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PREAMBULO
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Naturais (PPGERN) da Universidade Federal de S&o Carlos (UFSCar) do ano de 2018.
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S&o Carlos, 18 de Setembro de 2018

Hugo Sarmento
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Resumo

A sele¢do natural é a principal forca
motriz do processo evolutivo, beneficiando
caracteristicas que maximizem a
capacidade dos organismos de deixar
descendentes a proxima geracdo (fitness).
No entanto, individuos de algumas espécies
podem ser altruistas, ainda que isso o0s
impeca de reproduzir momentdnea ou
definitivamente. Nessa  revisdo, nos
abordamos as teorias do valor adaptativo
inclusivo e da selecdo de parentesco, as
quais explicam essas aparentes excegdes a
teoria darwiniana. Segundo o conceito de
valor adaptativo inclusivo, os altruistas
podem aumentar seu fitness de forma
indireta, proporcionando aumento na
reproducdo de individuos aparentados a
eles. Certas condi¢des favorecem
evolutivamente o estabelecimento de
relagdes altruistas, como o padrio de
dispersdo espacial da populagdo, a presenca
de sinais morfoldgicos conspicuos de um
gendtipo ou de  mecanismos  de
reconhecimento de prole. O wvalor
adaptativo inclusivo tem sido corroborado
por numerosas evidéncias empiricas,

provendo  explicagdo  robusta  para
fendomenos complexos como a
eussocialidade e a origem da
multicelularidade.

Introduciao

A Teoria da Evolugdo proposta por
Darwin (1859) sugere que as espécies
tenham se diferenciado a partir de um
ancestral comum. A principal for¢a motriz
desse processo ¢ a sele¢do natural, segundo
a qual os organismos mais bem adaptados
ao ambiente sdo Dbeneficiados, tendo
sobrevivéncia e reproducdo diferenciada em
relagdo a média da populagdo. Sendo assim,
uma das premissas dessa teoria ¢ de que
cada organismo deve agir de modo a
maximizar seu valor adaptativo (ou em

inglés, fitness), expresso pelo niimero de
descendentes deixados a proxima geragao.

Apesar de sua alta empregabilidade, a
teoria da evolucdo por selegdo natural, tal
como foi proposta, ndo contemplava alguns
casos particulares. Alguns organismos
exibem comportamentos  considerados
altruistas, diminuindo seu fitness para
beneficiar outros membros da espécie. Por
exemplo, em certas espécies, individuos
despendem tempo e energia cuidando da
prole alheia (Garber, 1997; Manica &
Marini, 2012). Em determinadas espécies
eussociais, certas castas tém como papel
unico a defesa da coldnia, abdicando da
reproducdo para arriscar a propria vida em
defesa dos coespecificos (Wilson, 1978;
Qiu et al, 2017). Ainda, Fisher (1930)
discute o paradoxo da coloragdo
aposemadtica, como observado em larvas
gregarias (e.g. mariposas e borboletas,
ordem  Lepidoptera)  (Sillén-Tullberg,
1988); considerando que uma larva que
tenha um sinal visual para indicar
impalatabilidade precisa ser predada para
que as demais se Dbeneficiem dessa
caracteristica. Como explicar que esses
tragos possam ter sido evolutivamente
selecionados se diminuem a sobrevivéncia
dos individuos que os possuem? Casos
como esses permaneceram durante décadas
a margem da teoria de Darwin.

O objetivo dessa revisdo ¢ discutir os
conceitos de valor adaptativo inclusivo e
selecdo de parentesco, promovendo uma
breve contextualizagdo  historica do
surgimento dessas ideias, suas aplicacdes
experimentais e limitagdes.

Contexto histérico

Contemporaneo de Darwin, George J.
Mendel ofereceu as bases para o
entendimento de um aspecto fundamental
no processo da evolugdo por selecdo
natural: a  natureza  genética da
hereditariedade. No entanto, as leis de
Mendel foram reconhecidas e difundidas



apenas em 1918, algumas décadas apds a
proposicdo da teoria da evolugdo. Fisher
(1930) uniu as leis de Mendel a teoria
darwiniana em sua obra The genetical
theory of natural selection. Segundo as leis
de Mendel, o grau de parentesco entre um
parental e qualquer descendente direto ¢ de
50%. O mesmo grau de parentesco pode,
em média, ser observado entre irmaos
completos. Esse grau de parentesco pode
ser calculado para qualquer par de
individuos dentro de wuma populagido,
gerando um valor r (coeficiente de
parentesco de Wright, ou em inglés
“Wright’s coeficient of relatedness”), que
expressa a porcentagem de genes que dois
organismos compartilham.

As bases sobre a evolucdo dos
comportamentos classificados como
altruistas sugeriam que eles tenham surgido
em populacdes pequenas (Fisher 1930;
Haldane 1955). Neste caso, a baixa
viscosidade de uma populacdo (i.e. baixas
taxas ou amplitudes geograficas de
dispersdo) levaria a uma estrutura ndo
aleatoria entre os gendtipos, condicao
reconhecida como essencial para que um
comportamento altruista evoluisse por
selecdo. No entanto, até entdo nem Fisher,
nem Haldane tinham conseguido
desenvolver um modelo que expressasse de
maneira convincente como 0
comportamento poderia evoluir.

Valor Adaptativo Inclusivo e Selecio de
Parentesco

Willian Hamilton desenvolveu um
modelo genético utilizando o coeficiente de
parentesco de Wright (1930) e as ideias de
Haldane, onde demonstrou que um alelo
que favorece um comportamento altruista
poderia se espalhar para a populacdo sob
algumas condi¢des. A regra de Hamilton
(1964a) ¢ expressada pela seguinte equagdo

rB-C>0

onde r ¢ o grau de parentesco entre o
autor e o recebedor do comportamento
altruista, B ¢é o beneficio trazido ao
recebedor pelo ato altruista e C € o custo
imposto ao autor pelo comportamento
altruista, sendo que B e C sdo expressadas

em unidades de prole sobreviventes.
Quando o beneficio ao recebedor ¢ maior
que o custo trazido ao autor do ato altruista,
ou seja rB > C, o comportamento pode
evoluir por selegdo natural. Através desta
equacdo, Hamilton introduziu o conceito de
valor adaptativo inclusivo, ou inclusive
fitness. Inclusive fitness pode ser definido
como o ganho extra em valor adaptativo
trazido ao autor, através do comportamento
altruista, pela sobrevivéncia do beneficidrio
(Fig. 1). Fitness direto ¢ o ganho trazido ao
autor pela reprodugdo pessoal e fitness
indireto ¢ o ganho extra em reproducdo
trazido pela sobrevivéncia do parente.

Fitness direto

Inclusive fitness

Fitness indireto

Figura 1. Inclusive fitness, a somatoria do
fitness direto e do fitness indireto.

O termo sele¢do de parentesco, ou em
inglés kin selection, foi cunhado por
Maynard Smith (1964), que utilizou a regra
de Hamilton e o conceito de inclusive
fitness para mostrar que comportamentos
que sdo custosos aos individuos podem
evoluir se os individuos sdo parentes € o
ganho indireto ao autor é maior que os
custos associados ao comportamento
altruista.

Condicoes

Para que um traco evolua por sele¢ao
de parentesco, sdo requeridas condigdes ou
mecanismos que promovam associagdes
ndo aleatdrias entre os genotipos (Hamilton,
1971). Ou seja, os comportamentos
altruistas ndo sdo direcionados a individuos
aleatdrios da populacdo. Estes mecanismos
podem evocar o reconhecimento do parente
e a viscosidade da populagdo (Hamilton,
1964b). Por exemplo, populacdes com
baixa viscosidade populacional tem mais
chance de promover associagdes nao
aleatorias dentro de wuma populagio,
gerando uma estrutura espacial entre os
gendtipos. Mecanismos envolvidos com
reconhecimento entre gendtipos similares
também podem promover associagdes de



gendtipos  (Hamilton, 1964b). Mais
recentemente, o efeito da barba verde (“the
greenbeard effect”) tem também sido
descrito como um mecanismo que pode
promover a sele¢do de parentesco. Neste
caso, um traco conspicuo da populagdo,
como possuir uma “barba verde”, facilitaria
associagOes altruisticas entre os genotipos
mais aparentados (i.e. o comportamento
altruista ¢ direcionada apenas a recebedores
que também apresentem o traco) (Hamilton
1964b; Dawkins, 1976; West et al., 2010).

Evidéncias empiricas

Os machos de martim-pescador-
arlequim (Ceryle rudis) reproduzem-se a
partir do segundo ano de vida. Durante o
primeiro ano, podem ajudar seus pais a
criarem irmdos (ajudantes primarios) ou
ajudar casais ndo aparentados a eles
(ajudantes secundarios). Os ajudantes
primarios  entregam  aproximadamente
quatro vezes mais peixe aos casais ajudados
do que os ajudantes secundarios, o que
reduz sua chance de sobreviver e de
acasalar no proximo ano. Por isso,
considerando apenas o fitness direto
resultante da reproducdo no segundo ano de
vida, os ajudantes secundarios tem melhor
desempenho. No entanto, o fitness indireto
obtido pelos ajudantes primadrios através da
ajuda aos parentais garante a vantagem
dessa sobre as outras duas estratégias (Fig.
2) (Reyes, 1984).
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Figura 2. Inclusive fitness no martim-
pescador-arlequim  (Ceryle rudis). O
inclusive fitness de machos que ajudam
casais aparentados a eles (ajudantes
primarios) supera aquele dos ajudantes de
casais ndo  aparentados  (ajudantes
secundarios) e os ndo-ajudantes devido ao
fitness indireto. Adaptado de Reyes (1984).

A teoria da selecdo de parentesco
também tem sido proposta na elucidacdo de
fenomenos complexos, como a evolugdo do
comportamento social em Hymenoptera e
da multicelularidade em Clorophyceae
(Hamilton 1964b). Por exemplo, as abelhas
possuem o  sistema  genético de
determinacdo sexual do tipo haplodiploide.
Neste tipo de reprodugdo, os machos se
desenvolvem diretamente a partir do 6vulo
ndo fecundado, sendo, portanto, haploides,
e as fémeas sdo diploides, desenvolvendo-
se a partir do zigoto. Em consequéncia,
irmas sdo 75% relacionadas entre si, 50%
com suas filhas e filhos e apenas 25% com
os irmdos. O sistema haplodipléide nos
permite predizer que irmas preferem
investir em suas irmas (» = 0.75) ao invés
de seus proprios filhos (» = 0.5). Além
disso, outra predi¢do ¢ que os trabalhadores
preferem investir em irmds (» = 0.75) ao
invés de irmaos (r = 0.25) (Hamilton,
1964b). Por outro lado, maes sdo esperadas
a investir em filhos e filhas igualmente (» =
0.5). Um estudo com a formiga da madeira
Formica exsecta mostrou que rainhas
produzem numero igual de filhos e filhas,
mas a razdo sexual entre machos e fémeas
apresenta um viés na eclosdo dos ovos. As
trabalhadoras nas colonias reconhecem e
destroem muitos dos 6vulos colocados pela
rainha que contém machos (Sundstrom et
al., 1996).

No  entanto, existem  algumas
limitagdes a  respeito da  hipdtese
haplodiploide como forca motriz da
eussocialidade. Por exemplo, colonias onde
a rainha copula com mais de um macho
apresentam parentesco r que varia entre as
irmads; além disso muitas espécies
eussociais ndo sdo haplodiploides, como os
cupins que sdo diploides (Nowak et al.,
2010). Embora a eussocialidade tenha
evoluido diversas vezes de forma
independente em Hymenoptera, isto sempre
ocorreu em linhagens ancestrais onde
rainhas eram monogéamicas (Hughes et al.
2008). Por outro lado, Nowak et al. (2010)
argumenta que o parentesco 7 ndao ¢ um
fator determinante para a evolugdo da
eussocialidade, uma vez que muitas
espécies com sistema haplodiploide ou com
reproducdo clonal ndo s3o eussociais.
Nowak et al. (2010) desenvolveram um



modelo genético de selegdo em uma colonia
onde mdes e toda a prole eram
geneticamente idénticas (mais alto grau de
parentesco ) € encontrou que o parentesco
alto ¢ uma consequéncia da evolucdo do
comportamento eussocial e ndo a forca
motriz da evolugdo da eussocialidade, como
proposto por Hamilton (1964b).
Recentemente, Liao et al. (2015)
argumentaram que Nowak et al. (2010)
estavam errados em dizer que parentesco
ndo ¢ um fator importante para a evolugdo
da eussocialidade desde que o grupo ndo
permitiu que o parentesco variasse em seu
modelo. Liao et al. (2015) variaram o
coeficiente de parentesco da coldnia,
permitindo que uma certa fragdo da prole
fosse nao relacionada a rainha, e
encontraram que o grau de parentesco, em
fato, ¢ importante para a evolugdo do
comportamento eussocial.

A clédssica série evolucionaria da
microalga verde Volvox (classe
Clorophyceae) também pode ser um
exemplo da selegdo de parentesco
(Hamilton, 1964b). Aqui, ¢ possivel que, no
inicio da evolugdo da multicelularidade, a
predagdo possa ter exercido importante
pressdo para formagdo das colonias (Ruiz-
Trilo & Nedelcu, 2015). No entanto,
acredita-se que a existéncia de multiplas
espécies e linhagens no mesmo ambiente
implicava uma limitacdo a formacdo de
grupos, ja que cada um dos gendtipos
investia em seu proprio valor adaptativo ao
invés do grupo (Durand et al., 2016). Nos
ultimos anos, tem sido proposto que um dos
mecanismos envolvidos na associacdo ndo
aleatoria entre os gendtipos dessas
microalgas pode ter sido a acgdo de
compostos espécie-cepa-especificos
liberados controladamente no meio através
do fendmeno da morte celular programada
(MCP), ou, em inglés, programmed cell
death (PCD). Essas substancias, com
efeitos distintos no valor adaptativo dos
individuos, podem ter provido uma solucgao
para o problema da homogeneizacdo
genética dos grupos, uma vez que Os
beneficios dos efeitos positivos se
estenderiam apenas aos parentes (Durand et
al., 2016). Dessa forma, ¢ provavel que os
efeitos espécie-cepa-especificos da MCP
(Durand et al., 2014) tenham
homogeneizado a composicdo genética do

grupo, levando a uma grande relagdo
genética entre os individuos sobre os quais
a selecdo de parentesco pode agir,
favorecendo posteriormente a
multicelularidade.

Conclusao

A evolucdo do comportamento social
altruista foi um grande problema para a
teoria de evolugdo de Charles Darwin.
Fisher (1930) e Haldane (1955) foram os
primeiros que propuseram que alguns
fatores como populacdes pequenas, baixa
viscosidade populacional e sistemas de
acasalamento seriam importantes no
agrupamento ndo aleatdério de genodtipos, o
que poderia levar & evolugdo do
comportamento altruista. No entanto,
somente em 1964 o modelo do valor
adaptativo inclusivo de Hamilton foi capaz
de explicar de maneira convincente como o
comportamento altruista evoluiu em castas
ndo reprodutivas. Embora a hipotese
haplodiploide apresente problemas para
explicar alguns casos de eussocialidade
(como o caso dos cupins diploides), a teoria
da selecdo de parentesco nas bases do
modelo do fitness inclusivo de Hamilton
continua sendo suportada por evidéncias
empiricas, sugerindo que o grau de
parentesco tem papel importante para a
evolucdo do comportamento eussocial.
Portanto, a teoria da sele¢do de parentesco
continua sendo robusta para a explicacdo de
uma vasta gama de comportamentos
altruistas na biologia evolutiva.
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Resumo

A ecologia de comunidades tem como
objetivo principal entender os padrdes de
distribuicdo de espécies no espaco e no
tempo. Nas ultimas cinco décadas muitos
avancos foram alcancados na ecologia de
comunidades com a descri¢do de padrdes e
a formulacdo de teorias que descrevem os
principais mecanismos responsaveis por
estes padrdes observados. No entanto, ao
contrario de outras dreas como a genética
de populacGes, a ecologia de comunidades
carecia de uma teoria sintese que
conciliasse todos os avangos cientificos
historicamente adquiridos. Neste contexto,
surgiu o arcabouco tedrico-conceitual do
ecologo Mark Vellend que formulou a
Teoria de Comunidades Ecoldgicas. Nesta
revisdo apresentamos 0S quatro processos
ecoldgicos fundamentais (Selecdo, Deriva,
Dispersao e Diversificacdo) na
estruturacdo de comunidades ecoldgicas
descritos por esta teoria, contextualizado-
0os com um breve histérico de ideias em
ecologia de comunidades. Também
demonstramos com dados cienciométricos,
adquiridos por meio de uma revisao
bibliografica sistematica, o impacto
cientifico deste arcabouco conceitual no
campo da ecologia de comunidades. Por
fim, apresentamos estudos de caso que
mensuraram diretamente a importancia
relativa destes processos na estruturagao

de comunidades e discutimos as
limitagcdes desta estrutura ainda ndo ser
amplamente aplicada a dados
observacionais.

Introducao

Padroes globais de distribuicdo geografica
da Dbiodiversidade sdao objeto de
curiosidade e investigacdo cientifica desde
0 século dezenove, quando naturalistas

Brasil

classicos como Alexander Humboldt
(1769-1859) e Charles Darwin (1809-
1882) realizavam as primeiras expedigoes
cientificas de escala global. Desde entao,
muitos padroes da biodiversidade foram
revelados como a distribuicio da
abundancia de espécies (Brown 1984),
relacdes espécie-area (Preston 1962),
distancia-decaimento (Morlon et al.
2008) e espécie-tempo (Adler et al. 2005),
padrdes latitudinais da diversidade
(MacArthur 1965, Pianka 1966), dentre
outros (Marquet et al. 2014). Neste
cendrio surge o campo da ecologia de
comunidades que tem como objetivo
principal entender os padrdes de
diversidade, composicdo e distribuicdo de
espécies no espaco e no tempo (Vellend
2010).

Nas ultimas cinco décadas nosso
conhecimento neste campo de pesquisa
avancou com o acumulo de evidéncias que
ajudaram na formulacdo de centenas de
conceitos (Palmer 1994), descrevendo os

principais mecanismos por trds dos
padrdes observados de distribuicdo e
estruturacdo da  biodiversidade. No

entanto, ao contrario de outras areas como
a genética de populagdes (Pigliucci 2007),
a ecologia de comunidades carecia de uma
teoria sintese que conciliasse todos os
avangos cientificos historicamente
adquiridos. Neste contexto surge a Teoria
de Comunidades Ecologicas (Vellend
2016), que basicamente adapta o
arcabouco conceitual da genética de
populagOes para resumir e unificar as
principais teorias desenvolvidas ao longo
do tempo na ecologia de comunidades
(Tabela 1).

Esta teoria sugere que todos os
mecanismos descritos na literatura podem
ser atribuidos basicamente a quatro tipos



de processos: selecdo, deriva ecoldgica,
dispersdo e diversificacdo (Vellend 2010,
2016).

O objetivo desta revisdo é apresentar 0s
quatro principais processos ecoldgicos
determinantes na  estruturagdo  de
comunidades ecoldgicas de acordo com o
marco tedrico de Mark Vellend (Vellend
2010, 2016). Para demonstrar o impacto
desta teoria no campo da ecologia também
apresentamos dados cienciométricos e
alguns exemplos de estudos recentes que
aplicaram esta teoria a dados reais de
comunidades ecoldgicas.

A Teoria de Comunidades Ecolégicas

A Teoria de Comunidades Ecolégicas foi
apresentada a comunidade cientifica por
Mark Vellend em seu artigo “Conceptual
Synthesis in Community Ecology”
publicado no histérico periédico cientifico
“The Quarterly Review of Biology”
(Vellend 2010). Esta teoria foi
posteriormente desenvolvida e explorada
com mais detalhes e estudos de caso em
seu livro “The Theory of Ecological
Communities” (Vellend 2016). Segundo
esta teoria, a estruturacdo de comunidades
ecoldgicas é direcionada pela interacdo de
quatro classes fundamentais de processos
ecologicos, dos quais dois sdo
responsaveis pela perda de espécies
(selecdo e deriva ecoldgica) e dois pelo
ganho de espécies (diversificacdo e
dispersao) pela comunidade (Figura 1).

A sele¢do pode ser definida como forcas
ecolégicas que alteram a estrutura da
comunidade devido a diferencas na
aptiddo dos individuos de determinadas
espécies (Figura 1) (Vellend 2010). O
processo de selecao resulta
obrigatoriamente de fatores
deterministicos como condi¢Oes abidticas
(ex.: temperatura, pH e salinidade) e
interagbes bidticas (ex.. competicdo,
facilitacdo, mutualismo e predacdo). Este
mecanismo de selecdo de espécies a
fatores deterministicos ndo é novidade na
ecologia e, na verdade, tem sido o
processo ecolégico mais amplamente
estudado e testado na literatura desde o
final dos anos 1950, quando Evelyn
Hutchinson formulou a teoria de nicho
ecolégico (Tabela 1). Posteriormente,

outros eco6logos também focaram seus
esforcos em estudar, por exemplo, a
importancia de levar-se em consideracao
diferencas em escalas espaciais e
temporais no efeito de filtros ambientais
(processo de selecdao) (Ricklefs 1987,
Brown 1997) . Muitos  estudos
observacionais e experimentais
demonstraram também que a selecdo por
interagdes ecoldgicas, como competicdo
(Tilman 1977, Descamps-Julien &
Gonzalez 2005, Adler et al. 2006) ou
predacdo (Huffaker et al. 1963, Fussmann
et al. 2000, Krebs et al. 2001), sdo
dependentes da densidade das populagoes
das espécies envolvidas (Vellend 2010).

A deriva ecolégica é definida como
mudancas aleatérias na abundancia
relativa dos organismos (Vellend 2010,
2016). Apesar de ecélogos citarem de
maneira mais genérica a relevancia de
elementos estocdsticos na estruturacdo de
comunidades h& muitas décadas (Vellend
2010), a real importancia deste processo
foi incorporado pela primeira vez a
ecologia de comunidades pela teoria
neutral de Hubbel (2001). A deriva
ecologica é um processo estocastico que
pode causar a extingao de espécies com
pequenas populagdes na comunidade
(Figura 1), o que tem bastante relevancia
para conservacdo da biodiversidade. Medir
o efeito da deriva ecolégica sobre
comunidades ecoldgicas é um desafio pois
muitas vezes este pode ser confundido
com processos de selecdo direcionados por
fatores bidticos ou abidticos ndo medidos
no estudo (Vellend 2010). No entanto,
alguns  estudos  experimentais  de
competicdo comprovam que em interagcoes
entre duas espécies ecologicamente
equivalentes, pode haver efeitos aleatorios
que favorecem alternadamente uma das
espécies envolvidas, mesmo que sob
condicOes iguais e controladas (Mertz et
al. 1976, Siepielski et al. 2010).

A diversificacdo é um processo evolutivo
de geracdo de novos variantes genéticos
como resultado do balanco entre
especiacdo e extingdo (Figura 1) (Vellend
2010, 2016). Este  processo €
particularmente importante na
determinacdo da estrutura de comunidades
quando consideradas regides amplas como



Tabela 1. Resumo dos quatro processos ecologicos fundamentais da Teoria de Comunidades
Ecoldgica e sua relacdo com as principais teorias em ecologia de comunidades (adaptado de
Vellend 2016).

Teoria Selecao | Dispersao | Deriva |Diversificacao Referéncia
Nicho Ecolégico X (Hutchinson 1957)
Biogeografia de X X (MacArthur & Wilson

Ilhas 1967)

Teoria Neutral X X X (Hubbell 2001)
Metacomunidades X X X (Leibold et al. 2004)
Sintese conceitual X X X X (Vellend 2010)
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Figura 1. Esquema do arcabougo conceitual da Teoria de Comunidades Ecologicas (Vellend
2016) explicando como (A) os quatro processos ecolégicos fundamentais influenciam o
nimero de espécies (E) em uma determinada comunidade ecolégica (cada circulo representa
um individuo e cada preenchimento indica espécies diferentes); e (B) como estes processos
mediam o efeito de fatores geograficos, ambientais e bi6ticos sobre a estruturacdo espacial e
temporal de comunidades ecologicas (adaptado de Vellend 2016).




continentes ou dareas isoladas como ilhas
(MacArthur 1969, Ricklefs 2008) . Porém,
a diversificacdo também pode atuar em
escalas espaciais relativamente menores e,
provavelmente, contribui junto com a
selecdo para alguns padrGes descritos de
relacGes entre diversidade e gradientes
ambientais (Ricklefs 2004). Comunidades
ecolégicas podem se  diversificar
(diversificacdo taxonOmica, filogenética e
genética) em diferentes escalas temporais.
De maneira geral, microrganismos se
diversificam numa escala de tempo muito
menor que macrorganismos devido suas
elevadas taxas de reproducdo e mutagdo
génica (Zhou & Ning 2017). Portanto,
pode-se esperar que este processo seja
mais relevante e mensurdvel em
comunidades microbianas. Porém, a
influéncia da diversificacdo tende a ser
relativamente menor em ambientes com
alta taxa de dispersao (Stegen et al. 2015),
como é o caso dos oceanos.

A dispersdo pode ser definida basicamente
como um processo de movimentagdo e
estabelecimento de organismos no espaco
(Vellend 2010, 2016). Este processo tem
sido abordado por diferentes teorias
ecoldgicas (Tabela 1) ao longo dos ultimos
50 anos, como a teoria de biogeografia de
ilhas (MacArthur & Wilson 1967) e a
teoria neutral (Hubbell 2001), e,
principalmente, pela mais recente teoria de
metacomunidades (Leibold et al. 2004,
Holyoak et al. 2005), que enfatizou o
papel da dispersdo influenciando padrdes
de comunidades em multiplas escalas
espaciais. Este processo interage com
processos como selecdo ou deriva para
influenciar os padroes de comunidades
locais e regionais (Vellend 2010). A
dispersdao pode ser considerada tanto um
processo deterministico como estocasticos,
de acordo com a biologia dos organismos
e as caracteristicas do ecossistema em
questdo. Por exemplo, enquanto a
dispersdo de animais ou plantas pode ser
considerada deterministica pois envolve
decisbes comportamentais e interagoes
ecoldgicas, a dispersdo de microrganismos
planctonicos é geralmente considerada
estocastica devido ao seu carater passivo
(Zhou & Ning 2017).

Analise cienciométria

Nossa analise cienciométrica demonstra
que o arcabouco teérico de Vellend tem
sido de fato reconhecido pela
comunidades cientifica como evidenciado
pelo nimero crescente de citacdes do seu
trabalho em revistas de alto impacto
(Figura 2) na area de Ecologia, Ciéncias
Ambientais e outras areas cientificas
(Figura 3).

Nosso levantamento apontou que 30%
destes trabalhos foi realizado com
comunidades microbianas, com uma
tendéncia crescente a partir do ano de
2013 (Figura 2). Este viés fica evidente
também pelo grande nimero de citagdes
deste trabalho em revistas importantes na
area de ecologia microbiana como ISME
Journal, Environmental Microbiology e
FEMS Microb Ecol (Figura 3). Também
foi observado que o maior numero de
artigos focou em ecossistemas terrestres e
de agua doce (lagos, rios, riachos, etc.) de
clima temperado (Figura 4). A maioria
destes artigos foram categorizados como
observacionais (~33%) e experimentais
(~28%) (Figura 4).

Por fim, constatamos que a ampla maioria
dos artigos citam o trabalho de Vellend
(2010) apenas na introducao (~80%) ou
discussao (~15%), enquanto que apenas
trés trabalhos de fato mensuraram e
compararam a relevancia destes processos
em comunidades.

Aplicacoes e limitacoes

Uma vantagem deste arcabougo teérico é a
discussdo  holistica dos processos
estruturantes de comunidades ecoldgicas,
permitindo comparar a importancia
relativa destes processos entre diferentes
organismos e ecossistemas (Vellend
2016). No entanto, constatamos que
apenas trés artigos de fato quantificaram
simultaneamente ao menos trés destes
processos, de forma que suas importancias
relativas pudessem ser determinadas.
Além disso, todos estes estudos que
mensuravam 0S processos diretamente
foram  aplicados a  comunidades
microbianas (Stegen et al. 2013, Logares
et al. 2018b, 2018a).
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O maior ntmero de trabalhos com
microrganismos  estd  provavelmente
associado a publicacdio do trabalho de
Stegen (2013) que, com base no arcabougo
de Vellend (2010), apresenta um modelo
matematico que pode ser aplicado para
mensurar  0S  principais  processos
ecoldgicos (com excecdo da diversificagdo
devido a sua dificil mensuracdo em curto
prazo) em comunidades bacterianas. Neste
trabalho, constatou-se que comunidades
bacterianas que habitam sedimentos
aquaticos foram estruturadas
principalmente por selecio (~42%),
seguido por dispersdo (~35%) e deriva
ecologica (~22%). Também foi constatado
que a importancia relativa destes
processos varia em estratos do sedimento
com distintas granulometria. Nas camadas
mais superficiais com grao mais grossos, a
dispersdao apresentou maior contribuicdo
(40%) em comparacdo a selecdo (33%).
Por outro lado, em camadas mais
profundas com grdos mais finos e
compactos, a selecdo passa a ser o
processo mais importante (57%) e
comparacdo com a dispersio (15%)
(Stegen et al. 2013).

Mais recentemente, dois trabalhos
aplicaram o modelo de Stegen (2013) para
determinar a importancia relativa destes
processos ecoldgicos em comunidades
microbianas planctdnicas, comparando
procariotas e eucariotas de diferentes
ecossistemas. Estes trabalhos demonstram
que existem diferencas na importancia
relativa destes processos entre procariotas
e eucariotas em diferentes ecossitemas
aquaticos (Logares et al. 2018b, 2018a).
No primeiro estudo conduzido em lagos,
observou-se que a comunidade bacteriana
é estruturada principalmente por selecdo,
enquanto que microeucariotos foram
estruturados  predominantemente  por
deriva ecoldgica (Logares et al. 2018b) .
No estudo conduzido no oceano global,
constatou-se que os processos de selecdo,
dispersdo e deriva tiveram um papel
balanceado (~33%) na estruturagdo da
comunidade bacteriana, enquanto que a
limitacdo por dispersdo (~76%) foi o
processo dominante na estruturacao da
comunidade de microeucariotas (Logares
et al. 2018a).

Porém, de acordo com nosso levantamento
bibliogréafico, ndo existem trabalhos que
apliquem um modelo matematico similar
para determinar 0s processos ecologicos
de Vellend a macrorganismos. Este fato
deve-se provavelmente a inexisténcia de
métodos adequados para medir estes
processos, 0 que pode estar associado ao
fato que o primeiro método de mensuracao
destes  processos foi aplicado a
comunidades microbianas e, inclusive,
publicado em uma revista de ecologia
microbiana (Stegen et al. 2013).

Para aplicar o método apresentado neste
artigo é preciso gerar uma matriz de
distancia filogenética entre as espécies de
uma dada comunidade, o que no caso de
microrganismos s6 é possivel através do
uso de dados moleculares. Para determinar
a importancia relativa dos processos
ecologicos para comunidade de
macrorganismos através deste método
matematico, seria necessario gerar uma
matriz de distancia filogenética (Stegen et
al. 2013), o que seria possivel com duas
abordagens de acordo com o taxon de
interesse: 1) morfolégica, a partir da base
de dados de comunidades baseadas em
morfologia, o que estd amplamente
disponivel para distintos grupos; ou 2)
molecular, a partir de dados moleculares
de macrorganismos com sequencias
(barcoding), por exemplo de DNA
mitocondrial (i.e.: coxI gene) (Galtier et
al. 2009) ou cloroplastico (i.e.: rbcL gene)
(Uncu et al. 2015), o que esta
publicamente disponivel para alguns
grupos e pode ser gerado para ao menos
um individuo de cada espécie da
comunidade de interesse.

O aperfeicoamento destas ferramentas
metodoldgicas  possibilitaria que mais
estudos investigassem a importancia
relativa destes processos fundamentais na
estruturacdo de diferentes comunidades
ecologicas. Existem algumas ferramentas
para determinar a importancia relativa de
selecdo em relacdo a  processos
estocasticos de maneira mais geral
(Vellend et al. 2014). ou a processos
especificos como dispersdo (van der Plas
et al. 2015). No entanto, estes trabalhos
ndo contabilizam de maneira integral os
quatro processos ecolégicos fundamentais,



como no trabalho de Stegen (2013), o que
inviabiliza uma das principais vantagens
do arcaboucgo conceitual de Vellend, que é
a comparagao sistematica destes processos
entre distintos ecossistemas e organismos.

Conclusao

O marco teérico de Vellend possui um
grande valor histérico, pois apresenta pela
primeira vez uma visdo integrada dos
importantes conceitos desenvolvidos em
Ecologia de Comunidades ao longo da
dltima metade de século. A contribuicdo
deste arcabouco tedrico tem sido de fato
reconhecido pela comunidade cientifica.
No entanto, a maioria dos artigos citou
este trabalho apenas para introduzir ou
discutir o assunto de maneira geral, mas
ndo mensuraram e testaram a importancia
relativa de cada um destes processos
ecoldgicos. Além disso, existe ainda um
viés quanto ao taxa, j@ que a ampla
maioria dos artigos que citaram o trabalho
sdo focados em comunidades microbianas.
Este viés é ainda mais evidenciado pelos
trabalhos que aplicaram o marco tedrico
para mensurar estes processos, que Sao
todos aplicados a comunidades
microbianas (procariotas e eucariotas).
Mais estudos sdo necessarios para
quantificar a importancia relativa destes
processos fundamentais na estruturagao de
comunidades ecoldgicas de diferentes taxa
e ecossistemas.
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Resumo

Metapopulacdes sdo conjuntos de populagdes
separadas espacialmente que interagem entre
si, formando uma dinamica de extingdo e
recolonizagdo dos fragmentos. A Teoria de
Metapopulagdes descreve a dindmica dessas
populacdes, sendo utilizada na modelagem
matematica e para prever as chances de
extingdo ou sobrevivéncia das metapopulagdes.
A Teoria de Metapopulagdes é extremamente
importante para a conservagdo no cenario atual
de perda e fragmentagdo de habitats devido a
acoes antropicas. Neste trabalho apresentamos
o conceito de metapopulagdes, suas
implica¢des na genética de populagdes e suas
aplicagdes para a conservagao de espécies.

Introduciao

Metapopulagdes sdo assembleias regionais de
espécies, espacialmente estruturadas, cuja
sobrevivéncia a longo prazo depende do
equilibrio entre extingdo e recolonizacdo dos
fragmentos ocupados, ou seja, o que rege a
dindmica de metapopulacdes, basicamente,
mas nao somente, ¢ a relacdo extingdo-
recolonizagdo, assim como qualquer dinamica
populacional com padrdo espacial (Hanski,
1998). Metapopulagdes ndo sdo “populacdes
de populagdes” (Levins, 1969); o conceito ¢
muito mais amplo, e ndo inclui somente a
distribuicdo espacial das subpopulagdes, mas
também as interagdes entre elas. A dindmica
dessas  metapopulagcdes ¢ extremamente
importante, até mais que as taxas de natalidade
e mortalidade; a interacdo com o fragmento ¢

aqui o ponto crucial para a manutencdo da
metapopulagdo.

A teoria de metapopulagdes pode ser utilizada
como ferramenta de predi¢do de possiveis
fendmenos numa metapopulagdo, tais como
dispersdo e ocupagdo de  paisagens
fragmentadas reais, o que torna a teoria de
metapopulagdes de extrema importdncia no
ambito conservacionista atual, j& que
ocorreram mudancas drasticas a nivel global,
nos ambientes naturais, devido as perturbagdes
antropogénicas, tais como a fragmentacdo de
habitats por conta de desmatamentos,
constru¢do de estradas, expansdo de cidades,
entre outros, que afetam a dinamica de
metapopulagdes sejam elas animais ou
vegetais.

O objetivo deste trabalho foi fazer uma revisao
do conceito da teoria de metapopulagdes e suas
implicacdes na genética e conservacdo de
espécies, a fim de auxiliar e introduzir a este
tema de ecologia de populacdes.

Conceitos de metapopulagdes

O modelo de metapopulagdes surgiu com
Levins em 1969, com uma teoria classica e
muito restritiva, ja que considera apenas as
relacdes de extingdo local e recolonizagdo em
cada geragdo, cujas interagdes e fatores
biologicos sdo desprezados, analisando apenas
as propriedades da dindmica da metapopulagdo
ndo ligadas a nenhum detalhe biologico
particular, o que permite um olhar mais amplo.
Para Levins, a metapopulagdo constituia-se de



um conjunto de diversas populacdes habitantes
de uma mesma localidade (Hanski, 1998).
Contudo, esta teoria clissica ja ndo era
suficiente, pois os conceitos de ecologia
populacional relacionados a ocupagdo continua
ou uniforme, presente em livros textos, podem
ndo ser a melhor maneira de se observar o
ambiente, e até podem nunca terem estado
certas (Rockwood, 2006), visto o estado atual
de fragmentacdo ambiental resultados das
constantes atividades humanas. Hanski entdo
aplicou a teoria de Levins de metapopulagdo,
no estudo de fragmentacdo de paisagens
(Hanski, 1999; 2001) que basicamente
utilizava andlises estatisticas para determinar
as probabilidades de extingdo e colonizagdo de
um fragmento. Com isso, houve a
incorporacdo da estrutura da paisagem na
modelagem matematica se atentando apenas a
presenca ou auséncia da espécie, ignorando a
dindmica populacional. O modelo de Hanski
foi capaz de elucidar o que determina a
ocorréncia de metapopulagdes em locais
extremamente fragmentados. Neste modelo,
Hanski uniu metapopulacdo a ecologia espacial
determinando “patchs” (fragmentos) para
entdo observar se 0os mesmos encontravam-se
ocupados ou ndo, de modo a mapear a
distribuicdo espacial das espécies. Aqui, a
observacdo torna-se momentanea, se reduz a
meros “pontos no mapa” e desconsidera agdes
anteriores que levaram a atual distribuicdo ou
ainda as forcas atuantes para a manutengdo
desta conformag¢ao (Rockwood, 2006).

Deste modo, o uso de apenas duas
variaveis pode ndo ser a melhor representagao,
j& que um patch ndo ocupado ndo significa
necessariamente que ele é inadequado aquela
populagdo (May & MacLean, 2007). A chave
deste problema ¢ o equilibrio das interagdes.
Em equilibrio, nem todos os fragmentos estdo
ocupados e, dependendo da natureza das
interagdes, uma fragdo substancial das
manchas de habitats perfeitamente adequado
podem estar desocupadas, ja que héd recursos
locais  limitantes para a  coexisténcia
(Hutchinson, 1961).

E comum que ocorram efeitos adicionais
a extingdo e colonizacdo, que requerem
investimentos energéticos de toda wuma
populagdo (Lehman & Tilman, 1997) como a
capacidade competitiva e a relagdo predador —
presa. Se em um processo de colonizacdo de
um fragmento a espécie menos competitiva
recorre a fuga para um novo local, antes que a
exclusdo competitiva possa ocorrer, ha a
extingdo local desta metapopulacdo
(Rockwood, 2006).

A destruicdo de habitat causa a
diminui¢cdo da curva de colonizagdo e torna-a
menos ingreme em dire¢do a origem, cuja
colonizagdo ¢ dificultada pela redugdo do
numero de fragmentos disponiveis para
colonizagdo (Fig. 1). Se a fragmentagdo for tdo
extensa que a inclinagdo da curva de
colonizagdo se torna menor que a de extingao,
(Fig 1) a extingdo se torna inevitdvel (May &
MacLean, 2007), ou seja, a destrui¢do dos
fragmentos excedeu o limiar de extin¢do e
ocasionou na erradicagdo da metapopulacio.
No entanto, ¢ preciso salientar que tal processo
ndo ocorre instantaneamente; quando o limite ¢
ultrapassado a metapopulacdo entra num
estado de divida de extingdo (Tilman et al,
1994), que a fara diminuir de tamanho até
desaparecer a longo prazo.

Além da destruicdo de fragmentos, as
metapopulagdes sofrem efeito de resgate
(Hanski, 1998) e efeito de Allee (Stephens &
Sutherland, 1999). O efeito de Allee ocorre
quando a metapopulacdo se encontra em baixa
densidade e assim ha pouca natalidade ou alta
mortalidade, no entanto, somente tais taxas nao
sdo suficientes para a manutengdo da
metapopulagdo, ¢ necessario o fluxo de
migragdo. Portanto, o efeito resgate ¢
caracterizado pela entrada/coloniza¢do de um
fragmento a fim de reduzir a taxa de extingdo
(aumenta a colonizacdo e diminui a extingdo e
vice-versa) denominado por Begon et al (1996)
de dependéncia de densidade inversa. Como
resultado, observa-se que tais metapopulacdes
acabam se distribuindo de forma bimodal pela
paisagem; isso significa que os fragmentos ou
estardo com abundancia de espécies ou com



nenhuma e aquelas que ainda se encontram em
estado de transi¢do de equilibrio ndo entraram
no estudo — pois se encontram fora da éarea de
estudo em resultado das migragdes (May &
MacLean, 2007).

0.1 A

Colonization or extinction rate

|
A y*
0.00 0.25 0.50 0.75 1.00

Proportion of patches occupied

Figura 1. Modelo cléssico de Levins.
Demonstra como a taxa de colonizagdo das
metapopulacdes (pardbola) e extingdo (linha
reta) variam em funcdo do nivel de ocupagdo
do pacth. A maior pardbola ¢ um patch
intocado  (origem), enquanto a menor
representa um patch fragmentado (ambiente
cuja metade da é4rea foi destruida); o y* indica
o nivel de equilibrio da ocupacdo de cada
patch, cuja as curvas de colonizacdo e extingdo
se cruzam. A destrui¢do do fragmento diminui
crucialmente a inclinagdo da colonizagdo.
Adaptado de May & McLean (2007).

Genética de Metapopulacdes

Os processos de extingdo e recolonizagdo
podem ter grande impacto na composi¢do e
variabilidade genética das populagdes, mas
ainda se sabe pouco sobre quais padrdes sdo
gerados na natureza pela estrutura de
metapopulagdes (Harrison & Hastings, 1996).
Essas questdes tém despertado o interesse de
bidlogos evolutivos e geneticistas da
conservagdo preocupados com a diminui¢do da
variabilidade genética e depressdo por
endocruzamento, o que pode ameacgar a
sobrevivéncia de populacdes (Saccheri et al.,
1998).

As extingdes locais aceleram a deriva génica
pois, quando uma subpopulacdo desaparece

seus alelos privados sdo perdidos, diminuindo
a variacdo genética na populacdo como um
todo (Fig. 2) (Pannell & Charlesworth, 2000).
A recolonizagdo desses fragmentos através da
dispersdo de individuos de outras populagdes
implica em fluxo génico, o que impede a
diferenciacdo das populacdes (Fig. 2). Assim, a
rotatividade populacional causa a
homogeneizagdo das populacdes e previne a
especiacdo (Fig. 2) (Harrison & Hastings,
1996). No entanto, essa homogeneizagdo s6
ocorre quando os propagulos sdo grandes ¢ ha
a mistura de individuos de varias populacdes;
se a espécie tem capacidade de dispersdo
menor, com propagulos pequenos e originados
de poucas populagoes fonte (efeito gargalo), a
rotatividade de populagdes locais pode acabar
aumentando a  diferenciagdo entre as
populacdes (Harrison & Hastings, 1996).
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Figura 2. Relagdes esperadas entre a
rotatividade populacional e diferenciacdo
genética entre populagdes. As setas indicam os
efeitos sobre a diferenciacdo de populagdes e
se esses sdo positivos (+) ou negativos (-).
Adaptado de Harrison & Hastings (1996).

Os casos discutidos anteriormente utilizam o
modelo classico de metapopulacdo proposto
por Levins (1969) que pressupde que todos os
fragmentos tém uma chance igual de extingdo,
que as extingdes ocorrem de forma
independente e sdo compensadas pela
recolonizagdo. No entanto, esse modelo ¢
simplificado e ¢é pouco provavel que na
natureza sejam encontradas metapopulagdes
divididas o suficiente para que as populagdes
sejam  extintas de forma totalmente
independente, e ainda assim conectadas o
suficiente para que a metapopulacdo persista a



longo prazo (Hastings & Harrison, 1994).
Modelos mais realistas incluem outros tipos de
metapopulagdes como aquelas tdo
interconectadas pela dispersdo que dificilmente
ocorrem extingdes locais formando assim uma
unica popula¢do fragmentada (Fig. 3). Esse
tipo de populagdo estd em panmixia, isto &,
todos os individuos tém o potencial de acasalar
com qualquer outro individuo. No outro
extremo, algumas populagdes podem estar tdo
pouco conectadas que a extingdo local ndo ¢
compensada pela recolonizagdo, fazendo com
que a metapopulagdo caminhe rumo a
divergéncia entre populagdes ou a extingdo
(Pannell & Charlesworth, 2000).

Em metapopulagdes reais, diferencas de
tamanho e qualidade dos habitats permitem
que algumas populagdes nunca sejam extintas,
formando uma dindmica “continente-ilha”
(Fig. 3). Nesse tipo de metapopulacdo a
variacdo genética ndo muda, porque, embora
as ilhas sofram rotatividade, passando por
deriva genética, gargalo e efeito fundador, os
continentes sdo fixos e contém toda a riqueza
alélica da metapopulagdo (Harrison &
Hastings, 1994).
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Figura 3. Diferentes tipos de metapopulagdes.
(a) classico (Levins); (b) continente-ilha; (c)
populacdo fragmentada; (d) ndo-equilibrio; (e)
caso intermediario combinando caracteristicas
de (a)-(d). Os simbolos preenchidos sdo
fragmentos de habitat ocupados; simbolos ndo
preenchidos, fragmentos de habitat vagos;
setas representam dispersdo; linhas externas
pretas abrangendo simbolos preenchidos (tanto
grupos como simbolos individuais), limites das

populagdes locais. Adaptado de Harrison &
Hastings (1996).

Conservacao

O modelo de metapopulagdes proposto por
Levins em 1969  foi
desenvolvido em estudos sobre controle de
pragas agricolas, mas posteriormente o0

originalmente

conceito foi ampliado e se mostrou util para
descrever a dindmica de populagdes em
ambientes fragmentados. A teoria se tornou
ainda mais relevante nos dias atuais devido a
fragmentacdo de habitats por a¢des antropicas,
o que faz com que as populagdes se tornem
cada vez menores ¢ mais isoladas, ameagando
a sobrevivéncia das espécies a longo prazo.

Nesse contexto, a teoria de metapopulacdes
tem um papel importante na restauracdo
ambiental e no planejamento de dareas
protegidas. O design de reservas deve levar em
conta a conectividade entre os fragmentos
permitindo a dispersdo de individuos das
subpopulagdes de forma que as extingdes
locais sejam compensadas pela recolonizacdo
(van Nouhuys, 2016). Também ¢ importante
definir qual ¢ a area e o nimero minimo de
fragmentos necessarios para a maximizar a
chance de sobrevivéncia da metapopulacdo
(van Nouhuys, 2016). Isso deu origem ao
debate SLOSS (Single Large Or Several
Small), isto ¢, se uma unica populacdo grande
ou varias populagdes menores sdo melhores na
conservagdo de uma espécie alvo. Nao ha uma
unica resposta para essa questdo. Por um lado,
se uma Unica populagdo grande for extinta
devido a flutuagdes ambientais, esta ndo pode
ser recolonizada; por outro, os fragmentos
menores sao mais vulneraveis a extingdes
locais devido ao efeito de borda, endogamia e
limitagdo de recursos (Akgakaya et al., 2009).
Se flutuagdes ambientais afetarem varios
demes ao mesmo tempo ou se a dispersdo de
individuos ndo for suficiente para recolonizar
fragmentos vagos, a metapopulagdo terd um
risco maior de extingdo (Akgakaya et al.,
2009). Assim, o modelo utilizado dependera de
varios fatores, como a conectividade,
capacidade de dispersdo, tamanho das



populagdes e recursos disponiveis (Breininger
et al.,, 2002). Em alguns casos, o melhor
modelo para garantir a sobrevivéncia da
metapopulagdo pode ser uma combinagdo de
alguns fragmentos grandes e varios pequenos
(Puckett & Eggleston, 2016).

Apesar da importancia da conectividade entre
as populagdes para diminuir as chances de
extingdo, em caso de doencas contagiosas a
alta dispersdo de individuos pode contaminar
outras populacdes e desencadear epidemias
(Hess, 1996). Nesse cendrio, pode ser mais
vantajoso manter algumas populagdes isoladas
para diminuir os impactos da doenca na
metapopulagdo (Hess, 1996).

As aplicacdes da teoria de metapopulagdes ndo
se limitam ao delineamento de unidades de
conservagdo. O conceito pode também ser
aplicado ao manejo de espécies exodticas
invasoras. Um exemplo é o vison-americano
(Neovison vison), um mustelideo nativo da
América do Norte que foi introduzido na
Escocia onde se tornou uma ameaga a
biodiversidade local ao predar aves e pequenos
mamiferos. Utilizando a genética de
populagdes pesquisadores foram capazes de
identificar as rotas de dispersdo e as
populagdes fonte responsdveis pela expansdo
geogréafica (Fraser et al., 2013). Os esforcos de
manejo devem ser direcionados para a
erradicacdo dessas populagdes fonte e na
diminui¢do da conectividade para evitar a
recolonizagdo (Fraser et al., 2013). O controle
ou erradicacdo de espécies exdticas invasoras ¢
dificil e demanda muitos recursos, sendo
frequentemente impossivel realizar o controle
ao longo de toda a distribuicdo geografica da
espécie. Ao identificar areas prioritarias para o
manejo, os recursos podem ser alocados de
forma mais eficiente e com resultados
melhores (Fraser et al., 2013).

Conclusio

O conceito e teoria de metapopulagdo surgiu
afim de substituir a Teoria de Biogeografia de
Ilhas como base tedrica para a ecologia de
conservagdo, visto que hoje a dindmica
populacional ¢é tdo importante quanto as taxas

de mortalidade e natalidade, basicas de estudo.
E fato que a dindmica espacial ¢ importante e
que se mostram, mais importantes e
informativas, que como ja dito, as
metapopulagdes sdo  influenciadas pela
ecologia espacial/ paisagem, como o tamanho
dos fragmentos, a qualidade e o niimero dos
mesmos, assim como suas conexdes, visto que
as populagdes naturais e reais se apresentam
pequenas o suficiente para sofrer extingdes
estocasticas (Rockwood, 2006), mesmo em
fragmentos perfeitamente habitavel 4 mesma.
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Resumo

O crescimento exponencial pode ser
observado em  algas, bactérias e
zooplancton, mas esse tipo de crescimento
pode ser afetado por varios fatores abidticos
e bioticos. Além disso, os poluentes
provenientes de escoamentos agricolas,
residuos industriais e descargas
antropogénicas, que na maioria das vezes
estio na forma de metais, solventes
organicos € inorganicos, muitas vezes
afetam o crescimento exponencial. Estes
grupos de poluentes afetam especialmente
organismos no habitat aquatico, e esses
organismos  constituem  uma  parte
significativa da produtividade primaria e
base das redes troficas nos ecossistemas
aquaticos, dessa forma, qualquer alteracdo
que possa ocorrer nesses organismos pode
comprometer o sustento e manutengdo dos
niveis troficos superiores. Desse modo,
estudar e definir os efeitos causados pelos
poluentes ¢ importante para determinar
como os processos ecoldgicos podem ser
afetados.

Introduciao

A Ecotoxicologia ¢ definida como a ciéncia
que estuda os efeitos das substancias
naturais ou sintéticas sobre os organismos
vivos, popula¢des e comunidades, animais
ou vegetais, terrestres ou aquaticos, que
constituem a biosfera, incluindo assim a
interagdo das substancias com o meio nos
quais os organismos vivem (Newman,
1994). Uma vertente da ecotoxicologia ¢ a
ecotoxicologia aquatica que tem como
objetivo avaliar o efeito de substancias
quimicas  toxicas  sobre  organismos
representativos do ecossistema aquatico
(Rand et al, 1995). A ecotoxicologia
aquatica envolve o estudo do transporte, da
distribui¢do, da transformagdo ¢ o destino

final dos contaminantes no ambiente
aquatico.

Os testes de toxicidade aquatica sdo
bastante utilizados porque os ecossistemas
aquaticos  constituem os  principais
receptores de contaminantes, sejam eles
lancados diretamente nos corpos d’agua por
meio das descargas de efluentes, emitidos
no ar ou depositados nos solos (Preston,
2002).

Os organismos-teste utilizados para a
avaliacdo da toxicidade de uma substancia
quimica podem ser algas, zooplanctons e
bactérias, organismos que apresentam
crescimento exponencial, caracterizando o
estado fisioldgico mais saudéavel das células
desses  organismos. O  crescimento
exponencial descreve um tipo de
crescimento populacional no qual as taxas
de crescimento excedem as taxas de
mortalidade (Stiling, 2012). As fases se
resumem a trés etapas: 1) fase lag: se refere
a fase curta em que o organismo cresce de
uma maneira lenta, muitas vezes
respondendo as variaveis do meio; 2) fase
exponencial:  ocorre o  crescimento
constante em escala logaritmica quando ndo
ha limitagdo de recursos; 3) fase
estacionaria: ocorre uma reducdo das taxas
de crescimento; a populacdo mantém o
numero de individuos constante (Fig. 1). O
crescimento exponencial geralmente ocorre
em condicdes favoraveis, quando se tem
recursos ilimitados, auséncia de predacdo e
competi¢do, além de espaco ilimitado para
o crescimento. Em teoria, uma populacdo
com recursos ilimitados poderia crescer
infinitamente, mas, realisticamente, as
populacdes naturais podem crescer a taxas
exponenciais por um curto periodo de
tempo na presenga de recursos abundantes
(Molles Jr., 2008).
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Figura 1- Curva de crescimento (Peleg et
al__2015)

O crescimento bacteriano ¢ um dos
exemplos mais ilustrativos de crescimento
exponencial da natureza (Maier, 2008), por
exemplo, se as condi¢des de crescimento
forem favoraveis, uma unica célula de
Escherichia coli a 37 °C pode se dividir
uma vez a cada 20 minutos, tornando-se
uma colonia de 1010 células apdés 11 h
(Hagen, 2010). Muitos estudos foram
iniciados para entender e lidar com questdes
da polui¢do a fim de entender os efeitos
causados nesses organismos. Esta revisdo
aborda uma visdo geral sobre crescimento
exponencial e como ele pode ser afetado
pelos poluentes presentes nos ecossistemas
aquaticos, e tem como objetivo introduzir o
assunto tanto ao publico em geral quanto a
comunidade académica demonstrando a
relevancia de estudar essa tematica.

Modelo de crescimento exponencial
O crescimento exponencial pode ser
descrito  matematicamente, por duas
equagoes:

dN

dtr = TmaxN
Esta equacdo expressa a taxa de
crescimento populacional (Molles Jr.,
2008).Onde, dN representa mudanga no
niamero populacional, dt (mudanga no
tempo), Tpmax (taxa de crescimento
exponencial ou taxa de aumento intrinseco
(per capita), e N (nimero de individuos)).

N = Ngemast

Esta equacdo calcula o tamanho da
populagdo (Molles Jr., 2008).Onde N e
N (o) representam o tamanho da populagdo

no tempo t e o tamanho inicial da
populacdo, respectivamente.

Limitacdes ao crescimento exponencial

O crescimento exponencial pode ser afetado
por diversos fatores, tais como limitagdo de
recursos, competigdes intra e
interespecificas, e contaminantes organicos
e inorganicos de diferentes origens e com
diversas formulagoes.

Dentre os recursos limitantes do
crescimento exponencial podemos citar:
concentragcdes de fosforo, nitrogénio e
silica, bem como intensidade luminosa e
demais fatores abidticos. Além disso,
fatores climdticos como temperatura e
intensidade luminosa podem interferir
diretamente nas taxas especificas de
crescimento (microalgas e zooplancton) (
Sorokin & Krauss, 1958; Cohen et al.,
1988; Huntley & Lopez, 1992 ). Ademais,
quando esses organismos (microalgas,
zooplancton e bactérias) estdo sob limitagao
de nutrientes essenciais e, simultancamente
expostos a metais, os efeitos téxicos podem
ser maximizados, podendo haver alteracdo
na  composi¢do  bioquimica  desses
organismos (Stiling, 2012; Chia et al.,
2015; Rocha et al., 2016, 2018).

Estudos indicam que em condigdes
limitantes de fosforo e nitrogénio, as
microalgas tém sua composi¢do bioquimica
alterada,  possivelmente levando a
mudancas em demais parametros
fisiologicos relacionados ao crescimento
(Chia et al.,, 2015). Outro componente
essencial para crescimento de algumas
algas ¢ a silica, essencial para formacao das
frustulas (parede celular) das diatoméaceas.
Vale ressaltar que esse processo de
formagdo de frastulas ¢é essencial para
entrada de carbono atmosférico para as
camadas ocednicas mais profundas (Struyf
& Conley, 2008).

Estudos com rotiferos demonstraram
algumas correlagdes entre os gradientes de
alimento e nutrientes, que podem ser
espécie-especificos; a presenca dos rotiferos
Keratella cochlearis e Anuraeopsis fissa foi
relacionada as concentragdes de fosforo
contidas no ambiente, enquanto outra
espécie Synchaeta oblonga demonstrou alta
dependéncia a presenga de fitoplancton
(Conde-Porcuna et al., 2002).



No que se refere a estudos envolvendo
disponibilidade de recursos e predacao,
segundo Nicolle et al. (2011), houve
colapso das populagdes de zooplancton,
independentemente da quantidade de
recursos ofertada, quando estes foram
expostos a altas taxas de predagao.

J& o crescimento bacteriano pode ser
afetado  abruptamente quando ocorre
limitagdo de nutrientes como carbono e
nitrogénio como observado em Escherichia
coli (Bren, 2013). Além disso, a presenca
de altas concentracdes de diferentes
substancias  quimicas, biologicamente
ativas, influenciam o status e o
funcionamento das populacdes microbianas
(Donkova & Kaloyanova, 2008).

A funcdo das bactérias no ecossistema
assegura uma reducdo significativa dos
residuos, e sdo parcialmente responsaveis
por desempenharem papéis vitais nas
transformacdes de carbono e nitrogénio,
assim como nos ciclos de nutrientes,
afetando as propriedades biologicas,
quimicas e fisicas no ecossistema em que
estd presente (Chen et al. 2014). No
entanto, poluentes metélicos na forma de
zinco, cobre (Rajapaksha et al. 2004) e
cddmio (Chen et al. 2014) mostraram
reduzir significativamente a atividade
bacteriana no solo, reduzindo a capacidade
de reprodugdo das células bacterianas.
(Chen et al. 2014).

Efeito de poluentes no crescimento
exponencial

Apbs a revolugdo industrial o aumento das
concentracdes de poluentes antropicos e
particularmente industriais no ambiente
(muitas vezes em habitats aquaticos),
tornou-se um grande problema (Rhind,
2009; Karatas, 2016).

Metais como cobre, sddio, ferro, manganés,
molibdénio, niquel e cobalto sdo
importantes para os processos fisiologicos
dos organismos, pois sdo micronutrientes
essenciais. No entanto, esses metais acima
das concentragdes requeridas podem ser
toxicos para a maioria dos seres vivos
(Reeves & Baker, 2000).

Além dos metais, as nanoparticulas (NPs),
caracterizadas por apresentarem tamanhos
menores que 100 nm em pelo menos uma
dimensdo, tem recebido muita atencdo e
preocupacgao recentemente, devido

constante aumento de sua produgdo e
aplicagdes em varias areas da economia,
tais como téxteis, eletronicos, farmacéutica,
cosméticos e remediagdo ambiental,
podendo aumentar sua disponibilidade no
ambiente, o que traz preocupagdo em
relacdo aos seus efeitos para biota (Navarro
et al., 2008).

Os compostos orgdnicos oriundos de fontes
de hidrocarbonetos sdo contaminantes
importantes e altamente tdxicos, sendo
biopersistentes e bioacumuladores e seus
efeitos sdo cada vez mais elucidados como
agentes deletérios (Torres et al., 2008). A
contaminacdo  ambiental = por  esses
contaminantes, principalmente dos corpos
hidricos, tem como consequéncia a perda da
diversidade biologica, bem como o aumento
da  bioacumulacdo e ampliagdo de
substancias toxicas na cadeia alimentar
(Wang & Chen, 2009). Muitos organismos,
com base em suas propriedades fisioldgicas,
contribuem com a identificacdo da polui¢do
ambiental cronica, podendo fornecer
rapidas respostas sobre os niveis de
polui¢do, sendo o fitoplancton (Carr et
al.,1998), zooplancton (USEPA, 2002) e
bactéria (Bowman, et al 2017) amplamente
utilizados para essa finalidade.

Esses organismos fornecem respostas
rapidas aos efeitos deletérios ocasionados
pelos contaminantes em concentragdes
elevadas, pois tem uma notavel capacidade
de acumular essas substancias presentes no
ambiente, sendo a redu¢do da fase
exponencial o parametro mais sensivel a
acdo desses poluentes (De Filippis &
Pallaghy, 1994).

Os efeitos causados pelos contaminantes
nesses organismos ocorrem devido ao
processo de bioacumulacdo ou biosor¢ao
(adsor¢do). O mecanismo de biosor¢ao
envolve a interagdo dos grupos funcionais
do contaminante com as propriedades
fisico-quimicas da célula ou parede celular,
j& a bioacumulagdo ¢ wum actmulo
intracelular (Volesky & Schiewer, 2000).
Os poluentes tém influéncia direta em
varios processos fisioldgicos e bioquimicos
desses organismos. Os mecanismos de
toxicidade sdo similares para alga, bactéria
e zooplancton, incluem o bloqueio dos
grupos funcionais de moléculas importantes
como enzimas, polinucleotideos, sistemas
de transporte de nutrientes e ions essenciais,



deslocamento e/ou substituicdo de ions
essenciais no sitio celular, desnaturagdo e
inativagdo de enzimas, rompimento da
membrana celular e integridade de
organelas, por exemplo, o tipico mecanismo
em bactéria, como mostra a Figura 2.
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Figura 2 - Resumo esquemadtico dos

mecanismos de toxicidade dos metais em
bactérias a nivel celular. Metais (M), Metal
livre (M*"), Metal oxidado (M(ox)), Metal
reduzido (M(red)) (adaptado de Valls &
Lorenzo, 2002).

Os metais sdo apontados por exercer efeitos
toxicos através da formagdo de radicais
livres, devido as espécies reativas de
oxigénio (Mallick & Rai, 2002). Os ions
metalicos sdo adsorvidos primeiro a
superficie das células por meio das
interagdes entre os ions metdlicos e os
grupos de metal-funcionais, tais como
carboxila, fosfato, hidroxila, amino,
enxofre, sulfeto, tiol, presentes na parede
celular e em seguida, penetra na membrana
celular e adentra nas células (Wang &
Chen, 2009; Zalups & Ahmad, 2003). As
espécies reativas de oxigénio podem
danificar diretamente proteinas,
aminodcidos, acidos nucleicos e lipidios de
membrana, diminuir a producdo de
biomassa, bem como a fotossintese ¢
respiracdo (Backor & Fahselt 2004;
Perales-Vela et al., 2007), podendo afetar o
crescimento exponencial.

Conclusio

Os poluentes podem afetar o crescimento
exponencial ~de bactérias, algas e
zooplancton, reduzindo a  producdo
primariam dos organismos
fotossintetizantes e  consequentemente

afetando as populacdes de zooplancton e
bactérias, podendo atingir niveis trdficos
superiores dos ecossistemas aquaticos.
Dessa forma, o estudo do crescimento
exponencial ¢ de grande importancia para
Ecotoxicologia aquatica, sendo uma
ferramenta importante para preservacdo da
biodiversidade dos organismos aquaticos.
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Resumo

Abordar relagdes ecoldgicas e entender
ampla e definidamente a dindmica que en-
volve seu fluxo energético tem se revelado
desafiador em virtude da alta complexidade
e elevado nimero de informacdes. A anali-
se pela metodologia de redes e mais especi-
ficamente a analise por redes bipartidas,
através da estruturacdo dos dados em matri-
zes X-Y e gréficos sintéticos, oferece maior
objetividade (andlise macro ou micro em
uma mesma rede), permitem associar dados
desconexos (ex.: efeito de espécies novas),
ou avaliar a relagdo de eventos raros (ex.:
influéncia do efeito antréopico em uma po-
pulacdo) em uma rede. No entanto, ha pou-
ca divulgacdo ou conhecimento sobre as
vantagens, recursos, metodologias e aplica-
¢des da analise por rede bipartida. Nesta
mini revisdo, realizamos uma sintese da
literatura a fim de promover sua divulgacdo
como instrumento de interpretacdo de con-
textos individuais ou sistematicos em servi-
¢os ecologicos. Foram reunidas aplicagdes,
exemplos de modelos graficos, definigdes e
recursos da analise bipartida que podem
auxiliar nas analises de dados, sanar questi-
onamentos e ampliar o capital cientifico no
estudo das relagdes ecoldgicas com o auxi-
lio desta metodologia de andlise.

Introduciao

O mecanismo de relagdes entre os seres
vivos ¢ altamente complexo e ndo linear
(VAZQUEZ et al., 2007). A fim de organi-
zar e definir caracteristicas deste mecanis-
mo faz-se necessario o uso de ferramentas
que favorecam o entendimento do grau de
reciprocidade entre espécies e a quantidade
de informacgdes envolvidas (VAN LOON,

2006). Nesse contexto, a abordagem de

redes tém sido um dispositivo que contribui
para explicar as complexas relagdes huma-
nas e ecologicas, teorizacdo de fendmenos
como globalizacdo, simbiose, midia digital,
velocidade e complexidade (BODIN et al.,
2017).

Um tipo de rede particular sdo as redes
bipartidas que permitem ordenar grandes
volumes de dados em uma matriz XY po-
dendo delinear a gradagdo das relagdes
(envolvimento mais ou menos intenso)
entre as partes através de métricas especifi-
cas fornecendo um amplo espectro de in-
formagdes.

O objetivo desta revisdo foi compilar defi-
ni¢des, conceitos e aplicacdes da metodolo-
gia de andlise por redes bipartidas/binarias
para que sirvam de instrumento tedrico aos
alunos de graduagdo dos cursos de Ciéncias
Biologicas e areas correlatas.

Conceitos e definicoes

Rede ¢ um conjunto de objetos ( encontra-
dos na literatura como nodes, nos ou verti-
ces) conectados entre si (LAU et al., 2017)
através de linhas chamadas de /inks ou ed-
ges (NEWMAN, 2010) (KLEINBERG;
EAS-LEY, 2010). A correspondéncia entre
o numero de pontos e de vértices ¢ dada
pela relacdo que define a densidade ou

conectdncia (C) de uma rede.

A . no de edges [e]
Conectancia (C)Im
Assim, quanto maior o nimero de intera-
¢oes entre os diversos pontos de uma rede,
maior sera sua conectancia ou densidade
(NEWMAN, 2010). De tal maneira, a co-
nectancia caracteriza, em analises binarias,
a especializagdo ou generalizagcdo de espé-
cies em uma comunidade com valores que
variam de 0 a 1. Sendo assim, quanto maior



o valor (mais proximo de 1) de C maior
serd a especializacdo do elemento em estu-
do; em contrapartida, quanto mais proéximo
de 0 mais generalista (BLUTHGEN;

MENZEL; BLUTH-GEN, 2006)
(SARMENTO; MORANA; GASOL,
2016).

A avaliagdo de dados por redes ocorre por
representagdes graficas em que os vértices
possuem distintas configuracdes de valor
caracterizando graficos quantificados ou
ndo quantificados. Em gréaficos quantifica-
dos os vértices representam a relacdo e a
intensidade da relagdo entre dois pontos ao
passo que em ndo quantificadas demons-
tram somente relagdo entre dois pontos sem
definir um valor de intensidade. Todas as
relagdes de pares em redes de interagdo
manifestam algum tipo de grau ou for¢a que
caracteriza seus elementos e na natureza
tem-se comprovado que prevalecem as
interagdes fracas, isto €, aquelas relagdes
que ndo alteram a estrutura da rede
(VAZQUEZ et al., 2007). Estas intensida-
des definem padrdes de relacionamentos
nas redes e podem ser mensuradas através
de diferentes mecanismos ou instrumentos
(BERLOW et al, 2011). Existem duas
categorias de forgas de interacdes: as que se
referem as propriedades de uma ligagdo
local e outra que faz referéncia as proprie-
dades de um grupo de liga¢des de um sis-
tema. Sdo exemplos de propriedades de
ligacdo local ou individual: modificagdes
no peso corporal, biomassa ingerida ou
produzida, numero de presas capturadas,
numero de visitagdes realizadas ou sofridas,
nimero de investidas para aquisi¢do de
alimentos, distancias percorridas... (LAU et
al., 2017) (VAZQUEZ et al., 2007). Carac-
teres como extingdes secundarias, efeitos de
alteracdes na abundancia de uma espécie
em uma populagdo, relacdo predador/presa
com alteracdes populacionais, fluxo mi-
gratorio e prevaléncia parasitdria de um
determinado parasita em um nicho sdo ex-
emplos de ligagdes que a analise bipartida
permite interpretar com respostas sis-
témicas (relacionando um numero maior de

n6s) ou em grupo (relacionando um numero
menor de nés) (BERLOW et al., 2011).

Redes bipartidas

Redes bipartidas representam uma determi-
nada classe de redes, cujos vértices sdo
divididos em dois conjuntos X e Y, sendo
que ¢ permitida somente a conexdo entre
dois ou mais vértices de diferentes conjun-
tos (X-Y), ndo havendo linhas conectando
vértices de um mesmo conjunto (X-X, Y-Y)
(Figura 1) (NEWMAN, 2001)
(KLEINBERG; EASLEY, 2010). As cone-
x0es podem ser quantificadas (fig.2a) / ndo
quantificadas (fig.1) ou direcionadas (indi-
cam o sentido da interag¢do) / ndo direciona-
das (s6 conectam dois ndés sem mostrar
sentido de fluxo — fig.1) (KLEINBERG;
EASLEY, 2010). Esse tipo de rede pode ser
usado para representar e entender a
complexidade das interacdes ecologicas e
como elas afetam o funcionamento do
ecossistema, sendo possivel prever e
mitigar perturbacdes ambientais (INGS et
al., 2009).

Y1 Y2 Y3 Y4 Yn

Figura 1. Representagdo de uma rede bipar-
tida ndo quantificada e suas conexdes, con-
tendo 4 grupos representados por vértices
(circulos brancos) com linhas conectando
cada vértice aos grupos (circulos pretos)
aos quais pertence (adaptado de Newman,
2010).

As redes ecologicas usam modelos de rede
para analisar e investigar a estrutura, fun¢ao
e evolucdo dos sistemas ecologicos em
muitas escalas e niveis de organizacdo
(EKLOF et al., 2012). Para as redes ecolo-
gicas bipartidas, diferentes indices tém sido
propostos para capturar caracteristicas im-
portantes das interagdes e das espécies. Por
exemplo, graus de espécies (ntimero de
interagdes por espécie) ou forga das espé-
cies (soma do nivel de dependéncias ou



forcas de interacdo que quantificam a im-
portdncia de uma espécie em uma teia
(JORDANO; BASCOM-PTE; OLESEN,
2003a) (BAS-COMPTE; JORDANO;
OLESEN, 2006) (DORMANN et al,
2009).

O numero ¢ a forca das interagdes, bem
como a relagdo entre vértices e linhas estdo
ilustrados na figura 2. Pesquisas, até o mo-
mento, estdo agrupadas em trés tipos de

(a) .
dﬂ--—n Agratis pulse
A-d-n&— Lantas miger

rede definidas pelos tipos de organismos e
interagdes, sendo duas redes representando
inte-

interacdes antagonistas: teias alimentares e
interagdes parasita-hospedeiro ¢ uma rede
representando interacdes benéficas: redes
mutualisticas (INGS et al., 2009). As teias
alimentares, mais comumente focadas nas
interacdes presa-predador (BROSE er al.,
2006) sdo geralmente subdivididas em teias
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Figura 2. Representacdo grafica quantificada (as linhas possuem valores) da interagdo poliniza-
dor-planta advindo das matrizes b ¢ ¢ em que sdo computados os nimeros de relagdes entre as
espécies. A figura 2a mostra as espécies de polinizadores representadas pelos vértices azuis
escuros ¢ as espécies de plantas visitadas representadas pelos vértices vermelhos. A espessura
das linhas que ligam os vértices representa o niimero de visitas de polinizadores a plantas en-
quanto a largura dos vértices representa o nimero total de visitas realizadas por uma espécie de
polinizador ou recebidas por uma espécie de planta. A figura 2b mostra a mesma rede represen-
tada por uma matriz em que as espécies de plantas sdo representadas em linhas e as espécies de
polinizadores e a existéncia de um polinizador para uma espécie de planta ¢ definida como 1. A
figura 2¢ representa uma matriz com nimero de células correspondendo ao numero de visitas de
polinizadores a plantas em que o valor 0 (zero) significa que ndo houve visita (BECKETT,

2018).



comunitarias, que incluem todas as intera-
¢des entre organismos numa comunidade
definida, ou em fontes ou sumidouros me-
nores (COHEN, 1978) (HALL;
RAFFAELLI, 1993) que apresentam liga-
¢des para cima ou para baixo a partir de
uma Uunica espécie (COHEN, 1978)
(HALL; RAFFAELLI, 1993) (BROSE et
al., 2006). Um padrdo geral ¢ que os elos
tréficos fluem de muitos individuos
pequenos na base da teia para individuos
maiores € mais raros no topo da teia, com
uma concentragdo de recursos em um
niumero  progressivamente menor de
vértices (COHEN; JONSSON; CARPEN-
TER, 2003) (MULDER et al., 2005)
(MULDER et al., 2006). Esta abordagem
liga as abordagens da comunidade e do
ecossistema, combinando medidas de
biomassa e abundancia numérica no estudo
de redes ecologicas (REUMAN; COHEN,
2005) (YVON-DUROCHER et al., 2008).
Em muitos casos, as relagdes entre parasita
e hospedeiro concentram-se em diferentes
guildas de insetos terrestres (hospedeiros) e
tracam as interacdes do hospedeiro para seu
parasita (VAZQUEZ er al, 2005). Estes
sistemas sdo adequados para descrever re-
des quantitativas nas quais populagdes e
interagdes podem ser expressas na mesma
unidade (VAN  VEEN; MORRIS;
GODFRAY, 2006). Recentes pesquisas
estudam, com a analise de redes, quantificar
o potencial das interagdes populacionais
indiretas (MULLER et al., 1999) (LEWIS
et al., 2002) os efeitos dessas interagdes
indiretas na estrutura da rede (MORRIS;
LEWIS; GODFRAY, 2004) (BUKOVINS-
ZKY et al., 2008), assim como medir os
efeitos de invasdes biologicas
(HENNEMAN; MEMMOTT, 2001) e de-
gradacdo de habitat (TYLIANAKIS;
TSCHARNTKE; LEWIS, 2007).

As espécies vegetais e animais estabelecem
interagdes mutualisticas, como a poliniza-
¢d0, a dispersdo de sementes (interagdo
animal-planta) e interagdo formiga-planta
(alimento para formiga e protecdo para a
planta) (INGS et al., 2009) (VAZQUEZ et
al., 2007), bacterioplanctons x fitoplanctons

(SARMENTO; MORANA; GASOL, 2016)
formando redes de dependéncia. Essas re-
des sdo heterogéneas (algumas espécies t€ém
um numero muito maior de interagdes do
que o esperado) e aninhadas (especialistas
interagem com subconjuntos apropriados
das espécies com as quais os generalistas
interagem) e sdo construidas por meio de
ligagdes fracas (que ndo alteram a estrutura
da rede) e assimétricas (por exemplo, se
uma espécie vegetal depende fortemente de
uma espécie animal, a dependéncia do ani-
mal nessa planta é muito mais fraca)
(REZENDE et al., 2007).

Métricas

Para mensurar as relagcdes entre os
elementos ou grupo de elementos sdo
necessarias ferramentas matematicas
especificas. Dentre elas dois indices
matematicos advindos da entropia de
Shannon se destacam: os indices d” e H," .
O indice d’ descreve o quanto as relacdes,
ao nivel de espécie, sdo especialistas ou
generalistas dentro de uma rede. O indice
H," ,no entanto, mede a frequéncia de
interagdo entre redes distintas permitindo
compard-las sem sofrer interferéncia do
tamanho das redes. Assim, ¢ possivel
observar a relacdo, por exemplo, de
polinizadores com uma espécie de planta
em rede de servicos ecoldgicos definindo
um indice d° entre estas espécies
(polinizadores x planta) e compara-la com
outra rede de servigos ecologicos de
polinizacdo tendo o indice H,  definido
(BLUTHGEN; MENZEL; BLUTHGEN,
2006)

Outros indices e métricas para redes
bipartidas sdo descritas por Dormann e
colegas (2009) em [Indices, Graphs and
Null  Models:
Ecological Networks. Algumas destas
métricas e indices quantitativos e

Analyzing  Bipartite

qualitativos estdo relacionadas nas tabelas 1
e2.



Tabela 1. Indices qualitativos

Meétrica Definicao

Web Asymmetry Representa o balango entre niveis troficos (alto e
baixo). Valores variam de -1 a 1.

Number of Calcula subconjuntos ndo conectados a rede.

compartments Permite inferir processos evolutivos

Extinction Slopes

Degree distribution

Avalia a extingdo de espécie secundaria
decorrente do exterminio de uma espécie
primaria.

Descreve o grau de distribuicdo (niimero de
ligagdes com outras espécies) de uma espécie em

seu nivel trofico

Permite definir os efeito da competicdo entre

Referéncias

(BLUTHGEN et al, 2007)
(TYLIANAKIS, 2008)

(GUIMARAES e al., 2007)

(MEMMOTT; WASER; PRICE,
2004)

(JORDANO;
OLESEN, 2003a)

BASCOMPTE;

(DIAMOND, 1975)
(STONE; ROBERTS, 1992)

(SCHLUTER, 1984)

(ALMEIDA-NETO et al., 2008)
(BLUTHGEN et al, 2008)

C-score L
espécies.
. Possibilita analisar agregamento ou
V-ratio .
desagregamento de espécies.
Originalmente proposto para avaliar espécies em
ilha de tamanhos diferentes e distancias
Nestedness diferentes do continente.

Fomentando e eficiéncia dessa metodologia
podemos citar softwares como R-package
bipartite usados por exemplo para: analisar
relacdo bacterioplancton-fitoplancton
(SARMENTO; MORANA; GASOL,
2016), polinizador generalista — planta
especialista (DORMANN; GRUBER;
FRUND, 2008), compreensao mecanicista
de redes ecologicas (LAU et al., 2017), o
software enaR usado para: compreensdo
mecanicista de redes ecoldgicas (LAU et
al., 2017), teia alimentar, relacdo parasita-
hospedeiro (BORRETT; LAU, 2014) ¢ o
software Octave com o propdsito de estudar
abundancia de espécies e aleatoriedade de
relagdes entre os individuos (VAZQUEZ
et al., 2007).

(MOORE; SWIHART, 2007)

Conclusio

A abordagem de redes, em especial as
bipartidas, tém sido uma importante
ferramenta para explicar as complexas
interagdes ecologicas (BODIN et al., 2017).
O desenvolvimento de tais redes se torna
importante para compartilhar dados e
codigos bem como integrar o uso de uma
grande quantidade de informagdes (LAU et
al., 2017). Mostramos que ¢ possivel
visualizar e melhor compreender as
interagdes  ecoldgicas por meio da
abordagem de redes (figura 2) sendo
possivel mensurar as relagdes entre os
elementos ou grupos de elementos usando
métricas  especificas  (BLUTHGEN;
MENZEL; BLUTHGEN, 2006). Temas
como teia alimentar, interagdes parasito-
hospedeiro, mutualismo e  previsdes
populacionais (INGS er al., 2009) sdo
objetos de intimeras pesquisas que estdo
inseridas no extenso campo de topicos
abordados pela ecologia de redes
(BORRETT; LAU, 2014).



Tabela 2. Indices quantitativos

Métrica

Vulnerability

Weighted Linkage Density

Interaction Evenness

Interaction Strength Asymmetry

Niche Overlap

Definicao

Relaciona o nimero média de

predadores e presas

Média de ligagdes por espécie
considerando o numero de interagdes

Calcula a uniformidade (Shannon) nas
interagdes de rede

Mensura o desequilibrio entre as forgas
de interagdo (Ex.:  polinizadores
especialistas x plantas generalistas;
polinizadores generalistas x plantas
especialistas)

Avalia a existéncia de sobreposigdo de
nichos ¢ a intensidade de sobreposi¢io

Referéncias
(BERSIER; BANASEK-
RICHTER; CATTIN, 2002)
(TYLIANAKIS;
TSCHARNTKE; LEWIS,
2007)

(ALATALO, 1981)
(MULLER et al., 1999)
(BASCOMPTE;
JORDANO; OLESEN,

2006) (BLUTHGEN et al.,
2007) (JORDANO, 1987)

(MOUILLOT et al., 2008)
(OLESEN et al., 2007)
(WATTS; STROGATZ,
1998)
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IMPORTANCIA DOS ESTUARIOS COMO BERCARIO PARA PEIXES

Diogo Fernandes Santiago
Laboratorio de Ecologia Aplicada e Conservagao
Programa de P6s-Graduagdo em Ecologia e Recursos Naturais

Resumo

Os estuarios estdo entre os ecossistemas
aquaticos mais valiosos e produtivos do
planeta, servindo como bercario para
diversas espécies de peixes de grande
importancia  ecologica, cultural e
econdmica. No entanto, esses habitats
vém sofrendo constante processo de
degradacdo ambiental. Além disso, a
hipotese de que o estudrio serve como
bergario para diversas espécies, ja ndo ¢é
um consenso geral no meio cientifico
para alguns habitats e espécies. Neste
artigo de revisdo foi analisado a
evolugdo historica do conceito da
importancia do estudrio como area de
ber¢ario para peixes e 0s principais
estudos da atualidade sobre o tema. Os
estudrios sdo importantes como area de
ber¢ario para diversos organismos,
mesmo que haja excecdes. A biomassa
total de individuos recrutados para
populagdes adultas compreende uma
importante medida integrativa da
contribuicdo de areas de bercarios pois
interfere na sobrevivéncia, crescimento
e consequentemente NnoO  SUCESSO
reprodutivo dos individuos. Sendo
assim, os estuarios devem ser alvo de
programas de conservagdo, manejo €
restauragdo por serem importantes
locais de bergarios.

Caracteristicas ambientais dos estuarios

Os ecotonos tém sido bem
definidos em sistemas terrestres, mas
também sdo aplicados na interface
terrestre e aquatica (Naiman &
De’camps, 1990; Baltz et al., 1993;
Naranjo et al., 1998; James & Zedler,
2000) e potencialmente entre o rio € um
estuario (Carriker, 1967; Winemiller &
Leslie, 1992; Rundle et al., 1998). Um

ecotono pode ser definido como sendo
uma regido com rapida troca de
espécies ao longo de um transecto
espacial ou gradiente ecoldgico, sendo
uma zona de transicdo  entre
comunidades (Ricklefs, 2003). Um
ecotono se caracteriza por ser uma zona
ecologica estreita entre dois tipos de
comunidades diferentes ¢ homogéneas
(Van der Maarel, 1900; Kent et al.,
1997).

J& ecoclinas sdo zonas de
gradientes  contendo  comunidades
relativamente heterogéneas que sao
ambientalmente mais estaveis do que as
dos ecotonos, portanto, ecoclinas
representam um limite de mudanga
gradual e progressiva entre dois
sistemas  (Whittaker, 1960). Uma
ecoclina se manifesta pela resposta a
diferenga gradual em pelo menos um
fator ambiental principal (van der
Maarel, 1990). Um exemplo de ecoclina
seria o gradiente de altitude nos Andes
criado principalmente pela temperatura,
que resulta em uma série de diferentes
comunidades  vegetais  (Whittaker,
1970).

Reid (1961) definiu o estuario
como sendo um ecoOtono, Carriker
(1967) afirmou que o estudrio possui
caracteristicas de ecotonos, mas Attrill e
Rundle (2002) através das suas analises,
concluiram que um estudrio ndo pode
ser definido como uma zona estreita e
que demonstra um gradiente de
mudancas do rio para o mar, em vez de
uma unica comunidade de transigao,
portanto a classificagdo correta seria
que os estudrios sdo zonas de ecoclinas
e ndo ecdtonos. O Unico critério que
caracteriza o estuario como um ecétono
¢ o fato do ecodtono ser uma zona



estressante do ponto de vista ambiental,
mas nem todos os ambientes
estressantes sdo ecoOtonos (Attrill &
Rundle, 2002).

A ecoclina classica ¢
representada  pela  distribui¢do da
vegetacdo ao longo de uma montanha
que tem como principal estressor a
temperatura associada a altitude. Este
tipo de distribuicdo das espécies ¢€
unidirecional, no entanto, no estuario
vai depender da historia evolutiva dos
individuos, pois o mar representa
condicdes  favordveis  para  os
organismos marinhos, que se tornam
cada vez mais estressantes a medida que
o organismo se desloca em dire¢do ao
rio e o contrario também ¢ verdadeiro
(Attrill & Rundle, 2002). Portanto,
diferentemente do gradiente de estresse
unidirecional para as  ecoclinas
terrestres, no estuario a ecoclina ¢
expressa em  direcdes  diferentes
dependendo se os organismos sdo de
origem marinha ou dulcicola (Attrill &
Rundle, 2002).

Existem diversas definigdoes de
estuario, porém a mais recorrente na
literatura ¢ “um estudrio ¢ um corpo de
agua costeiro, semi-fechado, o qual
possui uma ligacdo livre com o mar
aberto, no interior do qual a agua do
mar se dilui de forma mensuravel, com
a agua doce proveniente da drenagem
continental” (Pritchard, 1967). Um
estuario pode ser divido em trés setores:
a) estudrio marinho ou inferior, com
ligacdo livre ao mar aberto; b) estuario
médio, sujeito a forte mistura de aguas
salgada e doce; c) estudrio superior ou
fluvial, caracterizado pela presenga de
agua doce, mas sujeito a acdo didrias
das marés (Fairbridge, 1980).

Os  estuarios podem  ser
classificados de acordo com a sua
salinidade em diferentes zonas, sendo
0,5%0 o menor valor e de 30 a 35%0 a
maior concentragdo de salinidade
(Veneza, 1958; Carriker, 1967).

Dependendo do regime de
salinidade e da extensdo da sua
evaporagdo, os estudrios podem ser
positivos, quando a evaporacdo da
superficie do estudrio ¢ inferior ao
volume de dgua doce que entra através
do rio, negativos quando a evaporacao
excede a quantidade de agua doce que
entra no estuario, ou neutros quando a
evaporagdo iguala ao fluxo de dagua
doce que se dirige para dentro do
estuario (Dyer, 1996).

Importincia dos estuarios

Os sistemas costeiros de
transicdo, como as lagoas costeiras e os
estuarios estdo dentre os ecossistemas
aquaticos mais valiosos e produtivos do
planeta (Costanza et al., 1997), sendo
componentes importantes nas zonas
costeiras continentais, tanto a nivel
biolégico como em termos de utilizagao
pelo homem (Cooper et al., 1994). O
reconhecimento da importancia destes
ambientes  verifica-se  através da
historia, sendo areas fortemente
povoadas em todo o mundo, com
crescente desenvolvimento urbano e
industrial (Spencer, 2002; Wolanski,
2007).

Estes sistemas desempenham
funcdes ecoldgicas essenciais na
decomposicdo, no ciclo de nutrientes,
na regulacdo do fluxo de d4gua, de
particulas e de poluentes (Kennish,
2002; Paerl, 20006).

Os peixes e muitos dos
invertebrados de estudrios constitui-se
em um recurso alimentar valioso para a
subsisténcia das comunidades litoraneas
e formam a base para o
desenvolvimento de wuma grande
variedade de pesca (Blaber, 1997).

A alta produtividade bioldgica
apresentada pelo estuario pode suportar
densas  populagdes de  diversos
organismos (Hamilton & MacDonald,
1980) e do ponto de vista da
produtividade  global, os estudrios
apresentam maior produtividade do que



o mar aberto. A producdo média de
matéria organica de um estudrio a uma
taxa anual é cerca de 3 toneladas
métricas de peso seco por hectare,
nimero 10 a 100 vezes maior que a do
oceano (Ryther, 1969).

Importincia dos  estudrios como

bercarios

A ecologia de comunidades ¢ o
estudo de padroes de diversidade,
abundancia e composicdo das espécies
em comunidades, e dos processos
subjacentes a esses padrdes (Vellend,
2010). Esta definicdo se aplica ao
estudo da importancia que os estudrios
possuem como area de bercario para
diversas espécies de peixes, ja que nao
somente ¢ realizado o estudo das
espécies que compdem um estudrio,
mas também os processos subjacentes a
esses padroes.

Um valor cada vez mais
reconhecido para todos os tipos de
zonas costeiras umidas, na qual o
estuario faz parte, ¢ o seu papel
fundamental como bergario para
espécies de peixes de grande
importancia  ecologica, cultural e
econdmica (Beck et al., 2001, Mumby e
Hastings, 2008). A forte corrente tedrica
do valor do estuario como bergario, se
deve a sua importancia em prover
habitat, refugio, alimento e condigdes
fisicas favoraveis (Nagelkerken et al.,
2014). Os processos que conferem valor
de ber¢ario a um estudrio estao
interligados por um mosaico de habitats
em interacao (Sheaves, 2009;
Berkstrom et al, 2012) que pode
receber aporte de insumos oriundos
muito além do proprio local (Beger et
al., 2010).

A ideia de que o estudrio tem um
papel chave como bercario foi aplicada
pela primeira vez, por volta de 1900
para invertebrados e peixes com ciclos
de vida complexos, no qual as larvas
sdo transportadas para os estuarios,
crescem e passam como adultos para o

oceano (Beck et al, 2001). Este
conceito se tornou tdo difundido que foi
chamado de “lei” (Gunter, 1967). As
faunas de peixes estuarinos em todo o
mundo sdo dominadas em abundancia
por espécies que se movem para O
estuario como larvas, acumulam
biomassa e depois se deslocam para o
mar (Deegan, 1993).

Os ecossistemas  estuarinos,
ervas marinhas, manguezais e outras
areas, foram caracterizadas em parte
como areas de bercarios, pelo fato de
exportarem grande quantidade de
carbono, nitrogénio e fosforo, por meio
da transferéncia direta da biomassa
animal resultante do movimento dos
individuos, predacdo ou emissdo de
matéria organica dissolvida (Teal, 1962,
Nixon, 1980; Deegan, 1993; Lee, 1995).
Geralmente, uma area tem sido
classificada como bergario, pelo fato de
peixes ou invertebrados  juvenis
ocorrerem em  altas  densidades,
evitarem a predacdo com maior sucesso
ou crescerem com maior velocidade em
relacdo a outro habitat (Beck, 2001).

Porém, ha um reconhecimento
de que existem excegdes ao conceito do
papel de ber¢ario para zonas costeiras
umidas. Por exemplo, Heck et al (1995)
identificou que poucas espécies
comercialmente importantes de peixes e
invertebrados, = parecem  depender
exclusivamente de ervas marinhas, mas
que utilizam esses locais como uma
oportunidade, mas podem sobreviver
em areas sem vegetagao.

Para todo conceito ecoldgico
amplo ha excecdes, o que ndo seria
diferente para o conceito de bercario
(Beck., 2001), no entanto, grande parte
da discordancia sobre as evidéncias que
corroboram ou refutam o conceito de
berg¢ario, esta no fato de que o conceito
ndo possui uma hipotese claramente
definida, portanto, tem sido dificil de
testa-la (Edgar &  Shaw, 1995,
Gillanders, 1997). Os ecossistemas
estuarinos e costeiros sdo reconhecidos



ha muito tempo como bergarios para
peixes e crustaceos (Boesch & Turner,
1984) e o estudo de Beck et al (2001)
trouxe diversos esclarecimento para a
pergunta, por que estuarios e zonas
umidas sdo consideradas bergarios? A
hipotese sugerida por Beck et al (2001)
foi que para um habitat ser considerado
um bercario, deve-se analisar a
densidade de juvenis, sobrevivéncia,
crescimento e movimento para habitats
adultos.

Na grande parte dos estudos que
avaliam estudrios e zonas umidas como
ber¢ario, se baseia nas altas densidades
de juvenis em relacdo a outro habitat.
Embora o habitat possa suportar altas
densidade de juvenis, se esses
individuos nunca atingirem populagdes
adultas, esse habitat ndo funcionara
como um bergéario produtivo (Beck et
al., 2001). A densidade ¢ apenas um dos
fatores que evidenciam estudrios como
bergarios, o movimento de individuos
juvenis para habitats adultos ¢ um elo
vital que falta na compreensdo de
bergarios, e se trata de uma variavel
complicada de medir (Beck., 2001), no
entanto, ja existem estudos que utilizam
a telemetria actstica para avaliar o

movimento e a conectividade de
individuos em areas de estuarios (Dance
& Rooker, 20015), o que representa
grande avanco para determinar areas de
bergario.

A biomassa total de individuos
recrutados para populagdes adultas ¢ a
melhor  medida  integrativa  da
contribui¢do de areas de bergérios para
areas em que uma espécie ocorre
quando adulta, em fun¢do do tamanho e
do nimero de individuos, por que essas
variaveis interferem na sobrevivéncia,
crescimento e consequentemente no
sucesso reprodutivo de uma espécie
(Beck, 2001). Entretanto, o valor do
estuario como bergario ndo se resume
apenas a biomassa total de individuos
recrutados para populacdes adultas, mas
sim uma abordagem ampla dos diversos
processos que conferem e suportam um
habitat como ber¢ario, como a
conectividade, migracdo ontogenética,
migrac¢do entre paisagens, fatores eco-
fisiologicos, efeito de ecdtonos,
alimentacdo e predacdo, teia alimentar,
disponibilidade de recursos, mudanca
na dieta de acordo com a ontogenia e
entrada de nutrientes aloctones (Fig. 1)
(Sheaves et al., 2014).

Support for Successful Nursery Occupation

Ecological and Ecophysiological Factors

d: e: Eco-physiological
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f: Food/Predation
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Resource Dynamics
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Availability
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Value to Recipient Populations and Ecosystems
(see Figure 2)




Fig. 1. Componentes que conferem valor
como bergério ao estuario (Sheaves et al.,
2014).

Impactos ambientais e efeitos da pesca

A interagdo entre sociedade e
natureza € mais forte e direta quando se
trata de ecossistemas costeiros e
estuarios em relacdo a outras partes do
ambiente marinho (Harris et al., 2006).
Ambientes costeiros compreendem
alguns dos ecossistemas mais valiosos

do planeta (Elliott & Whitfield, 2011) e
estdo entre os mais ameacados (Bassett
et al.,, 2013). A sua localizagdo na
interface terra e mar confere alto valor
para a comunidade, resultando em
crescentes ameacas ambientais € sem
precedentes, devido a intensa pressao
populacional, através do
desenvolvimento rapido e em larga
escala (Lotze et al., 2006, Worm et al.,
2006). A perda da biodiversidade, de
servigos ecossistémicos e da vegetacao
costeira podem contribuir para o
aumento de invasdo de biologica,
declinio da qualidade da 4gua e
diminui¢do da prote¢do da costa contra
enchentes e tempestades (Braatz et.,
2007; Cochard et al., 2008; Koch et al.,

2009).

Estuarios geralmente sao
severamente degradados por impactos
industriais ou agricolas e poucos
permanecem sem serem afetados

(Blaber et al., 2000). Em um estudo de
revisdo de estudrios na Africa, apenas
trés de 73 estudrios estavam livres de
problemas, e a fauna empobrecida de
muitos deles se devia principalmente
degradacdo do habitat e ndo

sobrepesca (Begg, 1978), entretanto,
dificil de analisar separadamente
pesca costeira e estuarina de outras
atividades industriais (Blaber et al.,
2000).

Os efeitos da pesca sobre
organismos alvos podem resultar em
diminui¢do da sua  abundancia,

o oo
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mudangas na estrutura etaria, alteracao
na composicdo do tamanho em uma
populagdo e mudancas na composicao
de espécies (Blaber et al., 2000).

A pesca de arrastro em espécies
ndo alvo tem recebido crescente
preocupagdo global, pois pode ameacar
a viabilidade ou lucratividade de muitas
atividades pesqueiras (Pauly, 1979;
Sainsbury, 1987) e entre os efeitos
negativos, estd a frequente captura e
morte de vertebrados maiores, como
tartarugas, botos, peixes-boi e isto
reflete no aumento da quantidade de
legislagdo destinada a reduzir ou
impedir estas capturas em uma ampla
variedade de areas de pesca (Blaber et
al., 2000).

J& a atividade pesqueira
praticada em ambientes estuarinos, agua
rasas e na costa pode afetar organismos
juvenis ndo alvos, como mostrado nos
estudos de Rabarison Andriamirado
(1986) e Caveriviecre e Rabarison
Andriamirado (1988), que estimaram
que no ano de 1985, dezoito mil e
seiscentos toneladas de peixes foram
capturados acidentalmente como
organismos ndo alvos na costa de
Senegal, como resultado da pesca do
camardo rosa, mas apenas 6000
toneladas foram desembarcadas e
aproveitadas.

A pesca também pode alterar a
estrutura da comunidade por meio da
reducdo de populagdes predadores ou
presas, além de causar alteragdes fisicas
do habitat, como a pesca por meio da
dragagem, ou também pelo aumento de
nutrientes  resultante do  descarte,
modificando assim, niveis troficos
especificos (Blaber et al., 2000).

Além disso, o processamento de
peixes pode liberar agua residuais e
poluentes orgéanicos, assim como o
efluente de lagos de aquicultura,
levando a diminuicdo da qualidade da
agua (Twilley et al., 1993).



Necessidade de estudos e medidas de
conservaciao

Existe uma necessidade de se
reconhecer 0s processos estuarinos € a
importancia de avaliar as mudangas
causadas  pelo  homem  nesses
ecossistemas (Smith et al., 1966). E
essencial a compreensdo detalhada do
funcionamento deste ecossistema, para
que sejam adotadas medidas de manejo
e conservagdo (Elliott & Kennish,
2011).

Diante da degradagdo de
ecossistemas costeiros, nota-se um
interesse em conservar € manejar esses
locais, e a importdncia  do
desenvolvimento de uma melhor
hipotese do papel do bercario, e isso
pode contribuir muito para que os
cientistas identifiquem os habitats, e
mais importante, os locais dentro dos
habitats que podem servir como
bergario para uma determinada espécie,
promovendo esfor¢os direcionados e
estratégicos para conservagao,
restauragdo e manejo (Beck, 2001).
Entretanto, ndo deve se esperar por
evidéncias irrefutaveis da fungdo de
uma determinada area como bergario
antes que sejam tomadas medidas para
conserva-las, gerencid-las ou restaura-
las (Beck, 2001).

Conclusao

Através do estudo de revisdo
pode-se concluir que os estudrios se
encaixam melhor na defini¢do de uma
zona de ecoclina por apresentarem um
gradiente de mudangas ambientais,
porém o conceito de ecdtono € bastante
difundido no meio cientifico, sendo
frequentemente utilizado.

Para caracterizar estudrios como
areas de bergarios, ¢ necessario estudar
a biomassa total de individuos
recrutados para populacdes adultas, mas
também uma abordagem ampla dos
diversos processos que conferem e
suportam um habitat como bergario para

permitir o gerenciamento € conservagao
de zonas umidas, pois para que sejam
tomadas medidas de conservagao,
preservacdo € manejo ¢ preciso
reconhecer todos o0s processos que
mantém o bercario (Sheaves et al.,
2014; Foley et al., 2010).

Independentemente se ndo esta
totalmente consolidado que todos os
estuarios e todas as outras regides de
zonas costeiras imidas sdo configuradas
como bergarios para diversas espécies,
devemos promover acoes de
conservacgdo, manejo e restauragdo, pelo
simples fato de ser comprovado que
muitas espécies de peixes e outros
organismos dependem desses locais
como valor de bergario.
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