufeira (devido à 

profundidade mais reduzida), uma vez que são táxones que costumam ter uma distribuição 

associada à presença de vegetação, devido à proteção que as plantas aquáticas lhes conferem 

(Fairchild, 1981; Goulden, 1971; Keen, 1973). A ausência de macrófitas nas albufeiras da 

Caniçada e Venda Nova, devido à maior profundidade, explica a maior preponderância de 

Calanoida, Ceriodaphnia sp. e D. brachyurum observada nestas albufeiras. Curiosamente, Sida 

crystallina é a exceção a esta observação, uma vez que costuma apresentar uma forte 

associação com a biomassa de macrófitas (Choi et al., 2016; Fairchild, 1981); contudo, neste 

estudo S. crystallina demonstrou ter maior densidade na Caniçada. Pode ser a influência 

humana a favorecer a fixação de Sida na Caniçada através da elevada frequência, ao longo de 

toda a albufeira, de pontões, veículos aquáticos recreativos, boias, etc. que se mantêm na 

água todo o ano. A presença destes objetos pode servir de abrigo a S. crystallina como 

substituição de macrófitas emergentes que são o habitat preferencial desta espécie. 

Adicionalmente, matéria orgânica particulada epífita (e.g., perifíton) é a principal fonte de 

alimento de Sida, o que pode ser um importante fator tendo em conta a baixa produtividade 

observada na Caniçada e Venda Nova (Choi et al., 2016; Downing & Peters, 1980). Por fim, a 

alternância dos períodos de dominância entre Daphnia (abril a junho) e Sida (junho a outubro) 

observada nestas albufeiras pode ser o resultado da variação de temperatura (Figura 3.16), 

que constitui um fator significante na presença e distribuição de Sida uma vez que esta prefere 
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águas com temperaturas mais elevadas (Choi et al., 2016). A conjugação de baixa 

produtividade e baixa mineralização das albufeiras mais profundas poderá explicar esta 

dominância inesperada de S. crystallina no ambiente pelágico, que parece ocupar o nicho 

deixado vago por Daphnia (em particular na Caniçada). O papel destes fatores (e outros, como 

a pressão predatória) terão de ser alvo de uma investigação mais profunda para compreender 

a interação entre estas espécies de cladóceros de grandes dimensões. 

Holopedium gibberum é a única espécie que surge de forma independente da 

profundidade (Touvedo, Caniçada e Venda Nova). Este pode ser o resultado da baixa 

mineralização comum às quatro albufeiras em estudo (Hessen et al., 1995; Jeziorski et al., 

2014), uma vez que cladóceros de grandes dimensões como Daphnia têm uma grande 

exigência do ponto de vista da dureza da água devido à sua carapaça altamente calcificada e 

suportada por uma densa rede de células ricas em fósforo (Beaton & Hebert, 2011). No caso 

de Holopedium, que ostenta uma cápsula gelatinosa em vez de uma carapaça, esta exigência 

cai para um décimo no que toca aos requisitos de cálcio (Jeziorski & Yan, 2011) e para metade 

em relação ao fósforo (Andersen & Hessen, 1991; McCarthy & Irvine, 2010). Adicionalmente, 

o sucesso nas albufeiras em estudo pode também dever-se à resistência que Holopedium 

apresenta a predadores macroinvertebrados (Allan, 1973; Wissel et al., 2003). 

A variação sazonal nas albufeiras mais profundas verificou-se sobretudo com uma 

mudança de uma comunidade zooplanctónica dominada por copépodes e cladóceros de 

pequenas dimensões até julho, para um aumento da densidade dos cladóceros de maiores 

dimensões. Esta mudança pode ser desencadeada como consequência do aumento da 

produtividade observada nesta fase (final do verão) uma vez que a maior disponibilidade de 

alimento permite o aumento da densidade de crustáceos planctónicos de maiores dimensões  

(Hülsmann & Weiler, 2000; Sommer et al., 1986). No caso de Touvedo, o aumento da 

temperatura aliada à diminuição de oxigénio dissolvido e aumento de produtividade e pH 

podem ser os fatores preponderantes nas diferenças sazonais observadas, nomeadamente da 

passagem de uma comunidade dominada por cladóceros de menores dimensões para um 

aumento significativo das densidades de Daphnia longispina que apresenta maior eficiência 

de filtração (Pace, 1984) e maior tolerância à diminuição de oxigénio dissolvido (Karpowicz et 

al., 2020). 
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Estas albufeiras apresentam desafios distintos do ponto de vista da gestão e o 

zooplâncton forneceu informações úteis sobre o estado trófico de cada local. Touvedo é a 

albufeira que tem mais potencial para blooms de algas por ser mais produtiva, tendo 

apresentado alguns períodos de baixo oxigénio. Este problema pode ser particularmente 

grave em anos mais quentes ou com períodos de seca mais prolongados, que é uma realidade 

cada vez mais observada em Portugal com a seca extrema a superar 65% do território nacional 

no início de 2022 (IPMA, 2022). 
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4. Considerações finais 
 

As albufeiras apresentam características únicas (García-Chicote et al., 2018) e têm 

assumido uma importância cada vez maior em países com períodos de chuva irregulares como 

é o caso da região do Mediterrâneo (Naselli-Flores & Barone, 2005), onde os períodos de seca 

são cada vez mais prolongados. Tendo em conta os serviços de aprovisionamento e regulação 

(Harrison et al., 2010) fornecidos pelas albufeiras mas também o seu interesse cultural, é 

essencial compreender os fenómenos intrínsecos às albufeiras. Esta relevância é ainda maior 

quando equacionamos as pressões extra que estes sistemas semiartificiais enfrentam (e.g., 

eutrofização, espécies exóticas, contínuas flutuações de água, etc.). Adicionalmente, e no caso 

concreto das albufeiras em estudo, a baixa mineralização potencia o interesse científico, uma 

vez que pouco se sabe das dinâmicas e interações de sistemas com estas características. 

A fase inicial desta dissertação (secção 2) permitiu compreender de que forma as 

comunidades de zooplâncton de albufeiras de água doce podem ser corretamente 

amostradas. Este levantamento bibliográfico demonstrou que existe uma carência na 

clarificação dos processos de amostragem adotados, mas sobretudo que os processos 

aplicados nem sempre se adequam à finalidade do estudo. Este fator pode enviesar de forma 

significativa os resultados de cada estudo, que no caso do zooplâncton é especialmente 

preocupante tendo em conta o papel bioindicador que apresenta (Caramujo & Boavida, 2000; 

Castro & Gonçalves, 2007; Patelli et al., 2020; Perga et al., 2010).  

A segunda fase desta dissertação (secção 3) permitiu aferir que as diferenças e 

variações observadas nos parâmetros ambientais das albufeiras em estudo vão de encontro 

às diferenças e variações observadas nas comunidades zooplanctónicas. Assim, este estudo 

concluiu que existe variação entre albufeiras, alguma variação sazonal, e reduzida variação 

espacial dentro de cada albufeira. Este resultado demonstra a potencialidade da utilização do 

zooplâncton como bioindicador do estado trófico das albufeiras, em que inclusive o impacto 

humano pode favorecer a fixação de determinadas espécies zooplanctónicas. Neste caso 

específico, também a influência da dureza da água foi refletida na composição das 

comunidades de zooplâncton existentes, o que pode contribuir para a diminuição do controlo 

efetivo da biomassa fitoplanctónica por parte dos crustáceos planctónicos e, 

consequentemente, afetar negativamente a qualidade da água (Jeziorski et al., 2014). 
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Este estudo levanta ainda questões quanto à dinâmica das teias tróficas existentes 

nestas albufeiras uma vez que o zooplâncton não apresenta um controlo significativo sobre as 

fases de transparência da água (biomassa fitoplanctónica). Por este motivo, seria importante 

compreender o possível efeito top-down por parte do peixes (sobretudo fases larvares e 

juvenis), tendo em conta que as albufeiras favorecem o aparecimento de diversas espécies 

exóticas (Johnson et al., 2008), incluindo peixes planctívoros (Martelo et al., 2021). A pressão 

predatória por parte da ictiofauna pode eliminar zooplanctontes filtradores de grandes 

dimensões (sobretudo Daphnia spp.) que são depois substituídos por comunidades de 

zooplanctontes de pequenas dimensões incapazes de controlar o crescimento do fitoplâncton 

(Brooks & Dodson, 1965). 

Por fim, esta dissertação permitiu ainda demonstrar que cada albufeira pode 

representar um caso único do ponto de vista de gestão uma vez que as pressões a que estão 

sujeitas, apesar de comuns entre as albufeiras em estudo, tem diferentes níveis de impacto 

de local para local (e.g., Touvedo demonstrou maior potencial para eutrofização). Assim, as 

comunidades zooplanctónicas, apesar de não serem consideradas para efeitos da avaliação 

ecológica das albufeiras pela Diretiva-Quadro Água, podem ser importantes vetores na 

compreensão e decisão de possíveis ações a tomar do ponto de vista de gestão da qualidade 

da água (Almeida et al., 2020; Caroni & Irvine, 2010; García-Chicote et al., 2018; Jensen et al., 

2013; Jeppesen et al., 2011), sobretudo nas albufeiras que apresentam serviços de 

ecossistema de aprovisionamento ou interesse cultural.  
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Apêndice 1 
 

A1.1. Potencial invasor e impactos de A. alburnus em albufeiras do norte de Portugal 

O ablete ou alburno, Alburnus alburnus (Linnaeus 1758), é um ciprinídeo de pequenas 

dimensões nativo da Europa central e Ásia ocidental. Foi introduzido por pescadores na 

Península Ibérica durante as últimas décadas, com a finalidade de servir de presa ou isca para 

capturar espécies de peixes com interesse comercial e recreacional (e.g., achigã, Micropterus 

salmoides; lúcio, Esox lucius; etc.), e proliferou rapidamente a todas as principais bacias 

hidrográficas de Portugal e Espanha (Vinyoles et al., 2007). Tal como acontece com outras 

espécies de peixes não-nativos mais recentes (< 25 anos), os registos da presença de alburno 

na Península Ibérica encontram-se desatualizados, mas em Portugal a expansão do ablete 

deu-se de sul para norte, nomeadamente a partir da bacia do Guadiana (Vinyoles et al., 2007) 

para a bacia do Sado (Oliveira et al., 2007) e, mais recentemente, Ave (Ribeiro & Veríssimo, 

2014), Douro e Cávado (Martelo et al., 2021). Dados recentes sugerem a sua presença em 

algumas das albufeiras amostradas neste trabalho, nomeadamente Caniçada e Venda Nova. 

Desde a sua introdução, o ablete demonstrou um forte carácter invasor, 

representando uma ameaça à fauna piscícola ibérica devido, sobretudo, a dois fatores: (i) a 

hibridização com outros ciprinídeos (e.g., Squalius spp.) (Almodóvar et al., 2012; Sousa-Santos 

et al., 2018), agravada pelo facto destas populações apresentarem um elevado tamanho 

efetivo, e (ii) elevado sucesso reprodutivo (Almeida et al., 2014) associado a enorme 

competitividade na utilização de recursos, incluindo alimento (Leunda, 2010). 

Na sua área nativa, o alburno habita lagos ou rios de média a grandes dimensões e 

menor fluxo, onde se alimenta de invertebrados da coluna de água ou da superfície. Estas 

características e requisitos limnológicos tornam as albufeiras da Península Ibérica pontos 

chave para a expansão de A. alburnus, uma vez que apresentam as condições propícias ao seu 

estabelecimento (Almeida et al., 2014). De facto, há uma relação entre a expansão do ablete 

na Península Ibérica e a presença de albufeiras, uma vez que a maioria dos indivíduos desta 

espécie é encontrada muito próxima das albufeiras ou incorporada nas mesmas (Vinyoles et 

al., 2007). Nestes ecossistemas lênticos artificiais, a maior disponibilidade de habitat e a maior 

estabilidade hidrológica anual permite que o ablete se alimente sobretudo de presas pelágicas 

(Vinyoles et al., 2007). 



74 
 

As comunidades de A. alburnus apresentam ainda distribuições irregulares nos 

sistemas aquáticos em que habitam e oscilações na sua densidade e traços populacionais (e.g., 

tamanho, proporção sexual, etc.). Estas oscilações resultam das características inerentes ao 

sistema aquático e das dinâmicas sazonais aí existentes (e.g., competição, disponibilidade de 

alimento, mudanças de temperatura, etc.) (Almeida et al., 2014; Bíró & Muskó, 1995). 

Similarmente ao que acontece com outras espécies de peixes com carácter invasor, também 

A. alburnus tem a capacidade de diversificar a sua dieta conforme as pressões a que está 

sujeito, evidenciando dietas mais ricas em zooplâncton em sistemas lênticos e dietas mais 

ricas em invertebrados bentónicos e algas em sistemas lóticos (Almeida et al., 2017). A dieta 

pode ainda ser variável consoante as características ontogenéticas da população de A. 

alburnus. 

Face à potencial chegada deste invasor às albufeiras estudadas na presente 

dissertação, foi efetuado um trabalho de revisão sobre a literatura publicada em A. alburnus 

de modo a responder às seguintes questões: (1) Quais têm sido as tendências nos estudos em 

albufeiras de água doce? (2) Estes estudos têm-se concentrado mais no seu habitat natural ou 

em sistemas onde apresenta carácter invasor? (3) Qual o nível de conhecimento relativo à 

dieta do alburno, em particular em albufeiras? Responder a estas questões vai permitir fazer 

um levantamento da ocorrência de A. alburnus em albufeiras de água doce e proporcionar 

uma noção mais precisa das diferenças na dieta de A. alburnus em sistemas lênticos e lóticos 

e diferenças na sua área nativa e exótica. 

 

A1.2. Revisão de literatura 

Foi recolhida literatura potencialmente relevante através da plataforma Web of 

Science (www.webofknowledge.com) através de duas pesquisas distintas, uma focada nos 

estudos de alburno em albufeiras de água doce (objetivo 1 e 2) e outra focada nos estudos da 

dieta de alburno (objetivo 3). 

Para fazer o levantamento dos estudos em A. alburnus em albufeiras de água doce, 

definiu-se como critério inicial de pesquisa a expressão:  

[TS= (sampl* OR collect*) AND alburnus AND reservoir*],  

http://www.webofknowledge.com/
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onde “*” indica qualquer valor. Assim, na realidade, a pesquisa abrange as palavras 

“sampling”, “sample”, “sampler”, “collecting”, “collection”, “collector”, “reservoirs”, etc. 

obtendo desta forma apenas a literatura que apresente esta combinação de palavras e o nome 

da espécie no seu título, resumo, palavras-chave ou bibliografia. Desta pesquisa resultaram 

102 referências de artigos publicados, que foram transferidas para uma base de dados em 

formato Excel. A pesquisa foi efetuada a 18 de outubro de 2020. A partir da matriz de dados 

inicial foi necessário verificar manualmente quais os resultados obtidos que eram passíveis de 

análise, tendo sido descartadas todas as referências que diziam respeito a outras espécies de 

peixe que não A. alburnus. Após esta etapa de refinamento restaram apenas 30 referências 

que foram devidamente escrutinadas para responder às questões levantadas. 

Para fazer a revisão da dieta de A. alburnus, definiu-se como critério inicial de pesquisa 

a expressão:  

[TS= (diet OR food OR feeding OR gut OR stomach OR planktivory OR omnivory) AND 

alburnus],  

obtendo, novamente, apenas a literatura que apresente esta combinação de palavras no seu 

título, resumo, palavras-chave ou bibliografia. Desta pesquisa resultaram 108 referências de 

artigos publicados que foram transferidas para uma base de dados em formato Excel. A 

pesquisa foi efetuada a 18 de outubro de 2020. Adquiridas as referências, procedeu-se a uma 

análise manual das mesmas, tendo sido excluídos todos os artigos em que a dieta analisada 

não fosse da espécie selecionada, bem como os estudos que decorreram em condições 

artificiais (e.g., tanques, controlo da disponibilidade e tipo de alimento, etc.). No final, foram 

obtidos apenas 22 artigos cumprindo os critérios previamente definidos, que serviram de base 

para a análise. 

 

A1.3. Resultados e discussão 

O reduzido número de estudos sobre a espécie extraídos da pesquisa bibliográfica 

revelou lacunas de conhecimento relativamente à ecologia, estado de invasão, dieta e 

impactos de A. alburnus nos sistemas aquáticos e em particular em albufeiras. 

Os 30 estudos obtidos na primeira fase da pesquisa distribuíram-se por oito países: 

República Checa (21), Polónia (2), Alemanha (1), Finlândia (1), Rússia (1), Espanha (3), Portugal 
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(1) e Marrocos (1) (Figura A1.1). Estes resultados demonstram não só um reduzido número de 

artigos (30) sobre estudos em A. alburnus em albufeiras de água doce como uma enorme 

heterogeneidade geográfica. Este número é ainda mais diminuto quando se trata de estudos 

em zonas onde o alburno apresenta um carácter invasor (5). Em Portugal, foi realizado apenas 

um estudo, mais precisamente em albufeiras das bacias hidrográficas do Guadiana e Sado. 

 

Figura A1.1 – Distribuição geográfica dos estudos de A. alburnus em albufeiras de água doce. Os valores estão 

apresentados em números absolutos e a cor do círculo refere-se a estudos efetuados onde a espécie é nativa 

(preto) ou invasora (branco). 

 

Os 22 estudos obtidos na segunda fase da pesquisa distribuíram-se por treze países: 

Espanha (2), França (3), Bélgica (1), Itália (2), Alemanha (1), Polónia (1), Républica Checa (7), 

Áustria (2), Bulgária (1), Grécia (1), Hungria (2), Noruega (1), Finlândia (1) - Figura A1.2b. Estes 

resultados demonstram, mais uma vez, o reduzido número de estudos sobre a dieta de A. 

alburnus, principalmente em zonas onde este apresenta um carácter invasor (4). Os tipos de 

sistema aquático em que foram realizados estes estudos estão representados na Figura A1.2a. 

As albufeiras são o sistema mais estudado relativamente à dieta (43%), seguido dos lagos 

(35%) e rios (22%). De notar, no entanto, que os estudos em albufeiras estão maioritariamente 

concentrados num só país, a República Checa, ao contrário do que acontece nos estudos em 

lagos e rios. 



77 
 

 

Figura A1.2 – (a) Tipo de sistema aquático estudado e (b) distribuição geográfica dos estudos analisados. Os 

valores percentuais apresentados em (a) referem-se à proporção de estudos em cada categoria de massa de 

água, mas em (b) são apresentados os números absolutos. A cor do círculo em (b) refere-se a estudos efetuados 

onde Alburnus alburnus é nativa (preto) ou invasora (branco). 

 

O estudo da dieta de A. alburnus foi maioritariamente realizado através da análise do 

conteúdo estomacal (86%) – Figura A1.3a. Foram também realizadas análises de dieta através 

de radioisótopos (5%) e ainda pela combinação dos dois métodos (9%). Ainda que 

pontualmente possam apresentar conteúdos estomacais de difícil ou impossível identificação, 

verifica-se que para A. alburnus o método de análise do conteúdo estomacal permitiu 

identificar a generalidade dos itens alimentares até à ordem ou mesmo até à espécie. O tipo 

de dieta de A. alburnus está representada na Figura A1.3b: as suas preferências alimentares 

incluem sobretudo crustáceos planctónicos (37%), insetos aquáticos e terrestres (27.8%) e 

algas ou restos de vegetação (18.5%). Mais pontualmente são também encontrados nos 

conteúdos estomacais rotíferos, decápodes, organismos bentónicos (larvas e pupas) e ovos. 

Estes resultados demonstram o carácter omnívoro do alburno e a sua capacidade de 

diversificação da dieta, que facilita o seu estabelecimento em zonas não nativas. 

Adicionalmente, sete estudos reportam diferenças ontogenéticas relativamente à dieta, 

sendo que peixes juvenis parecem ter um maior grau de zooplanctivoria, o que pode causar 
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impactos mais profundos nos sistemas aquáticos em que estão inseridos, nomeadamente nos 

mecanismos de regulação trófica anteriormente descritos. 

 

Figura A1.3 – (a) Metodologia de análise de dieta e (b) proporção de estudos para cada categoria de tipo de 

conteúdo estomacal. 
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Apêndice 2 
 

A2. Parâmetros ambientais de albufeiras do Norte de Portugal: variações 
sazonais/espaciais e associações 
 

 

Figura A2.1 – Variação sazonal e espacial de parâmetros físico-químicos medidos in situ da água de albufeiras do 
norte de Portugal (Andorinhas, Caniçada, Touvedo e Venda Nova). 
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Figura A2.2 – Variação sazonal e espacial de parâmetros físico-químicos calculados ex situ da água de albufeiras 
do norte de Portugal (Andorinhas, Caniçada, Touvedo e Venda Nova). 

 

Figura A2.3 – Associações entre os diversos dados abióticos e métricas das comunidades zooplanctónicas. O 
tamanho de cada bola é proporcional à correlação e a cor é indicativa do tipo de correlação observada (negativa 
ou positiva).  
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Apêndice 3 
 

A3. Zooplâncton de albufeiras do Norte de Portugal (Andorinhas, Caniçada, Touvedo 

e Venda Nova) 
 

A3.1. Copepoda 

 

Figura A3.1 – (a) Vista ventral de um exemplar da ordem Calanoida e (b) vista dorsal de um exemplar da ordem 

Cyclopoida em microscopia de campo claro – 40×. 

 

A3.2. Cladocera, Chydoridae 

 

Figura A3.2 – Vista lateral de exemplares da família Chydoridae: (a) Alona quandrangularis (Müller, 1776), (b) 

Alona sp., (c) Chydorus sp. (Leach, 1816) e (d) de Camptocercus rectirostris (Schödler, 1862) em microscopia de 

campo claro – 100×. 
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A3.3. Cladocera, Bosminidae 

 

Figura A3.3 – Vista lateral de Bosmina longirostris (Müller, 1776) em microscopia de campo claro – 100×. 

 

A3.4. Cladocera, Daphniidae 

 

Figura A3.4 – Vista lateral de exemplares da família Daphniidae: (a) Ceriodaphnia sp. (Dana, 1853), (b) Daphnia 

parvula (Fordyce, 1901) e (c), (d) Daphnia longispina (Müller, 1776) em microscopia de campo claro – 40×. 
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A3.5. Cladocera, Holopediidae 

 

Figura A3.5 – Vista lateral de Holopedium gibberum (Zaddach, 1855) (a) à lupa e (b) em microscopia de campo 

claro – 40×. 

 

A3.6. Cladocera, Sididae 

 

Figura A3.6 – Vista lateral de (a) Sida crystallina (Müller, 1776) e (c) Diaphanosoma brachyurum (Liévin, 1848) à 

lupa e (b) vista lateral de S. crystallina e (d) ventral de D. brachyurum em microscopia de campo claro – 40×. 

 


