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Estimar a área de ocorrência geográfica de primatas não-hu-
manos é fulcral para a sua conservação. O uso de técnicas
não-invasivas de identificação molecular permite confirmar a
presença de espécies de difícil observação direta e/ou raras. O
macaco verde (Chlorocebus sabaeus), o macaco mona (Cerco-
pithecus campbelli) e o macaco petaurista (Cercopithecus pe-
taurista buettikoferi) são espécies de primatas que ocorrem no
Arquipélago dos Bijagós. Os últimos censos dos primatas dos
Bijagós datam da década de 90. Realizámos um estudo genéti-
co, baseado num fragmento do D-loop do DNA mitocondrial,
em sete ilhas, com o objetivo de estimar a sua ocorrência
geográfica. Os resultados, baseados na análise de 51 sequên-
cias de DNA mitocondrial, confirmam a presença das espécies
em seis das sete ilhas amostradas. Este estudo evidencia a uti-
lidade das técnicas de identificação molecular na confirmação
da presença dos primatas dos Bijagós, o que poderá contribuir
para a sua conservação.
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Kunsi kaus nunde ki santchu, kon ku dari ta mora nel i
importanti pa garanti di kuma e na kontinua izisti na futuru.
Teknikas di identifikason molekular ku ka invazivu e ta
pirmiti konfirma prezensa di tipus di limaria ku kansadu odja
o ku ka tchiu. Santchu di tarafi (Chlorocebus sabaeus),
kankulma (Cercopithecus campbelli) ku santchu-bidjugu
(Cercopithecus petaurista buettikoferi) tudu ta ten na Tchon di
Bidjugu. 1990 i ultimu anu ki kontajen di santchu fasidu na
Tchon di Bidjugu. No fasi studu jenetiku ku bazia na padas di
D-loop di DNA di mitokondria na seti djiu di Bidjugu pa sibi
na kal kaus ku santchu ta ten nel. Analis di 51 padas di DNA
di mitokondria i mostra kuma santchu ta ten na seis di kil seti
djiu ku studadu. Es studu mostra kuma teknikas ku ta
identifika mulekula i importanti pa konfirma kal tipus di
santchu ku ta ten na Tchon di Bidjugu. Es tipu di informason
pudi djuda na garanti di kuma santchu na kontinua ten na dia
di amanha.

Nomi-tchabi konserva; jenetika ku ka invazivu; DNA barcoding;

DNA di mitokondria; pupulasons di djiu; Cercopithecinae.
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Introdução

A Guiné-Bissau, estando incluída numa região da África Ocidental de elevada

diversidade biológica reconhecida a nível mundial (Myers et al. , 2000), é um dos

países mais biodiversos da região. Apesar de ser relativamente pequena (36.125 km2;

INE, 2015), a Guiné-Bissau possui múltiplos ecossistemas ao longo da sua área, no-

meadamente o mangal, florestas sub-húmidas e tropicais, e savana arbórea e herbá-

cea (Catarino et al., 2001; Biai, 2015). A diversidade de ecossistemas alberga um

elevado número de espécies de vertebrados (Catarino et al., 2008; Reiner & Simões,

1999), de salientar animais africanos emblemáticos como o leão (Panthera leo), o

elefante africano (Loxodonta africana), o hipopótamo (Hippopotamus amphibius)

(Biai, 2015; Chimbo, 2015) e pelo menos 10 espécies de primatas não-humanos (Gip-

politi & Dell’Omo, 2003), sendo que três espécies adicionais da superfamília Lorisoi-

dea – Perodicticus potto, Galagoides thomasi e Galagoides demidovii – aguardam

confirmação de ocorrência na Guiné-Bissau (Bearder, 2008, 2016; Oates et al. , 2016a).

As florestas da África Ocidental perderam 90% da sua vegetação primária origi-

nal e são fortemente ameaçadas por degradação e/ou perda de habitat (Myers, 1993;

Myers et al. , 2000). Seguindo a mesma tendência regional, a biodiversidade da

Guiné-Bissau encontra-se sob ameaça. A Guiné-Bissau é um dos países com maior

dificuldade de desenvolvimento económico do mundo (UNDP, 2016) e a sua popu-

lação de 1,8 milhões de pessoas (INE, 2015) encontra-se maioritariamente depen-

dente da agricultura de subsistência e dos recursos naturais do país (Boubacar-Sid et

al., 2007). Os habitats naturais têm sido reduzidos, fragmentados e/ou destruídos por

práticas ambientalmente insustentáveis relacionadas com a agricultura itinerante e

monoculturas, nomeadamente de árvores de caju (Anacardium occidentale) (Bou-

bacar-Sid et al., 2007; Madeira, 2016). Esta rápida expansão está fortemente associa-

da ao aumento da demanda de castanha de caju nos mercados mundiais

(Boubacar-Sid et al., 2007; FAO, 2018).

A maioria dos primatas não-humanos da Guiné-Bissau estão globalmente classi-

ficados como ameaçados de extinção pela União Internacional para a Conservação

da Natureza (UICN), como por exemplo o chimpanzé-ocidental (Pan troglodytes ve-

rus, com estatuto de criticamente ameaçado; Humle et al. , 2016), e as duas espécies

de macacos colobus (Piliocolobus temminckii, ameaçado; Colobus polykomos, vul-

nerável; Galat-Luong et al., 2016; Oates et al., 2008b). A fragmentação de habitat

consequente de atividades humanas não sustentáveis poderá afetar significativa-

mente as populações de primatas não-humanos, especialmente de espécies ar-

borícolas dependentes da floresta. O isolamento de grupos em áreas de habitat

fragmentado poderá diminuir a dispersão entre grupos e, consequentemente, pro-

mover um aumento da consanguinidade dos indivíduos e reduzir o sucesso repro-
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dutivo, levando a um decréscimo do efetivo populacional e potencializando o risco

de extirpação local (Liu et al. , 2009; Minhós et al., 2016; Oklander et al., 2010; Uki-

zintambara & Thébaud, 2002). Para além da desflorestação e fragmentação de habi-

tat, as espécies de primatas não-humanos presentes na Guiné-Bissau encontram-se

ameaçadas pela caça e venda de carne de mato nos mercados urbanos (Minhós et al. ,

2013), pelo que poderão estar a sofrer uma extirpação rápida e silenciosa na Guiné-

Bissau. Por outro lado, espécies com maior capacidade de adaptação comportamen-

tal parecem demonstrar alterações nos padrões sociobiológicos devido às atividades

antropogénicas, cujas consequências a longo prazo para a manutenção das popu-

lações são desconhecidas. Por exemplo, os babuínos da Guiné (Papio papio) e os

chimpanzés-ocidentais (Pan troglodytes verus), espécies cuja dispersão foi descrita

como sendo sobretudo mediada por fêmeas noutros locais da sua distribuição (e.g.,

Morin et al., 1993; Kopp et al., 2015), parecem ter alterado os padrões de dispersão

na Guiné-Bissau. Estudos usando dados moleculares sugerem fluxo genético media-

do por machos para estas espécies (e.g., Papio papio: Ferreira da Silva et al., 2014,

2018; Pan troglodytes verus: Borges, 2017; Gerini, 2018).

Nas imediações da região costeira da Guiné-Bissau continental, já no oceano

Atlântico oriental, encontra-se o Arquipélago dos Bijagós (i.e., os Bijagós). Os Bi-

jagós são constituídos por 88 ilhas de origem aluvial, estendendo-se numa área total

de 10.000 km2 (Madeira, 2016; UNESCO, 2006). A ilha mais próxima do continente –

Bolama – está a uma distância de 1,5 km e a ilha mais distante – Unhocomo – a 118

km de distância. À semelhança da Guiné-Bissau continental, o clima dos Bijagós é

quente e húmido e apresenta uma estação das chuvas (que dura normalmente de

maio a novembro) e uma estação seca (de dezembro a abril) (Catarino et al. , 2001). O

arquipélago está incluído na região de transição guineo-congolesa-sudanesa e apre-

senta áreas extensas de mangal, mosaicos de savana arbórea e floresta tropical seca

e tropical sub-húmida (Catarino et al., 2001 , 2008). Apenas um quarto das ilhas são

habitadas em permanência por comunidades rurais, com uma população de tendên-

cia crescente, que em 2015 foi estimada em 32.500 habitantes (INE, 2015). As comu-

nidades praticam maioritariamente atividades de subsistência agrícola e piscatória.

Metade das ilhas são cultivadas, quer permanentemente, quer sazonalmente (Ma-

deira, 2016).

O Arquipélago dos Bijagós é considerado um local importante para a conser-

vação de espécies marinhas emblemáticas e ameaçadas da África Ocidental, nomea-

damente os manatins (Trichechus senegalensis) e os hipopótamos (Hippopotamus

amphibius), ambas classificadas com estatuto de conservação “vulnerável” pela

UICN (Diagne, 2015; Lewison & Pluháček, 2017). Adicionalmente, é considerado um

dos locais mais importantes da África Ocidental para a nidificação da tartaruga

verde (Chelonia mydas, ameaçada) (Catry et al., 2002; Seminoff, 2004). Os Bijagós
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são também muito importantes para espécies de aves aquáticas e são a segunda área

mais importante de invernação de aves limícolas migradoras a nível mundial depois

do Banc d’Arguin na Mauritânia (Salvig et al., 1994). Uma vez que o arquipélago é

um local-chave para a conservação da biodiversidade da África Ocidental, os Bijagós

foram considerados uma reserva da biosfera pela UNESCO em 1996 e foram estabe-

lecidos dois parques nacionais – Parque Nacional das Ilhas de Orango e Parque Na-

cional Marinho João Vieira e Poilão – e uma área marinha protegida – Área

Marinha Protegida Comunitária das Ilhas de Urok (IBAP, 2018). Em 2016, o Instituto

da Biodiversidade e das Áreas Protegidas (IBAP), em colaboração com a fundação

MAVA, iniciaram uma candidatura dos Bijagós a Património Mundial da UNESCO

(IBAP, 2016; MAVA, 2018).

Três espécies de primatas não-humanos ocorrem nos Bijagós: o macaco petau-

rista (Cercopithecus petaurista buettikoferi), o macaco verde (Chlorocebus sabaeus) e o

macaco mona (Cercopithecus mona) (Da Silva, 1994, como citado em Campredon et

al. , 2001; Gippoliti & Dell’Omo, 2003; Reiner & Simões, 1999). O macaco petaurista e

o macaco mona são primatas arborícolas (Galat-Luong & Galat, 2000) com traços

sociobiológicos muito semelhantes. Ambas espécies apresentam grupos sociais

constituídos por um macho e múltiplas fêmeas, possuindo em média uma dezena de

indivíduos (10 e 12 indivíduos para os macacos petaurista e mona, respetivamente;

Galat-Luong & Galat, 2000). Relativamente à dieta, esta é maioritariamente frugívo-

ra em ambas as espécies (77,2% e 78,3% da dieta total do macaco petaurista e do

macaco mona das florestas da Costa do Marfim, respetivamente; Galat & Galat-

-Luong, 1985). O macaco verde apresenta características mais distintas: é um prima-

ta semiterrestre (Rowe & Myers, 2016), que forma grupos sociais com múltiplos

machos e fêmeas, que podem variar entre os 36 e os 174 indivíduos (Rowe & Myers,

2016). O macaco verde apresenta uma alimentação mais variada, que inclui folhas

jovens, frutas, resinas e invertebrados, podendo ainda incluir na sua dieta, aves,

pequenos mamíferos e peixes (Galat & Galat-Luong, 1976, 1977). Os padrões de

dispersão das três espécies são enviesados para o sexo masculino (Horrocks, 1986;

Galat-Luong & Galat, 2000), sendo que as fêmeas de macaco verde podem dispersar

ocasionalmente (Horrocks, 1986). As três espécies podem ocorrer numa grande va-

riedade de habitats, tais como as florestas tropicais húmidas e secas, savanas ar-

bóreas, mangais ou ainda plantações (Rowe & Myers, 2016). O macaco petaurista, o

macaco verde e o macaco mona foram classificados em 2008 pela UICN como não

ameaçados de extinção (Kingdon & Gippoliiti, 2008; Oates et al. , 2008a, 2016). Toda-

via, uma revisão mais atualizada do estatuto de conservação (Rowe & Myers, 2016)

agravou o estatuto de ameaça destas espécies considerando o acentuado decréscimo

populacional ocorrido nas últimas décadas causado pela caça ilegal para consumo

de carne de mato e perda/degradação de habitat (Rowe & Myers, 2016). Nesta avali-
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ação, o macaco petaurista foi considerado vulnerável, e o macaco mona e o macaco

verde de quase ameaçados de extinção (Rowe & Myers, 2016).

De acordo com dados da UICN, as três espécies co-ocorrem na área sudeste da

Guiné-Bissau (Figura 1). Os censos conduzidos na Guiné-Bissau continental durante

os anos 80 (Limoges, 1989, como citado em Gippoliti & Dell’Omo, 2003) confirma-

ram a presença do macaco verde e do macaco mona em todo o país, à exceção das

zonas mais a nordeste. O macaco verde encontrava-se maioritariamente associado a

florestas de mangal nas orlas costeiras enquanto que o macaco mona preferia habi-

tats de floresta mais densa (Gippoliti & Dell’Omo, 2003). Na região continental, o

macaco petaurista ocorria no Parque Natural das Lagoas de Cufada (região admi-

nistrativa de Quínara) e no Parque Nacional de Dulombi (região administrativa de

Gabu) (Limoges, 1989, e Thibault, 1993, como citado em Gippoliti & Dell’Omo,

2003). Nos Bijagós, a presença do macaco petaurista foi confirmada nas ilhas de Ga-

linhas, Canhabaque, Bubaque, Rubane, Uracane, Uno e Caravela, do macaco verde

nas ilhas de Bubaque, Rubane, Formosa, Maio, Uno, Uracane e no grupo de ilhas de

Orango, e do macaco mona na ilha de Caravela (Reiner & Simões, 1999; Da Silva,

1994, como citado em Campredon et al. , 2001) (Figura 1). Gippoliti e Dell’Omo em

2003 confirmaram a ocorrência das três espécies no Arquipélago dos Bijagós, afir-

mando ainda que o macaco verde ocorria em todas as ilhas do arquipélago.

Macaco petaurista
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Figura 1 – Distribuição de macaco petaurista, macaco verde e macaco mona.
Os dados de ocorrência são baseados em informação do site da UICN (2018, área a cinzento
escuro) e informação contida nos relatórios de Da Silva (1994, como citado em Campredon et
al. , 2001 , barras horizontais) e de Reiner & Simões (1999, barras horizontais). Imagens das
três espécies são provenientes da coleção Iconographia Zoologica da Universidade de

Amsterdão, com publicação livre de direitos de autor.

À data dos estudos, o macaco verde e o macaco mona eram considerados as

espécies de primatas mais abundantes do país. Contudo, um decréscimo populacio-

nal e da área de ocorrência destas espécies no país poderá ter acontecido nas últi-

mas décadas, uma vez que o macaco verde e o macaco mona são as espécies de

primatas mais vendidas nos mercados de carne de mato de Bissau, com uma venda

estimada de 510 e 462 espécimes de macaco verde e macaco mona, respetivamente,

durante a época seca (Minhós et al., 2013). No que diz respeito ao estatuto de con-

servação local do macaco petaurista, narrativas de habitantes e ex-caçadores suge-

rem que o macaco petaurista é atualmente muito raro ou mesmo extinto na área do

Macaco verde

Macaco mona
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Parque Natural das Lagoas de Cufada em Quínara (Ferreira da Silva, 2017; Karibu-

hoye, 2004) e censos recentes ao Parque Nacional de Dulombi não conseguiram en-

contrar evidências da sua presença (Bersacola et al. , 2018). Nos Bijagós, as três

espécies são caçadas pelos habitantes das ilhas onde ocorrem (Ferreira da Silva,

2017; Karibuhoye, 2004; Thomas, 2011).

Tendo presente que um elevado número de indivíduos de macaco petaurista,

mona e verde poderão ser caçados regularmente (Ferreira da Silva, 2017; Minhós et

al., 2013) e considerando que os habitats originais têm sido perdidos localmente nas

últimas décadas (Boubacar-Sid et al., 2007; Madeira, 2016), é urgente uma atuali-

zação da distribuição nacional e a reavaliação do estatuto de conservação. Um forte

decréscimo das populações destas espécies na Guiné-Bissau ou a sua extinção pode

implicar a perda de linhagens diferenciadas e adaptações genéticas locais para as

espécies dada a provável presença de variabilidade genética única destas populações

localizadas no extremo da distribuição (Shotake et al., 2016). À escala nacional, in-

vestigação molecular usando amostras das populações de primatas insulares e

continentais sugere que a origem geográfica mais provável das populações de pri-

matas de macaco verde e mona dos Bijagós são as regiões costeiras de Quínara

(Colmonero-Costeira, 2019), desconhecendo-se de momento se existe migração re-

cente entre o continente e o arquipélago ou entre ilhas dos Bijagós. Estas popu-

lações insulares, hipoteticamente isoladas das continentais, poderão ser

geneticamente distintas e consequentemente constituir unidades de conservação in-

dependentes.

A falta de informação atualizada sobre a presença e a distribuição de grupos de

primatas não-humanos no país é um dos maiores impedimentos para a implemen-

tação de medidas de gestão e conservação das populações selvagens. A falta de in-

formação atualizada acerca da ocorrência e distribuição de espécies ameaçadas

impede, por exemplo, (i) uma correta classificação do seu estatuto de ameaça a nível

nacional; (ii) uma priorização mais eficiente do uso dos recursos dedicados à con-

servação das populações/áreas mais ameaçadas; e (iii) que o desenho de corredores

ecológicos considere populações isoladas de espécies ameaçadas. Este facto é parti-

cularmente grave para as espécies que ocorrem nos Bijagós, cujos dados mais re-

centes remontam aos anos 90 (Da Silva, 1994, como citado em Campredon et al.,

2001; Gippoliti & Dell’Omo, 2003; Reiner & Simões, 1999).

Assim sendo, a criação de medidas de conservação eficazes é fortemente depen-

dente da existência de informação atualizada sobre a presença e distribuição das

espécies à escala nacional (Hernandez et al., 2006). Todavia, semelhanças morfológi-

cas, o carácter raro de espécies ameaçadas de extinção e a dificuldade de observação

direta em habitats de baixa visibilidade, nomeadamente em ecossistemas florestais,

tornam os censos baseados unicamente na identificação visual suscetíveis de erros
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de identificação, o que consequentemente poderá levar a erros na estimativa da

distribuição das espécies (Guschanski et al. , 2009). As ferramentas de identificação

molecular (i.e., DNA barcoding, em português código de barras de ADN, ácido

desoxirribonucleico) possibilitam a identificação de amostras até ao nível específico

ou subespecífico usando fragmentos de mtDNA (em português ADNmt, ADN

mitocondrial; Hebert & Gregory, 2005). Estas técnicas têm um enorme potencial pa-

ra melhorar a qualidade de dados da presença de espécies raras ou de difícil obser-

vação direta (Li et al., 2017), para as quais a identificação visual/morfológica pode

ser sujeita a erros. Nestes casos, o uso combinado da amostragem não-invasiva du-

rante censos populacionais, como por exemplo a recolha de pelos ou excrementos

sem contacto e (muitas vezes) sem observação direta dos indivíduos (Chaves et al.,

2012; Valentini et al. , 2009), a obtenção de DNA a partir destes materiais biológicos e

sua análise, podem identificar os indivíduos até ao nível específico. As ferramentas

para a identificação molecular de espécies mais comummente utilizadas são regiões

do DNA mitocondrial (mtDNA), nomeadamente fragmentos do gene citocromo b

(cytb) e a subunidade I da citocromo oxidase c (COI) (e.g., Gaubert et al. , 2015; Lyra

et al. , 2017; Minhós et al. , 2013). Estas regiões do mtDNA permitem distinguir taxa

filogeneticamente próximos pois apresentam uma baixa diversidade ao nível intra-

específico (e.g., entre populações diferentes da mesma espécie) mas divergência

genética suficiente para distinguirem espécies diferentes (Hebert et al., 2003, 2004;

Hsieh et al. , 2001). Outras regiões do mtDNA podem ser eficientes na identificação

molecular de grupos taxonómicos com um tempo de divergência relativamente

curto, nomeadamente a região de controlo do mtDNA (D-loop) (Mwale et al. , 2017;

Whittaker et al. , 2007; Yang et al. , 2015), que é caracterizada por possuir uma maior

taxa de evolução comparativamente a regiões codificadoras de proteínas, como o

cytb e o COI (Jiang et al. , 2011). A informação molecular obtida a partir de regiões

de mtDNA com uma taxa evolutiva mais elevada, como o D-loop, poderá comple-

mentar a estimativa da distribuição com outras informações relevantes para a

genética da conservação de populações insulares de primatas, nomeadamente a

estimação da diversidade genética e das dinâmicas de fluxo genético entre popu-

lações (Ang et al. , 2016; Ferreira da Silva et al. , 2014; Minhós et al. , 2013).

O objetivo deste estudo foi atualizar a informação da distribuição das três

espécies de primatas dos Bijagós em sete das maiores ilhas habitadas do arquipéla-

go. Para evitar potenciais erros na identificação das espécies, durante prospeções às

ilhas foram colhidas amostras fecais, cuja identificação até ao nível específico foi

posteriormente confirmada usando técnicas moleculares (i.e., ferramentas de DNA

barcoding). Pretende-se que os resultados deste estudo contribuam, futuramente,

para melhorar a eficiência das medidas de conservação pelas autoridades locais.

Adicionalmente, este estudo pretende incentivar o desenvolvimento da genética da
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conservação destas espécies, por exemplo desenvolvendo novos marcadores molecu-

lares, que poderão ajudar a estimar o risco de extirpação local e promover a viabili-

dade destas populações insulares a longo prazo.

Métodos

Prospeções a ilhas do Arquipélago dos Bijagós

As ilhas a serem prospetadas foram escolhidas com base em informação de re-

latórios publicados que referiam a ocorrência de macaco petaurista, macaco mona e

macaco verde no passado (Da Silva, 1994, como citado em Campredon et al. , 2001;

Gippoliti & Dell’Omo, 2003; Reiner & Simões, 1999). De forma a otimizar a coleção

de amostras, foram prospetadas as ilhas que registavam a presença de duas ou mais

espécies. Entre janeiro e junho de 2016 foram prospetadas as ilhas de Ganogo e

Orango ( janeiro), Uno – Bijante, Anghara, Cabuno e Anghudigo – e Uracane – perto

de Uracane – (entre fevereiro e março), Canhabaque e Galinhas – Djiu di Galinha –

(maio) e Caravela ( junho). O período de prospeção em cada ilha variou entre dois

(Canhabaque, Galinhas) e sete (Ganogo) dias.

A autorização para a condução do trabalho de campo foi concedida pelo Instituto

da Biodiversidade e das Áreas Protegidas (IBAP). A autorização para visitar as flo-

restas locais foi dada por régulos das respetivas aldeias. Informações preliminares

acerca da distribuição e presença de grupos de primatas foram facilitadas por régu-

los, guias comunitários e pelas comunidades locais. A espécie a que pertenciam os

grupos foi identificada visualmente (e.g. , cor da pelagem e comportamento de loco-

moção) ou através de vocalizações. A identificação visual foi conduzida por assisten-

tes de campo (NF e MD) experientes na identificação e recolha de amostras

biológicas de grupos de primatas durante expedições a diversas áreas protegidas da

Guiné-Bissau (Ferreira da Silva, 2017).

Coleção de amostras biológicas

Quando os grupos eram detetados, procedeu-se à recolha de amostras de excre-

mentos de forma não-invasiva (ver Anexos, Figura A.I). Para cada amostra recolhida,

foram anotadas a espécie, a localização geográfica do grupo (registando as coorde-

nadas de posicionamento global (GPS) através de aparelho específico) e uma classifi-

cação do excremento aquando da colheita (e.g., amostras frescas ou dos dias

anteriores). À semelhança de outros trabalhos conduzidos em primatas não-huma-

nos na Guiné-Bissau (Ferreira da Silva, 2012; Sá, 2013), as amostras foram conserva-

das até à extração do material genético através de dois métodos diferentes: 1) 200

amostras imersas em etanol a 98%, 2) 113 amostras segundo o método de “dois-pas-

sos” (Roeder et al., 2004) no qual os excrementos são imersos em etanol a 98% du-
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rante 24 a 48h e depois transferidos para tubos contendo sílica gel tipo III (Sigma-

Aldrich, EUA). Adicionalmente, 156 amostras foram imersas em RNAlater™ (In-

vitrogen™, EUA). De forma a evitar potenciais contaminações por DNA exógeno

durante o processo de coleção, foram usadas luvas e máscaras cirúrgicas descartá-

veis.

Foram também recolhidas amostras de tecido de indivíduos que tinham sido

caçados pelas populações locais. As amostras de tecido colhidas de animais caçados

foram conservadas em etanol 98% (e.g., Minhós et al., 2013). Para estas amostras foi

recolhida a identificação da espécie segundo o caçador e o local onde terá sido caça-

da.

Com a exceção das amostras recolhidas de animais caçados, nenhum animal foi

manuseado para a obtenção de amostras de excremento, pelo que o bem-estar dos

animais foi assegurado ao longo do estudo. A colheita de amostras nos Bijagós foi

autorizada pelo IBAP. A autorização da exportação das amostras de tecido foi gen-

tilmente cedida pelo ponto focal CITES (Direção-Geral de Florestas e Fauna). A im-

portação das amostras para Portugal foi concedida pelo Instituto da Conservação da

Natureza e Florestas (ICNF) e pela Direção-Geral de Veterinária.

Extração de DNA

O DNA presente nos excrementos foi extraído usando o kit de extração QIAamp

DNA Stool Mini Kit (Qiagen, Alemanha) e seguindo as instruções do fabricante com

algumas modificações descritas em Ferreira da Silva (2012) e Sá (2013) que tendem a

aumentar a quantidade de DNA extraído: Imersão das amostras em buffer ASL du-

rante oito horas e a eluição do DNA num volume de 100 µL de buffer AE (ver

Anexos, Figura A.II). Para as amostras preservadas em RNAlater™ foi executado um

passo prévio à extração de DNA de lavagem com 1X tampão fosfato-salino (PBS, do

inglês phosphate buffered saline).

Para limitar potenciais contaminações por DNA exógeno e contaminações entre

amostras durante a extração de DNA de amostras fecais: (i) os procedimentos foram

conduzidos num laboratório dedicado a extrações de DNA de amostras não-

invasivas; (ii) foram usadas máscaras cirúrgicas, toucas e batas descartáveis; (iii) o

material de laboratório foi previamente irradiado com luzes ultravioletas (UV)

durante um tempo mínimo de 30 minutos; (iv) a troca de luvas e desinfeção do

material entre amostras foi frequente (seguindo indicações de Ferreira da Silva,

2012, para análise molecular de amostras não-invasivas de babuínos da Guiné-

Bissau).

O DNA de amostras de tecido foi extraído usando o kit de extração DNeasy Blood

& Tissue Kit (Qiagen, Alemanha), seguindo o protocolo do fabricante.
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Foram sempre incluídos controlos negativos durante os procedimentos de

extração de DNA. Os extratos de DNA foram conservados a -20º C.

Identificação molecular

Para proceder à identificação molecular das espécies, foram usadas duas regiões

do DNA mitocondrial: 1 ) um fragmento de 402 pares de base (pb) do cytb amplifica-

do usando os primers GVL14724 e H15149 (Gaubert et al. , 2015) para a identificação

molecular das amostras de tecido (ver Anexos, Figura A.III); e 2) um fragmento na

região HVRI de 387 pb no macaco petaurista, 339 pb no macaco mona e 329 pb no

macaco verde, amplificado usando os primers LCERCOHVRI (5’ CGTGCATTACT-

GCTAGCCAAC 3’) e HCERCOHVRI (5’ GGGATATTGATTTCACGGAGGA 3’) para

a identificação molecular das amostras de excremento e de nove amostras de tecido

que serviram como amostras de referência.

Os primers LCERCOHVRI e HCERCOHVRI foram desenhados no decorrer deste

estudo a partir de sequências de espécies pertencentes à família de primatas Cerco-

pithecidae disponíveis no GenBank (https://www.ncbi.nlm.nih.gov/genbank/; Ben-

son et al. , 2013) e sequências de indivíduos Cercopithecus petaurista buettikoferi da

Guiné-Bissau publicadas por Thomas (2011).

Ambos os fragmentos foram amplificados através de Reação em Cadeia da Poli-

merase (RCP, do inglês Polymerase Chain Reaction, PCR), cujos protocolos de ampli-

ficação e sequenciação laboratorial foram otimizados para as amostras em análise.

Os fragmentos de cytb foram amplificados usando 1X MyTaq™ Mix (Bioline, Reino

Unido), 0.1 µM de primer Forward e Reverse (em português oligonucleotídeo

iniciador direto e reverso), 1 µL de DNA e água ultrapura perfazendo um volume to-

tal de 10 µL por reação. A amplificação do fragmento HVR1 foi feita numa PCR com

um volume total de 10 µL, contendo 1X MyTaq™ Mix (Bioline, Reino Unido), 0.2 µM

de cada primer, 2 µL de DNA e água ultrapura para perfazer o volume final. As re-

ações de PCR dos fragmentos de cytb foram realizadas num termocliclador T100™

(Bio-Rad, EUA) e começaram com um passo de ativação da Taq a 94º C durante 2

minutos, seguida de 35 ciclos de desnaturação a 92º C por 30 segundos, hibridização

a 50º C por 30 segundos e extensão a 72º C por 30 segundos, terminando na

extensão final a 72º C por 15 minutos. Para a amplificação dos fragmentos de HVRI,

as PCR começaram com ativação da Taq a 95º C durante 15 minutos, seguida de 40

ciclos de desnaturação a 94º C por 30 segundos, hibridização a 58º C por 30 segun-

dos e extensão a 72º C por 30 segundos, terminando com um passo de extensão de

15 minutos a 72º C. Em cada conjunto de reações de PCR foi incluído um controlo

negativo e os controlos negativos originários dos procedimentos de extração de

DNA para averiguar a possibilidade de contaminação dos reagentes por DNA
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exógeno ou se teriam ocorrido contaminações com o DNA do investigador ou entre

amostras durante a extração.

Todas as PCR usando DNA obtido a partir de amostras de excrementos foram

executadas numa sala dedicada a técnicas não-invasivas e foram adotados procedi-

mentos para evitar potenciais contaminações (e.g. , foi utilizado equipamento de

proteção apropriado e todo o material laboratorial foi utilizado pela primeira vez e

exposto a radiação UV previamente à amplificação).

De forma a testar o sucesso de amplificação, os produtos de PCR foram sujeitos a

eletroforese em géis de agarose a 2% marcados com GelRedTM (Biotium, EUA) se-

guindo as instruções do fabricante. Em cada corrida, foram incluídos 2 µL do mar-

cador de peso molecular NZYDNA Ladder V (NZYTech, Portugal). Os produtos de

PCR de ambas as regiões mitocondriais em análise cuja amplificação foi bem-suce-

dida foram posteriormente purificados por EXOSAP, usando 1 µL (rácio ¼) de Exo-

nuclease I (20 UµL-1) e FastAP (1 UµL-1) (Thermo Scientific™, EUA), segundo as

instruções dos fabricantes. Após purificação, as amostras foram sequenciadas bidi-

recionalmente num sequenciador automático 3130XL (Applied Biosystems™, EUA)

através do serviço comercial prestado pelo Centro de Testagem Molecular (CTM)

nas instalações do CIBIO, Campus de Vairão, Vairão, Portugal.

As sequências obtidas foram corrigidas usando o programa Geneious v4.8.5 (Ke-

arse et al. , 2012) e confirmando visualmente a sequenciação de cada uma das bases

ao longo da sequência Forward e Reverse. As sequências Forward e Reverse foram

alinhadas e obteve-se uma sequência de consenso para cada uma das amostras. As

sequências de consenso de todas as amostras foram alinhadas usando o método

MUSCLE (Edgar, 2004) e o número de interações predefinidas implementado no Ge-

neious (ver Anexos, Figura A.IV.a). As posições polimórficas foram confirmadas com

base num alinhamento construído com todas as amostras e que incluía sequências

das diferentes espécies para identificar putativos erros de sequenciação e evitar que

estes fossem confundidos com real variação mitocondrial, tais como posições po-

limórficas em regiões conservadas do fragmento.

O sucesso de amplificação foi calculado como a percentagem de amostras ampli-

ficadas (i.e., para as quais foi tentada uma amplificação) por número total de amos-

tras para as quais foi realizada, no mínimo, uma PCR.

Fragmentos de origem mitocondrial inseridos no genoma nuclear (i.e., NUMT –

Nuclear Insertion ofMitochondrial DNA, Bensasson et al. , 2001) podem ser amplifica-

dos de forma não intencional e levar a erros na interpretação de padrões, nomeada-

mente em filogenias (e.g., Collura & Stewart, 1995). Consequentemente, estudos

focados em mtDNA deverão evitar a amplificação preferencial de NUMT e/ou asse-

gurar que os fragmentos amplificados são de DNA mitocondrial (Triant & DeWoody,

2007). Por não serem tendencialmente expressos, os NUMT podem hipoteticamente
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ser evitados usando técnicas de PCR que usem como sequência molde o RNA men-

sageiro (mRNA; em português ácido ribonucleico mensageiro, ARNm), nomeada-

mente a técnica de PCR por transcriptase reversa (RT-PCR, do inglês Reverse

Transcriptase PCR) (Triant & DeWoody, 2007). Contudo, uma vez que o RNA é con-

sideravelmente mais instável e de difícil conservação que o DNA, a aplicabilidade de

RT-PCR em estudos de genética não-invasiva é reduzida uma vez que a quantidade e

qualidade dos ácidos nucleicos tende a ser mais baixa neste tipo de amostras

(Broquet et al., 2007). Para garantir que as sequências de mtDNA incluídas neste

estudo eram autênticas, excluíram-se as sequências de HVRI que apresentassem pi-

cos eletroforéticos duplos e sequências de cytb cuja tradução para sequências ami-

noacídicas apresentassem múltiplos codões STOP (Sorenson & Quinn, 1998).

Para identificar as amostras de tecido ao nível específico, procurou-se na base de

dados do National Center for Biotechnology Information (NCBI, disponível em

http://www.ncbi.nlm.nih.gov) as sequências semelhantes aos fragmentos de cytb,

recorrendo à ferramenta Basic Local Alignment Search Tool (BLAST, disponível em

https://blast.ncbi.nlm.nih.gov/Blast.cgi; Altschul et al., 1990) (ver Anexos, Figura

A.IV.b). As amostras de excrementos foram identificadas até à espécie usando as

sequências de HVRI. Para isso, primeiro construiu-se uma base de dados local com

as amostras de referência identificadas a priori por cytb e dados do NCBI. Depois,

sequências de HVRI de amostras de excrementos foram comparadas com sequências

HVRI de amostras de referência através da execução do comando BLAST, recorren-

do ao pacote de aplicações de linha de comandos BLAST+ (Camacho et al., 2009).

O fragmento de HVRI poderá ser usado como ferramenta molecular para identi-

ficação taxonómica se a distância média interespecífica exceder a distância genética

média intraespecífica em pelo menos 10x (Herbert et al., 2004). Para avaliar a

distância genética média inter e intraespecífica, foi construída uma árvore Neighbor

Joining (NJ) no programa Mega v7.0 (Kumar et al. , 2016). O tipo de modelo de evo-

lução não afeta significativamente a correta atribuição da identidade taxonómica em

estudos de DNA barcoding (Collins et al. , 2012). Assim sendo, recorremos ao modelo

de evolução molecular Kimura-dois-parâmetros (K2P; Kimura, 1980) que é comum-

mente usado em estudos semelhantes (e.g., Hebert et al. , 2003, 2004; Hsieh et al. ,

2001; Minhós et al., 2013) tendo, consequentemente, maior potencial de comparação

face a outros modelos de evolução molecular. O suporte estatístico para cada um dos

nodos das árvores NJ foi obtido através de bootstrap (999 réplicas).

Mapeamento da presença

Por não ter sido possível confirmar a informação referente à origem dos espéci-

mes caçados localmente, apenas as sequências de DNA provenientes de amostras fe-
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cais foram utilizadas para obter dados de presença das espécies no arquipélago. As

localizações das amostras fecais identificadas molecularmente foram sobrepostas

num mapa de uso do solo dos Bijagós produzido por Campredon e colaboradores

(2001) e facilitado pelo Instituto Nacional de Estudos e Pesquisa (INEP). O mapea-

mento foi conduzido no software QGIS v2.18 (QGIS Development Team, 2016).

Resultados

Prospeções a ilhas do Arquipélago dos Bijagós

Amostras de tecido

Amostras de tecido de indivíduos caçados foram recolhidas junto de habitantes

locais. Quatro amostras foram recolhidas perto de Anghôr (Orango), quatro amos-

tras foram recolhidas na ilha de Caravela e uma em Endena (Canhabaque), tendo si-

do identificadas pelos caçadores como sendo de macaco verde (Orango) e de macaco

petaurista (Caravela e Canhabaque), respetivamente. Uma amostra foi colhida na

ilha de Caravela por L. Palma (CIBIO) em 2002 e terá sido obtida a partir de uma

carcaça de macaco petaurista.

Amostras fecais

Nos 26 dias dedicados à prospeção de sete ilhas dos Bijagós foram recolhidas 378

amostras putativamente identificadas como sendo de macaco petaurista em Gali-

nhas (n=60), Canhabaque (n=61), Uno (n=90), Uracane (n=78), e Caravela (n=89) e 91

amostras putativamente identificadas como sendo de macaco verde foram recolhi-

das em Ganogo (n=42) e Uno (n=49). Não foram colhidas amostras fecais em Oran-

go. Nenhum grupo foi identificado como sendo de macaco mona durante as

expedições.

Extração de DNA, amplificação e sequenciação

Foi extraído o DNA de nove amostras de tecido de carcaças e de 117 amostras fe-

cais, que foram selecionadas aleatoriamente das 469 amostras recolhidas para

representar todo o espaço geográfico prospetado. Das 117 amostras de excremento

extraídas, 111 (n=82 macaco petaurista e n=29 macaco verde) tiveram uma amplifi-

cação positiva para HVRI (resultando em 94,9% de sucesso de amplificação) e todas

as amostras de tecido amplificaram positivamente para ambos os marcadores mole-

culares cytb e HVRI.

Foram sequenciadas nove amostras de tecido para o fragmento cytb. Após ali-

nhamento e corte das sequências pela menor sequência dentro da respetiva espécie,

foram obtidas sequências de cytb com 347 pb. As sequências geradas não apresenta-
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vam picos eletroforéticos duplos, deleções, inserções nem mutações sem sentido

quando traduzidas para sequências proteicas e foram consideradas verdadeiras

sequências de mtDNA.

No total, 51 amostras de DNA obtido das amostras de excremento (n=38 macaco

petaurista e n=13 macaco verde) foram sequenciadas para HVRI. As sequências ob-

tidas após alinhamento e corte à menor sequência tinham um tamanho de 343 pb.

Seis das sequências obtidas a partir de amostras de excrementos apresentavam picos

eletroforéticos duplos, pelo que foram excluídas da base de dados final. As sequên-

cias obtidas eram iguais ou muito semelhantes entre amostras de tecido e de excre-

mento. Alguns dos haplótipos de macaco petaurista produzidos usando os primers

por nós desenhados e o par de primers usado por Thomas (2011) foram iguais. Con-

siderou-se assim que as sequências incluídas na base de dados final eram verdadei-

ros fragmentos de mtDNA.

Diversidade haplotípica e identificação molecular

Nos fragmentos de cytb, apenas foi encontrado um haplótipo por espécie. Usan-

do o fragmento de HVRI, 18 haplótipos foram encontrados em amostras de macaco

petaurista, quatro em macaco verde e um em macaco mona.

Amostras de tecido

Os BLAST das sequências de cytb na base de dados do NCBI permitiram a classi-

ficação das amostras de tecido de referência ao nível específico. Quatro das nove

sequências obtidas foram identificadas como sendo de macaco petaurista (99% de

identidade com o voucher JQ256983): uma amostra colhida em Anghôr (ilha de

Orango), duas na ilha de Caravela e uma em Endena (ilha de Canhabaque). As

restantes três amostras obtidas em Anghôr foram identificadas como sendo de

macaco verde (99% de identidade com o voucher EF597503). Duas amostras colhidas

em Caravela foram identificadas como macaco mona (95% de identidade com o

voucher JQ256990).

Amostras fecais

A comparação das sequências HVRI com as amostras de referência, que foram

previamente identificadas usando o fragmento cytb, permitiram identificar à espécie

51 amostras fecais: 40 como sendo de macaco petaurista (Galinhas, n=6; Canha-

baque, n=7; Uno, n=13; Uracane, n=7; Caravela, n=7); sete como sendo de macaco

verde (Ganogo) e quatro como sendo de macaco mona (Caravela) (Figura 2).

Verificou-se que tinham ocorrido erros na identificação visual durante as
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prospeções: 1) na ilha de Caravela, onde todas as amostras foram recolhidas como

pertencentes a macaco petaurista, mas quatro amostras foram identificadas molecu-

larmente como sendo de macaco mona e 2) na ilha de Uno, em que seis amostras fo-

ram recolhidas como sendo de macaco verde, mas foram identificadas

molecularmente como sendo de macaco petaurista (Tabela 1).

Figura 2 - Estimativa de distribuição dos primatas não-humanos no Arquipélago dos Bijagós,
nas ilhas de Caravela, Uno, Uracane, Ganogo, Canhabaque e Galinhas em 2016, sobreposta
num mapa representando a ocupação do solo cedido pelo Instituto Nacional de Estudos e
Pesquisa (INEP) e adaptado de Campredon et al. (2001). A estimativa da distribuição foi ob-
tida com dados de presença recolhidos em prospeções às ilhas e após correção da identifi-
cação visual por técnicas de DNA barcoding. No total, 51 sequências da região D-loop do

mtDNA foram usadas. Os círculos sobre as ilhas mostram a identificação molecular ao nível
específico de amostras de excremento. O tamanho do círculo é proporcional ao número de
sequências obtidas para cada ilha. O círculo branco no fundo da legenda indica a área cor-

respondente a 13 sequências.

As 60 sequências de HVRI (343 bp) foram agrupadas na árvore NJ em três ramos

monofiléticos, com valor de bootstrap ≥ 98% (Figura 3). Todas as amostras agrupadas

num dos três clades principais foram consideradas como pertencendo à mesma

espécie. A distância genética média interespecífica estimada (i.e., entre clades) foi de
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9,67% (6,38%–12,24%) e a máxima distância genética intraespecífica média estimada

(i.e., no mesmo clade) foi de 0,45%.

Tabela 1 – Número de amostras analisadas e a respetiva identificação quanto à espécie,
antes e depois da correção por identificação molecular.

Atualização das estimativas de distribuição das espécies

Os resultados do estudo genético confirmaram a presença de macaco petaurista e

mona nas ilhas onde a sua presença tinha sido registada por Da Silva (1994), Reiner

& Simões (1999) e Gippoliti & Dell’Omo (2003) (Tabela 2). No entanto, o macaco

verde previamente referido como ocorrendo em todas as ilhas do arquipélago (Gip-

politi & Dell’Omo, 2003) foi apenas encontrado na ilha de Ganogo pelo nosso tra-

balho (Tabela 2).

Usando uma classificação do solo feita por Campredon e colaboradores (2001)

para o Arquipélago dos Bijagós, foi possível verificar que a ocorrência das espécies

nos habitats é concordante com a relatada para a Guiné-Bissau continental (Gippo-

liti & Dell’Omo, 2003). De facto, reportamos a ocorrência de macaco petaurista e

mona em ilhas cujos habitats preponderantes são a floresta tropical e a savana ar-

bórea (ilhas de Galinhas, Canhabaque, Uno, Uracane e Caravela; Figura 2) e, por

outro lado, o macaco verde foi detetado na ilha onde o habitat predominante é a

floresta de mangal (ilha de Ganogo; Figura 2).
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Figura 3 – Árvore Neighbor-Joining construída usando 60 sequências de 343 pares de bases
da região HVRI do DNA mitocondrial calculada usando a distância genética Kimura-2-
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parâmetros e com base em 999 réplicas. As sequências provenientes de amostras de tecido
estão indicadas pelo nome da espécie e foram previamente identificadas ao nível específico
usando uma região do gene citocromo b e comparadas com um voucher da base de dados do
GenBank (respetivamente indicado na árvore com o seu código). Os três principais clades

têm associado o seu valor de bootstrap.

Discussão

Este é o estudo de distribuição mais recente dos últimos 20 anos das populações

de primatas presentes no Arquipélago dos Bijagós. O nosso estudo identificou 51

amostras de DNA obtidas a partir de excrementos ao nível específico, usando pri-

mers desenhados no decorrer deste trabalho que são específicos da região HVRI do

D-loop do DNA mitocondrial para primatas da família Cercopithecidae.

A prospeção molecular de sete ilhas do arquipélago permitiu confirmar a pre-

sença de macaco petaurista em cinco das ilhas amostradas (Galinhas, Canhabaque,

Uno, Uracane e Caravela), de macaco verde em Ganogo e de macaco mona em Ca-

ravela e que a sua ocorrência aparenta estar associada ao tipo de habitat predomi-

nante em cada ilha.

A identificação molecular das amostras de tecido permitiu confirmar que os pri-

matas são caçados no Arquipélago dos Bijagós. Dado o baixo número de amostras

recolhidas e de forma não sistemática, o nosso estudo não permite concluir se a caça

é dirigida a alguma espécie em específico.

Eficácia de amplificação e autenticidade
das sequências de mtDNA

O sucesso de amplificação dos fragmentos de HVRI neste estudo foi de 94,9%,

que é semelhante à obtida noutros estudos sobre primatas usando DNA extraído a

partir de excrementos (97%, Ferreira da Silva, 2012; 96%, Frantzen et al., 1998).

Contudo, o sucesso de amplificação foi superior ao sucesso de amplificação verifica-

do por Thomas (2011) de 87,5% para excrementos de macaco petaurista. O elevado

sucesso de extração poderá estar associado ao facto de a maioria das amostras terem

sido recolhidas poucos minutos depois da observação dos grupos. Quando colhidas

após pouco tempo de defecação (<1 dia), as amostras de excremento experimentam

uma curta exposição a fatores ambientais (humidade, temperatura e radiação solar)

que podem promover a degradação do DNA por enzimas e o DNA extraído de

amostras frescas é normalmente em maior quantidade e qualidade (Agetsuma-Yana-

gihara et al., 2017; Demay et al. , 2013). O alto sucesso de amplificação pode estar

ainda relacionado com um menor tamanho do fragmento amplificado. Como verifi-

cado por Broquet e colaboradores (2007), uma taxa alta de amplificação a partir de
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DNA obtido de amostras não-invasivas é conseguida quanto menor for o fragmento

amplificado. No nosso estudo, o fragmento de HVRI possuía menos 177 pb face ao

fragmento amplificado por Thomas (2011), o que poderá justificar um maior sucesso

de amplificação em comparação com aquele estudo.

Não foi detetada a amplificação de NUMT nas sequências amplificadas para o

fragmento de cytb, mas seis das sequências de HVRI apresentavam picos eletro-

foréticos duplos, o que poderá ser indicativo da amplificação indevida de NUMT ou

de contaminação aquando da coleção in situ. Após a remoção destas sequências de

HVRI, as evidências reunidas que sugerem que as restantes sequências obtidas são

sequências de DNA mitocondrial são: (i) as sequências que integraram a base de da-

dos final não apresentavam picos duplos; (ii) as amostras de tecido produziram

haplótipos iguais ou semelhantes às de excremento; e (iii) certos haplótipos de

macaco petaurista eram iguais aos haplótipos obtidos pelo estudo independente de

Thomas (2011), que usou primers diferentes dos utilizados neste estudo.

Diversidade haplotípica e identificação molecular

O número total de haplótipos de HVRI identificados (i.e., 21) foi muito superior

ao número de haplótipos obtidos para o cytb (i.e., 3), o que é expectável consideran-

do a elevada taxa evolutiva desta região não-codificante do mtDNA face aos restan-

tes genes codificantes (Freeland et al., 2011). Deste modo, o fragmento de HVRI

poderá vir a ser usado para analisar a subestruturação das populações insulares

amostradas, especialmente para o macaco petaurista (espécie na qual se identifica-

ram 18 haplótipos diferentes; Colmonero-Costeira et al. , 2019).

Os três grupos filogenéticos revelados pelas árvores NJ são monofiléticos e rela-

tivamente bem diferenciados. Não se verificou qualquer sobreposição entre a vari-

ação inter e intraespecífica, sendo que a relação entre a distância média

interespecífica e intraespecífica é duas vezes superior ao limite proposto por Hebert

et al. (2004) para avaliar a eficácia de um dado fragmento como ferramenta de DNA

barcoding. O uso deste barcoding gap como forma de corroborar a utilização de DNA

barcoding como ferramenta de identificação taxonómica tem sido debatido ao longo

dos anos. A sua existência é dependente do grupo taxonómico, pelo que necessita de

ser analisada com especial cuidado (Candek & Kuntner, 2015; Meyer & Paulay,

2005). Contudo, o elevado suporte estatístico dos três principais clades por nós re-

portados é bastante semelhante aos evidenciados noutros estudos de DNA barcoding

em primatas africanos (>75%, Gaubert et al. , 2015; 100%, Minhós et al., 2013). Assim

sendo, tendo-se observado a existência de um barcoding gap, e níveis de suporte

estatísticos compatíveis com outros trabalhos publicados previamente, é possível

afirmar que o marcador molecular (HVRI) desenvolvido no decorrer deste trabalho
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consegue distinguir as espécies que ocorrem no Arquipélago dos Bijagós de forma

coerente.

Adicionalmente, com este trabalho tornou-se evidente a necessidade de se efetu-

ar correções às identificações visuais feitas in situ usando técnicas de identificação

molecular. Isto é especialmente verdade em espécies cujo tamanho, forma corporal e

cor do pelo na gama dos castanhos poderá dificultar a sua correta identificação vi-

sual, tal como acontece para o macaco petaurista, o macaco mona e o macaco verde

(Rowe & Myers, 2016). Além disso, o caráter elusivo de primatas não-humanos, as-

sociado à dificuldade de observação direta em habitats de floresta que ocorrem nos

Bijagós, são potenciais fatores que incitam à ocorrência de erros de classificação

taxonómica baseados puramente em observações diretas (Guschanski et al., 2009).

Corroborámos também, à semelhança do verificado por Minhós e colaboradores

(2013) para a região continental da Guiné-Bissau, que a identificação das carcaças de

primatas providenciada pelos locais não foi completamente precisa. O viés reporta-

do, tal como proposto pelos autores do estudo, deverá estar associado à semelhança

corporal entre as espécies em questão e ao facto de as carcaças terem já sido pro-

cessadas através da queima do pelo e do esventramento do indivíduo (Minhós et al. ,

2013).

Distribuição das espécies

Globalmente, a distribuição atual dos primatas é consequência da interação de

fatores bióticos e abióticos intrínsecos à sua sociobiologia, de fatores históricos re-

lacionados com o clima e de ações antropogénicas (Lehman & Fleagle, 2006). A

ocorrência dos primatas não-humanos no Arquipélago dos Bijagós parece estar as-

sociada à distribuição dos tipos de habitat reportados por mapas de ocupação do so-

lo providenciados por organizações nacionais (Figura 2). Efetivamente, um dos

principais fatores modeladores da distribuição das espécies de primatas à escala lo-

cal é o tipo de habitat e as respetivas características bióticas e abióticas que per-

mitem dar resposta às necessidades ecológicas específicas de cada espécie (Lehman

et al. , 2006; Rendigs et al., 2003). As florestas tropicais apresentam uma maior

disponibilidade alimentar para espécies primatas frugívoras, como o macaco petau-

rista e o macaco mona (Galat & Galat-Luong, 1985) em comparação com as florestas

de mangal (Matsuda et al., 2009), o que poderá justificar a ocorrência preferencial

destas espécies nas ilhas com uma maior área de ocupação deste habitat. Por outro

lado, o mangal fornece uma maior variedade de itens alimentares que constituem

parte da dieta omnívora do macaco verde, nomeadamente invertebrados terrestres

(e.g. , insetos) e aquáticos (e.g. , crustáceos) e ainda peixes (Galat & Galat-Luong,

1976). Contudo, a história biogeográfica destes primatas nos Bijagós e na Guiné-

Bissau continental encontra-se por estudar e futuros estudos poderão abordar a
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colonização dos Bijagós por primatas não-humanos (Colmonero-Costeira et al. ,

2019).

Atualização da distribuição
usando dados moleculares não-invasivos

As diferenças na distribuição das três espécies nos Bijagós verificadas entre este

estudo e os censos realizados em anos anteriores (Campredon et al., 2001; Gippoliti

& Dell’Omo, 2003; Reiner & Simões, 1999) enfatizam as dificuldades em observar e

identificar primatas não-humanos nestes ecossistemas (Guschanski et al. , 2009).

Obtivemos amostras de grupos de primatas com um esforço de amostragem rela-

tivamente baixo e confirmámos a presença de macaco petaurista e macaco mona nas

ilhas onde a sua presença tinha sido previamente registada. Podemos concluir que,

apesar da caça de primatas e de uma crescente desflorestação do arquipélago para

cultivo de caju em monocultura (Madeira, 2016), os seus efeitos ainda não foram su-

ficientes para extirpar estas espécies localmente. No entanto, o macaco verde, con-

siderado a espécie mais abundante e amplamente distribuída no arquipélago e

referido como ocorrendo em todas as ilhas do arquipélago por estudos passados

(Gippoliti & Dell’Omo, 2003), foi apenas encontrado na ilha de Ganogo pela nossa

prospeção. Este resultado poderá ser explicado por artefactos amostrais: 1) por um

esforço desigual de amostragem na extensão das ilhas; e 2) possibilidade de terem

ocorrido erros na identificação da espécie nos censos anteriores. Contudo, conside-

rando que os grupos de macaco verde podem viajar uma distância diária de 11 km

(Rowe & Myers, 2016), valor que se encontra no intervalo de distâncias máximas

entre os dois extremos das diferentes ilhas e, dada a aparente inexistência de barrei-

ras geográficas ao movimento destas espécies no interior das ilhas, seria de esperar

a coleção e identificação molecular de amostras desta espécie. A pior hipótese expli-

cativa destes resultados no âmbito da conservação dos primatas dos Bijagós é que os

macacos verdes podem ter-se tornado mais raros e difíceis de amostrar nas ilhas de

Galinhas, Canhabaque, Uracane, Uno e Caravela, e tal hipótese deverá ser confirma-

da em expedições futuras.

Direções futuras para a conservação
das populações de primatas do Arquipélago dos Bijagós

Este estudo inclui um número limitado de amostras e de ilhas. Assim sendo,

estudos futuros deveriam alargar a prospeção para outras ilhas e confirmar a pre-

sença e ausência de primatas no arquipélago.

Chamamos a atenção que, à escala dos Bijagós, estas espécies aparentam ocorrer

associadas a ecossistemas específicos, não sendo tão generalistas como sugerido pa-
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ra outros locais (Rowe & Myers, 2016), o que poderá aumentar a suscetibilidade

destas espécies aos impactos negativos da desflorestação (Ukizintambara &

Thébaud, 2002). Estes resultados preliminares frisam a necessidade de mais estudos

focados na ecologia e sociobiologia das populações destes primatas na Guiné-Bissau

de forma a confirmar a preferência de habitat destas espécies ao nível local e esti-

mar a sua vulnerabilidade à alteração e degradação dos ecossistemas onde ocorrem.

É de frisar também que este estudo veio confirmar molecularmente que as três

espécies de primatas são caçadas no arquipélago, já que duas amostras foram obti-

das de duas carcaças de macaco verde e uma de macaco petaurista. Considerando a

caça documentada, aliada ao facto de não terem sido recolhidas evidências da pre-

sença de macaco verde em algumas das ilhas amostradas, o nosso estudo sugere que

o estatuto de conservação local destas espécies no arquipélago deverá ser reavalia-

do. Neste âmbito, é ainda necessário estimar o tamanho e a densidade das popu-

lações e avaliar a sua vulnerabilidade à extinção avaliando, nomeadamente, a

diversidade genética e a estrutura populacional. Esta informação será um forte con-

tributo para a criação de planos de conservação eficazes que promovam a proteção

destas populações e do seu ecossistema envolvente.
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Tabela 2 – Atualização da distribuição de macaco petaurista, macaco mona e macaco verde
no Arquipélago dos Bijagós face ao censos mais recentes de Da Silva (1994), Reiner & Simões

(1999) e Gippoliti & Dell’Omo (2003).
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Anexos

Figura A – Representação esquemática da metodologia de identificação molecular com base
num fragmento do gene mitocondrial citocromo b (cytb). I – Coleção de amostras fecais no

campo (continua na página seguinte).
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Figura A (continuação) – (II) Extração de DNA fecal; (III) Amplificação do marcador
molecular, cytb, com recurso à técnica de Reação em Cadeia da Polimerase (RCP) (III.e.
Testagem em gel de agarose: linhas a tracejado representam o tamanho esperado do

fragmento de cytb em pares de base (pb); vistos verdes e cruzes vermelhas representam
amostras com amplificação positiva e negativa, respetivamente; o controlo negativo
encontra-se representado por um sinal matemático negativo azul) (continua na página

seguinte).
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Figura A (continuação) – (IV) Correção das sequências de cytb com recurso ao programa
Geneious v4.8.5 (Kearse et al. , 2012) e identificação das amostras ao nível específico com

recurso à ferramenta Basic Local Alignment Search Tool (BLAST, disponível em
https://blast.ncbi.nlm.nih.gov/Blast.cgi; Altschul et al. , 1990); como exemplo foi utilizada uma

sequência de cytb de macaco verde.




