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APRESENTAÇÃO

A complexidade dos sistemas biológicos é reconhecida há muito tempo pelos 

cientistas. Durante décadas, ao longo dos séculos 19 e 20, os biólogos passaram 

a compreender cada vez melhor essa complexidade, descrevendo os padrões que 

originam a diversidade biológica desde os níveis genético-moleculares mais básicos 

até as associações em escalas amplas que permitem reconhecer ecossistemas e biomas. 

Além disso, passou-se a compreender melhor que essa complexidade está estruturada 

geograficamente de diferentes formas e, o mais importante, que ela evolui ao longo 

de grandes escalas de tempo.

A evolução da própria espécie humana passou a ser, por si só, um fator extremamente 

relevante na estruturação dos sistemas biológicos, em função do grande impacto 

do Homo sapiens sobre as demais espécies do planeta. Esses impactos têm crescido 

enormemente devido à uma utilização cada vez maior dos recursos naturais, causando 

uma perda cada vez mais acentuada da diversidade biológica em diferentes níveis. 

Assim, devido à sua inerente complexidade e à dificuldade em se estabelecer pontos de 

equilíbrio entre desenvolvimento humano e conservação (ou idealmente demonstrar a 

associação intrínseca existente entre conservação e desenvolvimento), está claro que 

conservar a biodiversidade é uma das tarefas mais árduas e um dos maiores desafios 

do século 21.

Com esses aspectos em mente, apresentamos o sexto número da megadiversidade, 

resultado do simpósio intitulado “os desafios científicos para a conservação da 

biodiversidade no Brasil”, organizado como parte do XXVii Congresso Brasileiro de 

Zoologia, que ocorreu em Curitiba, Paraná, em fevereiro de 2008. o objetivo desse 

encontro foi discutir visões alternativas sobre biodiversidade, mensurada em diferentes 

níveis hierárquicos, avaliar as dificuldades de obtenção e organização das informações 

científicas relevantes e mostrar como a utilização de novas ferramentas analíticas pode 

auxiliar a conservar a biodiversidade de forma mais eficiente.

uma avaliação em escalas continentais e globais permite encontrar um dos poucos 

padrões gerais de diversidade de espécies, os gradientes latitudinais de diversidade. 

Embora esse padrão tenha sido descrito nos séculos 18 e 19, ainda hoje os processos 
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envolvidos são bastante discutidos. Esses padrões são originados por um balanço 

entre processos ecológicos e evolutivos, sendo que o componente histórico fica ainda 

mais claro quando são analisados padrões de endemismo. Por outro lado, os efeitos 

ambientais também têm sido considerados fatores importantes na estruturação da 

riqueza de espécies,  o que leva à uma preocupação crescente com as mudanças 

climáticas causadas por efeitos antrópicos e que irão afetar os padrões de diversidade 

em grandes escalas. 

uma vez que padrões de diversidade e de processos ecológicos ou evolutivos 

envolvidos na sua origem e manutenção são estabelecidos, é preciso definir estratégias 

de utilização desses dados a fim de estabelecer prioridades de conservação. Durante 

muito tempo, essas definições foram feitas de modo arbitrário e baseadas apenas na 

opinião de especialistas, ou enfatizando componentes locais de conhecimento (como, 

por exemplo, a presença de uma espécie ameaçada) ou ainda oportunidades práticas 

para conservação. Embora esses fatores ainda sejam importantes, é possível agora 

avaliá-los de forma quantitativa e construir cenários ótimos para a conservação. Além 

disso, a variação genética dentro das espécies também merece ser analisada, tanto 

no sentido de revelar as unidades evolutivas e melhor caracterizar as espécies quanto 

no sentido de verificar como a estrutura genética populacional pode ser afetada por 

processos de ocupação humana em escala regional.

Todos esses tópicos são abordados nos artigos contidos neste volume. Assim, 

embora o simpósio realizado no XXVii Congresso Brasileiro de Zoologia em 2008 não 

tenha coberto todas as possibilidades para investigar as questões sobre como utilizar 

o conhecimento científico sobre biodiversidade e conservação no Brasil, podemos 

considerá-lo como um esforço inicial no sentido de colocar, sob um mesmo fórum, um 

conjunto de cientistas e tomadores de decisão com experiências diversas, trabalhando 

em diferentes grupos taxonômicos, com um objetivo comum. E, o mais importante, 

esperamos que o presente volume da megadiversidade possa gerar mais trabalhos que 

refinem o conhecimento apresentado aqui.

José Alexandre Felizola Diniz-Filho – Universidade Federal de Goiás

José maria Cardoso da Silva – Conservação internaCional

Adriano Paglia – Conservação internaCional
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rESumo
Ao longo de pelo menos 200 anos, ecólogos e biogeógrafos têm se empenhado na tentativa 
de entender os processos envolvidos na geração e manutenção do padrão atual de distribuição 
da biodiversidade. Com o objetivo de apresentar uma visão geral dos avanços nessas linhas de 
pesquisa, o presente trabalho traz uma síntese das principais hipóteses ecológicas e evolutivas 
existentes para explicar esses padrões e ilustra como elas podem ser integradas para explicá-los. 
Como exemplo, apresentamos uma análise do gradiente de riqueza de espécies de serpentes 
Elapidae do Novo mundo. Nossos resultados revelaram que processos puramente ecológicos 
não são suficientes para explicar o padrão de riqueza, embora cerca de 70% da variação espacial 
na riqueza de espécies seja explicada por variáveis ambientais. uma análise dos padrões de 
riqueza estruturados na filogenia, bem como simulações de processos de conservação de nicho, 
mostram que fatores históricos devem ser utilizados para explicar esses padrões. Finalmente, 
apresentamos quais as consequências dos padrões de riqueza observados na conservação das 
espécies e como estratégias de preservação podem ser geradas a partir dos modelos ecológicos 
e evolutivos discutidos.
 

AbstrAct
During the last 200 years, ecologists and biogeographers have hardly attempted to find out which 
processes are implicated on the generation and maintenance of the broad scale biodiversity gradients. 
Here we address the main hypotheses concerning diversity patterns and highlight how ecological 
and evolutionary models can be integrated to explain these patterns. to illustrate this perspective, 
we analyzed the gradient in species richness of New World coral snakes (Elapidae: serpentes) and 
interpreted the outputs under alternative integrated models. Our results show that ecological 
processeses alone are not sufficient to account for the richness pattern in this group, although about 
70% of the spatial variation in species richness can be explained by environmental drivers. the analysis 

. . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . .
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Introdução

Padrões de diversidade em grandes escalas, notadamen-
te os chamados “gradientes latitudinais” de riqueza de 
espécies (i.e., maior riqueza nos trópicos do que nas 
regiões temperadas), têm sido discutidos na literatura 
ecológica e biogeográfica principalmente a partir do 
inicio do seculo XiX, quando Alexander von Humboldt 
(1769-1859) propôs os primeiros modelos mecanísticos 
para explicar esse padrão (Hawkins, 2001). Ao longo 
desses 200 anos, o interesse pelos padrões de diversi-
dade em grande escala passou por uma série de fases 
distintas mas, de um modo geral, a carência de dados 
e a existência de problemas teóricos e metodológicos 
dificultavam o estabelecimento de predições gerais para 
o grande numero de hipóteses alternativas desenvolvi-
das para explicar esses padrões (Dobhzhansky, 1950; 
Hutchinson, 1959; Pianka, 1966; macArthur, 1972; 
Currie, 1991; rohde, 1992). o surgimento da macroe-
cologia no início dos anos 90 (Brown & maurer, 1989; 
Brown, 1995; Gaston & Blackburn 2000) reascendeu 
o interesse dos ecólogos pelos padrões em grandes 
escalas, apoiados principalmente por dois aspectos: 
1) maior disponibilidade de dados ecológicos (mapas de 
distribuição geográfica das espécies), evolutivos (estabe-
lecimento de filogenias mais robustas e completas) e am-
bientais (principalmente provenientes de sensoriamento 
remoto e modelos climáticos gerais) em grandes escalas 
geográficas, e; 2) crescente ênfase em modelos teóricos 
que permitissem diferenciar os mecanismos propostos 
para explicar esses padrões, desenvolvimento este as-
sociado a um aumento da capacidade computacional de 
processar e analisar dados (Hawkins, 2004). 

mais recentemente, Whittaker et al. (2001) e rahbek 
& Graves (2001) adotaram uma noção mais pragmática 
e operacional, na qual os gradientes de diversidade são 
analisados com o objetivo principal de avaliar um nú-
mero menor de hipóteses, porém mais testáveis, menos 
redundantes e menos baseadas em raciocínios circulares 
ou ad hoc. Essas hipóteses incluíam os efeitos da energia, 
produtividade, heterogeneidade ambiental, história 
evolutiva e efeitos puramente estocásticos sobre a forma 
das distribuições geográficas das espécies (efeito do 

domínio médio ou mid-domain effect) (ver Willig et al., 
2003 para uma revisão recente), como possíveis causas 
dos padrões de diversidade. Estudos utilizando procedi-
mentos meta-analíticos demonstraram que, dentre essas 
várias hipóteses, os efeitos climáticos, notadamente a 
influência de um balanço entre a disponibilidade de 
energia e água, explicariam de modo bastante satisfató-
rio os padrões de diversidade em grandes escalas (e.g., 
Hawkins et al., 2003; Currie et al., 2004). 

Entretanto, há uma série de dificuldades teóricas 
em associar, de forma direta ou indireta, esses padrões 
climáticos e os diferentes componentes da diversidade 
biológica em um contexto puramente ecológico (ver 
Currie et al., 2004). Deste modo, os efeitos históricos 
devem ser consideravelmente importantes para explicar 
os mecanismos associados a esses gradientes, embora 
ainda não exista um consenso sobre como esses efeitos 
poderiam interagir com componentes ecológicos atuais 
a fim de gerar os padrões observados (ricklefs, 2004, 
2006). Na realidade, a própria falta de uma definição 
geral para efeitos históricos (ver a seguir) tem se tor-
nado um problema, já que diferentes estudos têm se 
referido a processos muito distintos quando mencio-
nam o termo ‘efeitos históricos’. Torna-se necessário, 
portanto, o desenvolvimento de um arcabouço teórico 
que permita integrar os diferentes modelos existentes 
atualmente para explicar os gradientes de diversidade 
e, consequentemente, compreender como surgem cor-
relações elevadas entre padrões de diversidade e clima 
atual sob processos históricos atuando em diferentes 
escalas de tempo e espaço.

Além do interesse teórico, é preciso ainda considerar 
que a aceitação crescente por parte da comunidade 
cientifica e da sociedade em geral da enorme influência 
do Homem sobre a diversidade biológica gerou uma 
maior demanda pela compreensão desses padrões de 
diversidade e dos processos ecológicos e evolutivos sub-
jacentes a eles. recentemente tornou-se mais claro que 
um conhecimento efetivo dos padrões de diversidade 
em grandes escalas e dos processos envolvidos em sua 
origem e manutenção é vital para estabelecer programas 
mais eficientes de conservação da biodiversidade (e.g., 
Whittaker et al., 2005).

6  |  Padrões e processos ecológicos e evolutivos em escala regional

of phylogenetically-structured richness patterns, as well as simulations of niche conservatism process, 
reveals that evolutionary factors must be used to understand these patterns. Finally, we present the 
implication of these patterns for biodiversity conservation and suggest how the observed patterns 
can be used in systematic conservation planning.
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Assim, neste artigo procuramos apresentar um ar-
cabouço teórico geral que nos permita entender como 
padrões ecológicos e históricos podem ser integrados 
no sentido de explicar os gradientes de diversidade. Para 
tal, estabelecemos uma versão conceitual unificada dos 
principais modelos ecológicos e evolutivos que têm sido 
utilizados para explicar padrões de diversidade em gran-
des escalas desde o século XViii. Para exemplificar, apre-
sentamos uma série de análises dos padrões de riqueza de 
Elapidae (Serpentes) na região Neotropical e discutimos 
as implicações desses padrões para conservação.

Modelos ecológIcos e evolutIvos de dIversIfIcação

De modo geral, as diversas hipóteses desenvolvidas 
para explicar os gradientes de riqueza de espécies ao 
longo dos últimos 200 anos podem ser agrupadas em 
dois grandes modelos conceituais: modelos ecológicos 
e modelos evolutivos. Sem dúvida, esses modelos não 
são mutuamente exclusivos e diversas tentativas de 
colocá-los em um mesmo contexto foram realizadas 
recentemente (Wiens & Donoghue, 2004; Hawkins et al., 
2005, 2006, 2007; Jablonsky et al. 2006; roy & Goldberg, 
2007; Wiens et al., 2007).

os modelos ecológicos, em um sentido estrito, par-
tem do pressuposto que os padrões observados são 
consequência direta (ou indireta) da influência do clima 
sobre as distribuições geográficas das espécies, indepen-
dente de processos de longa duração como especiação e 
extinção em escala regional, e desse modo resultaria em 
um acúmulo de espécies em climas mais propícios, que 
seriam, por sua vez, ambientes mais quentes e úmidos 
(Figura 1). Essas distribuições estariam, portanto, em 
‘equilíbrio’ com o clima (Araújo & Pearson, 2005), de 
modo que processos estocásticos de dispersão e efeitos 
de barreiras seriam relativamente pouco importantes 
para determinar a ocorrência das espécies. As hipó-
teses ecológicas ganharam força principalmente em 
função de uma série de meta-análises que mostraram 
correlações bastante elevadas entre gradientes ambien-
tais e gradientes de riqueza, principalmente ligados à 
disponibilidade de água e energia (e.g., Hawkins et al., 
2003a). Há, entretanto, uma série de problemas em 
ligar diretamente variações na riqueza a componentes 
climáticos, principalmente porque as explicações com 
base na produtividade dos ecossistemas ou em ativação 
metabólica (Allen et al., 2002; Hawkins et al., 2003b) 
explicariam melhor as variações na abundância, e não 
diretamente as variações na riqueza. modelos neutros 
de diversificação (sensu Hubbell, 2001) ou puramente 

estatísticos (ligados à efeitos de amostragem) são, de 
qualquer modo, necessários para associar a variação na 
abundância à variação na riqueza (Currie et al., 2004). 
Porém, é biologicamente mais plausível que mecanismos 
evolutivos forneçam uma explicação mais parcimoniosa 
para essa ligação.

Diniz-Filho, terribile, Oliveira & rangel  |  7

Figura 1 – gradiente de riqueza sob um processo puramente 
ecológico, com taxas de diversificação constantes nas regiões 
tropicais e temperadas, mas no qual a maior riqueza tropical 
surgiria por dispersão para regiões tropicais mais favoráveis em 
termos de disponibilidade de energia.

Sob um ponto de vista teórico, é possível argumentar 
que o número de espécies em um sistema ecológico 
qualquer é, em última instância, função de um processo 
evolutivo de diversificação, que poderia ser modelado de 
forma bastante simples por um modelo análogo ao cres-
cimento populacional malthusiano (maurer, 1999; mas 
ver Jablonsky et al., 2006 e roy & Goldberg, 2007 para 
modelos mais complexos), no qual S = So ert, onde S é 
o número de espécies, So é o número inicial de espécies 
e r é a taxa de diversificação, dada pela diferença entre 
especiação (b) e extinção (d). Com base nesse modelo 
simples, é possível argumentar que diferenças na riqueza 
de espécies entre sistemas ecológicos temperados e 
tropicais poderiam aparecer por diferentes valores nas 
taxas de diversificação r (chamado aqui de modelo i, ou 
de variação geográfica nas taxas de diversificação) ou por 
diferentes valores de So (modelo ii, referente à variação 
nas condições iniciais, ou riqueza inicial) (mittelbach 
et al., 2007) (Figura 2). Assim, em um primeiro momento, 
as explicações evolutivas para os gradientes de diversi-
dade poderiam ser diferenciadas nesses dois grupos. 
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Figura 2 – Modelos históricos para os gradientes de 
diversidade, baseados em variações nas taxas de diversificação 
(maior taxa de diversificação nas regiões tropicais em função de 
maior disponibilidade energética, a) ou nas condições iniciais 
(os trópicos seriam mais antigos e teriam tido mais tempo para 
acumular espécies, B). O número de espécies aumentando com 
o tempo (diversificação) está expresso em escala logarítmica, 
ajustando-se ao modelo s = sO e

rt.

o modelo i parte do princípio de que, sob ambientes 
relativamente estáveis ao longo do tempo evolutivo, as 
taxas de diversificação estariam geograficamente estru-
turadas ao longo de um gradiente ambiental, como por 
exemplo, uma variação espacial na disponibilidade de 
água e energia (Figura 3). Em regiões mais produtivas 
ou com maior disponibilidade de energia, o processo 
de diversificação seria mais rápido e geraria acúmulo de 
espécies. Entretanto, como as taxas de diversificação po-
dem ser decompostas em dois componentes (especiação 
e extinção), os vários mecanismos previamente propos-
tos para explicar os fatores históricos nos gradientes de 
diversidade podem ser facilmente incorporados a esse 
modelo geral.

Figura 3 – gradiente de riqueza gerado por variações espacialmente 
estruturadas na taxa de diversificação (modelo i, ver texto).

Taxas de especiação elevadas nas regiões tropicais 
poderiam aparecer sob diferentes combinações de espe-
ciação e extinção (Figura 4). Pode-se pensar, por exemplo, 
que a extinção seria constante ao longo do gradiente, mas 
que nas regiões tropicais haveria uma maior velocidade 
de especiação como consequência de um aumento nas 
taxas de mutação (devido à maior irradiação), ou que 
haveria maior especialização ecológica (aumentando a 
necessidade de adaptação a condições ecológicas locais 
e gerando assim maior isolamento reprodutivo) (Figura 
4A). Por outro lado, é possível pensar que a especiação se 
mantém constante, mas que a extinção é maior nas regiões 
temperadas, em função da maior instabilidade climáticas 
dessas regiões (Figura 4B). Esse efeito, na verdade, seria 
esperado sob uma associação entre a média e a variância 
do clima nas regiões temperadas. Por fim, é possível com-
binar esses dois cenários (Figura 4C), mas Weir & Schluter 
(2007) analisaram padrões de diversificação em mamíferos 
e aves e mostraram que, nas regiões temperadas, haveria 
não só maiores taxas de extinção (provavelmente devido 
à instabilidade climática), mas também maiores taxas 
de especiação (gerando maior “turnover” de espécies). 
os efeitos de variação geográfica nas taxas de extinção, 
entretanto, seriam mais fortes do que os efeitos nas taxas 
de especiação, gerando assim um padrão semelhante ao 
apresentado na Figura 4B. Entretanto, é difícil estimar 
taxas de especiação e extinção em um contexto geográfico 
explícito, de modo que a evidência da estrutura geográfica 
nessas taxas é obtida, de modo geral, apenas pelo con-
traste entre táxons que se diversificaram primariamente 
em regiões tropicais ou temperadas.
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independente das combinações possíveis de espe-
ciação e extinção ao longo do espaço geográfico, é 
interessante pensar que, sob o modelo i, correlações 
entre clima e riqueza são esperadas, já que o número 
de espécies é, indiretamente, função do clima (atuando 
sob as taxas de diversificação). mesmo que o modelo 
apresentado acima se torne mais complexo e admita, 
de forma mais realista, que existam variações no clima 
ao longo do tempo evolutivo, essas variações estariam 
também estruturadas no espaço geográfico. Deste 
modo, seria possível definir que efeitos históricos 
seriam, na verdade, efeitos da história do próprio clima, 
já que este determinaria as estruturações nas taxas de 
especiação e/ou extinção.

No modelo ii, por outro lado, haveria apenas uma 
variação nas condições iniciais, representadas por 

variações em So. Na verdade, essa é uma das hipóteses 
históricas “clássicas”, representada pela idéia geral da 
antiguidade dos trópicos. recentemente esse modelo foi 
reinterpretado em um contexto mais macroecológico, a 
partir da idéia do balanço entre conservação e evolução 
do nicho ecológico das espécies (Wiens & Donoghue, 
2004). Esse modelo parte do princípio de que o padrão 
de resfriamento das regiões mais temperadas ao norte, 
iniciado há mais de 30 milhões de anos, causou uma 
retração das distribuições geográficas das espécies e 
ocorrência de processos mais fortes de extinção em 
escala regional. As espécies que permaneceram esta-
riam, portanto, adaptadas a um ambiente tropical e 
assim continuariam seu processo de diversificação, e 
como os nichos tendem a se conservar no tempo evo-
lutivo, essas regiões tropicais teriam acumulado mais 

Figura 4 – sob um modelo evolutivo (histórico) do tipo i, a maior diversidade nas regiões tropicais seria causada por uma maior taxa de 
diversificação, mas esta poderia ser obtida por diferentes combinações de padrões geográficos nas taxas de extinção e especiação.
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espécies. Posterior e gradativamente, essas espécies 
começaram a evoluir para nichos distintos e que permi-
tiram a ocupação dos ambientes temperados, gerando 
assim o gradiente observado atualmente.

Note-se que, sob o modelo ii, não haveria causas 
biológicas ou ecológicas intrínsecas para variações nas 
taxas de especiação ou extinção, já que as espécies 
estariam adaptadas aos seus ambientes. o modelo 
ii pode ser, de certa forma, similar ao modelo i com 
taxas de extinção mais elevadas nas regiões tempera-
das, mas é importante notar que, sob o modelo ii, o 
efeito histórico seria puramente contingencial. Como 
sugeriram Wiens & Donoghue (2004), se o clima tivesse 
variado historicamente na direção oposta (ou seja, 
um resfriamento das regiões tropicais no passado), o 
gradiente de riqueza poderia ser invertido. mais uma 
vez, a correlação observada atualmente entre riqueza 
de espécies e clima seria função indireta da dinâmica 
no clima, conforme simulado recentemente por rangel 
et al. (2007).

A diferenciação entre os modelos i e ii para efeitos 
históricos ainda é difícil com base em dados empíricos, 
tanto por razões conceituais quanto metodológicas. 
É bastante provável que um balanço entre esses dois mo-
delos possam explicar simultaneamente os gradientes 
de diversidade, em múltiplas escalas de tempo e para 
diferentes grupos de organismos (ver Diniz-Filho et al., 
2007). Na verdade, espera-se que um modelo de conser-
vação de nicho e antiguidade dos trópicos (modelo ii) 
explique os gradientes em grupos de organismos que se 
diversificaram principalmente a partir do Eoceno médio, 
quando esses efeitos das mudanças climáticas passaram 
a ser bem mais acentuados. Ao mesmo tempo, existiria 
uma estrutura filogenética subjacente aos gradientes 
de diversidade, com espécies mais “basais” na filogenia 
ocorrendo principalmente em regiões tropicais, ou de 
ambientes “ancestrais” (Chown & Gaston, 2000; Hawkins 
et al., 2005, 2006, 2007; Wiens et al., 2007).Por outro 
lado, é possível que modelos de maior “turnover” de 
espécies por efeito de instabilidade climática nas regiões 
temperadas possa explicar diversificações mais recentes, 
durante o Pleistoceno, em função da alternância entre 
períodos glaciais e interglaciais.

A seguir, apresentamos uma avaliação dos padrões 
de riqueza de espécies de serpentes da família Elapidae 
no Novo mundo a fim de exemplificar como o arcabou-
ço conceitual exposto acima pode ser, pelo menos em 
parte, avaliado. Em um segundo momento, determina-
mos quais as implicações dos padrões observados e dos 
processos inferidos para a conservação da diversidade 
desse grupo.

rIqueza de espécIes de elapIdae no novo Mundo

Padrões de riqueza de espécies
Foram analisadas 73 espécies da família Elapidae, 
sendo uma espécie do gênero Micruroides, quatro espé-
cies do gênero Leptomicrurus e 68 espécies do gênero 
Micrurus. A partir dos pontos de ocorrência compilados 
de coleções herpetológicas e de Campbell & Lamar 
(2004), as distribuições geográficas das espécies com 
mais de 20 pontos de ocorrência foram modeladas 
por meio do método de modelagem de distribuição 
geográfica potencial GArP (‘Genetic Algorithm for rule-
Set Production’) (Stockwell & Noble, 1992, ver também 
Anacleto et al., 2006). Para espécies com menos de 
20 pontos, as distribuições foram delimitadas por 
meio de polígonos mínimos convexos (ver Diniz-Filho 
et al., 2006). As áreas de distribuição geradas foram 
mapeadas sobre uma grade de 1° de latitude por um 
grau de longitude, e somadas para obter a riqueza de 
espécies.

A Figura 5 revela um forte padrão geográfico na 
riqueza de espécies de Elapidae, com acentuado nú-
mero de espécies concentradas na região Amazônica, 
e diminuindo em direção ao sul da América do Sul e 
América do Norte. Esse padrão é concordante com os 
gradientes latitudinais de riqueza revelados por outros 
grupos de organismos em grandes escalas espaciais 
(Hawkins et al., 2003a; Grenyer et al., 2006).

Seguindo o arcabouço teórico apresentado acima, 
inicialmente foram utilizadas variáveis ambientais 
(Tabela 1) para modelar o padrão geográfico de riqueza 
de espécies, utilizando o pacote SAm (‘Spatial Analysis 
in macroecology’, rangel et al., 2006). Essas variáveis, 
conjuntamente, explicaram 70% na variação de rique-
za de espécies, sendo que a evapotranspiração atual 
(AET), uma variável composta que serve como indica-
dor da disponibilidade de energia e água, apresentou 
o coeficiente de regressão mais elevado (Tabela 1) 
(o coeficiente de determinação de AET sobre a riqueza, 
em uma análise de regressão simples, foi igual a 58%). 
Assim, o padrão observado para as espécies de Elapidae 
é coerente com as análises realizadas para diversos 
grupos de organismos e que mostram que uma com-
binação de disponibilidade de energia e água explica 
grande parte da variação nos padrões de riqueza de 
espécies (Hawkins et al., 2003). Entretanto, esse ajuste 
elevado não significa necessariamente que um modelo 
puramente ecológico seja suficiente para explicar o 
padrão observado, sendo necessário avaliar outros 
componentes históricos e evolutivos subjacentes a 
esse gradiente.
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Figura 5 – Padrão de riqueza de 73 espécies de elapidae no Novo 
Mundo. 

TaBELa 1 – Coeficientes de regressão padronizados médios (bw) 
ao longo de 63 modelos combinando o efeito de 6 variáveis 
ambientais explicando a riqueza de elapídeos no Novo Mundo. 
Os coeficientes padronizados foram ponderados pelo valor do 
peso (w) do critério de informação de akaike (aiC) em cada um 
dos modelos (ver Burnham & anderson, 2002). Os coeficientes 
do modelo saturado (b), com todos as variáveis, mostram um 
padrão semelhante (mas com efeitos maiores da temperatura).

VariÁVEiS aMBiENTaiS* bw b

aeT 0,584 0,509

PeT – 0,126 – 0,214

UMr 0,069 0,047

eLev 0,465 0,497

NPP 0,113 0,165

TeMP (1/kT) – 0,534 – 0,715

* Variáveis ambientais utilizadas são evapotranspiração real (AET), 
evapotranspiração potencial (PET), umidade relativa (HUM); amplitude 
de elevação (RELEV), produtividade primária líquida (NPP) e temperatura 
(TEMP, transformada por 1/kT, seguindo o modelo metabólico de Allen 
et al., 2002).

A partir da filogenia disponível para Elapidae em 
Campbell & Lamar (2004), foi possível classificar um total 
de 43 espécies (do total de 73 analisadas anteriormente) 
em espécies “basais” e “derivadas” (ver Hawkins et al., 
2006, 2007), com base no número de nós existentes entre 
cada espécie e a “raiz” da árvore filogenética (distância 
rD). Embora esse método de “desconstrução filogenética” 
(sensu marquet et al., 2004) com base na distância rD seja 
bastante simples e não leve em consideração padrões 
filogenéticos mais complexos que poderiam ser expressos 
pelos tempos de diversificação, ele é útil quando existem 
filogenias pouco detalhadas. Além disso, essa divisão sim-
ples entre grupos basais e derivados deve ser suficiente 
para elucidar padrões históricos mais gerais. 

os mapas de riqueza das espécies basais e derivadas 
(Figura 6) mostram padrões distintos para esses dois 
grupos, o que não seria esperado sob um modelo eco-
lógico/climático puro. Espécies basais de Elapidae con-
centram maior riqueza na região Amazônica, enquanto 
que as espécies derivadas apresentam maior riqueza na 
região centro-sul do Brasil. isso indica que os modelos 
evolutivos tipo i ou ii discutidos anteriormente podem 
ser utilizados para compreender os padrões observados, 
embora a filogenia disponível não permita uma análise 
detalhada de variações nas taxas de especiação e ex-
tinção (além disso, é difícil avaliar essas taxas em um 
contexto geográfico explícito, como obtido aqui). 

Porém, outra possibilidade interessante de avaliar 
os modelos evolutivos i e ii é através de simulações, 
conforme recentemente proposto por rangel et al. 
(2007). Para gerar essas simulações foi utilizado aqui um 
modelo simples, no qual, a partir de uma espécie inicial 
situada na região de ocorrência das espécies mais basais 
(Amazônia), dá-se início a um processo de diversifica-
ção puramente estocástico, sob flutuações ambientais 
aleatórias. Sob essas flutuações ambientais, a área de 
distribuição de uma espécie ancestral se fragmenta, e 
as subdivisões a partir desta podem se extinguir ou dar 
origem a novas espécies. Durante esse processo, ocorre 
também um processo de evolução do nicho das espé-
cies, que retém parte do nicho ancestral. Esse processo 
de evolução foi replicado 100 vezes e a riqueza média 
simulada apresentou gradientes parcialmente similares 
ao observado (Figura 7).

Em escala logarítmica (utilizada para corrigir efeitos 
de não-linearidade), a riqueza simulada sob um modelo 
histórico do tipo ii explica 57% da variação na riqueza 
de espécies. Pode-se utilizar uma regressão parcial 
(Legendre & Legendre, 1998) a fim de desdobrar os 
efeitos diretos do ambiente na riqueza modelados an-
teriormente contra os efeitos simulados. Nesse caso, 
os dois conjuntos (efeitos do ambiente e efeitos da 
simulação) explicam simultaneamente 77% da variação 
na riqueza, sendo que os efeitos puramente climáticos 
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explicam cerca de 20% da variação, comparados aos 
2,5% explicados independentemente pela simulação. 
Há uma sobreposição de 54% entre os efeitos históricos 
simulados e os climáticos (ver Hawkins et al., 2003b), o 
que mostra que a maior parte da variação histórica está 
estruturada climaticamente, conforme já discutido, seja 
por efeito de um modelo tipo i de diversificação ou pelo 
fato das simulações utilizarem como base para as varia-
ções ambientais, o clima atual (rangel et al., 2007).

De qualquer modo, as análises mostraram que a simu-
lação de um processo estocástico de diversificação sob 
conservação de nicho explica uma proporção conside-
rável (57%) da variação na riqueza de espécies, o que é 
compatível com os gradientes de riqueza basal e deri-
vada observados (Hawkins et al., 2005). Esses gradientes 
das espécies basais devem seguir os padrões históricos 
de diversificação ao longo do espaço geográfico, o que 
explicaria a correlação razoavelmente elevada com o 
modelo simulado. isso mostra que modelos puramente 
ecológicos são insatisfatórios como explicação para os 
gradientes latitudinais de riqueza observados. 

Implicações para conservação
Tem havido uma série de tentativas de utilizar padrões 
biogeográficos em estratégias de conservação aplicadas 
à escala regional e, mais recentemente, os principais 

Figura 6 – Padrão de riqueza das espécies basais (a) e derivadas (B) de 43 espécies de elapidae, definidas a partir da filogenia composta 
de Campbell & Lamar (2004). 

métodos de planejamento sistemático em conservação 
(ver margules & Pressey, 2000) têm sido aplicados a 
partir de dados macroecológicos. Essa nova abordagem 
macroecológica passa a ser importante considerando-se 
que há pouca disponibilidade de inventários biológicos 
detalhados para grandes escalas espaciais, de modo que 
utilizar extensões de ocorrência (como neste trabalho) 
pode ser uma iniciativa eficiente em um contexto de 
biogeografia da conservação (Whittaker et al., 2005). 
um aspecto importante a ser discutido neste caso é 
que a unidade de análise usual em biogeografia, como 
uma célula de 1º de latitude/longitude, não pode ser 
obviamente considerada uma “reserva” ou “unidade 
de planejamento”. Nesse caso, parte-se do principio de 
que análises em escalas espaciais amplas e baseadas 
em dados relativamente grosseiros podem ser úteis em 
um sistema hierárquico de tomada de decisões. Assim, 
a analise dos padrões de complementaridade nessas 
escalas permite identificar regiões potencialmente 
importantes, nas quais podem ser realizados estudos 
mais detalhados a fim de avaliar padrões de viabilidade 
populacional, fragmentação de habitats, potenciais de 
manutenção da diversidade genética, etc.

Parece bastante intuitivo imaginar que regiões 
prioritárias para conservação sejam áreas de eleva-
da riqueza. Entretanto, o objetivo dos métodos de 

(a) (B)
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planejamento sistemático é usualmente encontrar um 
conjunto mínimo de unidades de planejamento que 
máxime a representatividade ou persistência dos alvos 
(i.e., espécies) (ver Loyola & Lewinsohn, neste volume). 
uma abordagem matematicamente simples para tentar 
resolver esse problema é usar uma estratégia sequen-
cial (‘greedy’) (Church et al., 1996; Pressey et al., 1997), 
que consiste em encontrar inicialmente a área mais 
rica, e selecioná-la como a primeira área do sistema. 
Feito isso, e partindo-se do princípio que o objetivo é 
representar as espécies pelo menos uma vez, pode-se 
assumir que as espécies que ocupam essa primeira área 
já estão representadas no sistema. o próximo passo 
é encontrar a próxima área que contenha o maior 
número de espécies diferentes das que já estão na 
primeira área selecionada (ou seja, que seja ao máximo 
complementar à área já incluída). Esse procedimento 
continua até que todas as espécies estejam incluídas 
no sistema. Embora esse procedimento seja simples e 
forneça, na maior parte das vezes, soluções sub-ótimas 
(ou seja, o número de áreas selecionadas para o sistema 
de reservas é maior do que o mínimo ‘real’), ele pode 
ser aplicado facilmente a matrizes grandes e é de fácil 
compreensão.
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o algoritmo sequencial não fornece necessariamente 
a solução ótima, sendo possível realizar análises mais 
sofisticadas para encontrar redes de complementa-
ridade através de procedimentos não sequenciais, 
como o algoritmo de anelamento simulado (‘simulated 
annealing’ - SSm), implementado no programa SiTES 
(ver Possingham et al., 2000). Entretanto, antes de 
definir melhor o problema da otimização, é preciso 
pensar que, em muitas ocasiões (i.e., especialmente ao 
se utilizar dados amplos de distribuição geográfica e 
modelos simples de representação com base em dados 
de presença-ausência), existem muitas soluções ‘míni-
mas’ possíveis no espaço geográfico. ou seja, é possível 
encontrar várias combinações de áreas no espaço que 
resolvam as equações e assim representem todas as 
espécies em um número mínimo de áreas. Assim, um 
mapa das frequências relativas das células nas múltiplas 
soluções indica sua importância relativa no sentido de 
alcançar as metas de conservação estabelecidas. Essa 
frequência é um estimador da “insubstituibilidade” das 
áreas (meir et al., 2004; Diniz-Filho et al., 2006). 

Para se compreender melhor o significado da insubsti-
tuibilidade, imagine-se uma espécie qualquer que exista 
apenas em uma única unidade de planejamento. Se o 
objetivo é representar todas as espécies pelo menos 
uma vez, essa unidade que contem essa espécie deve 
ser incluída em todos os possíveis sistemas de reservas, 
independentemente de qualquer outro aspecto do mo-
delo ou da presença de outras espécies. Caso isso não 
ocorra, a meta de conservação de representar todas as 
espécies pelo menos uma vez não será alcançada. Por-
tanto, neste exemplo, a área que contém a espécie terá 
uma frequência 1.0 (100%) nas múltiplas soluções obti-
das, ou seja, possuirá uma insubstituibilidade máxima.

Para os dados de Elapidae no Novo mundo, o SSm 
foi aplicado objetivando representar cada uma das 73 
espécies pelo menos uma vez. Cada uma das soluções 
encontrada pelo SSm possui 25 células, de modo que 
este seria o menor número de células necessário para 
representar as 73 espécies pelo menos uma vez. A 
frequência de cada uma das células em 100 soluções 
mínimas estima a sua insubstituibilidade e mostra 
regiões importantes para conservação principalmente 
no extremo noroeste da América do Sul, próximo ao 
Panamá (Figura 8).

Entretanto, pode-se aumentar a complexidade do 
modelo do SSm incorporando-se outros custos ao pro-
blema de otimização. Com base em dados de ocupação 
humana, seria possível, por exemplo, encontrar a solu-
ção que maximiza a representatividade da espécie, mas 
que incorpora apenas as células com a menor ocupação 

Figura 7 – Padrão de riqueza gerado pela simulação da 
diversificação das espécies de elapídeos a partir da espécie 
ancestral sob um processo de conservação de nicho (ver rangel 
et al., 2007 para detalhes).
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possível. outra possibilidade seria utilizar um dos pre-
ditores ambientais definidos anteriormente, como AET, 
para garantir que as unidades selecionadas estejam em 
condições ambientais adequadas para a ocorrência das 
espécies. Como neste caso foi adicionada ao modelo 
uma variável quantitativa (AET), as múltiplas soluções 
possuem custos finais diferentes, de modo que é possí-
vel escolher uma das soluções como a de menor “custo 
total”, ou seja, que representa todas as espécies no 
ambiente mais favorável possível (com maior soma dos 
valores de AET nas células que a compõe) (Figura 8). 

Finalmente, seria possível ainda utilizar a classificação 
com base na distância rD e realizar essas análises para 
grupos distintos, de espécies basais e derivadas. Neste 
exemplo, o número de espécies em cada uma das classes 
é pequeno, mas isso permitirá, em um certo sentido, 
otimizar as estratégias de conservação em um contexto 
de diversidade filogenética (ver Purvis et al. 2005), no 
qual regiões que possuem espécies mais basais, pos-
suem maior quantitadade de “informação evolutiva” e 
deveriam ter prioridade em relação a regiões com mais 
espécies relacionadas filogeneticamente, que seriam de 
certo modo redundantes.
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rESumo
A atividade de pesquisa relacionada com os efeitos das mudanças climáticas sobre a biodiver-
sidade tem aumentado rapidamente. uma análise bibliométrica utilizando uma combinação 
de palavras-chaves (“clima* change” or “Global change” e biodiversity or “bio* diversity”) no 
banco de dados Web of Science® (Thomson iSi) revelou um total de 1.198 artigos. Aproxima-
damente 83% dos artigos foram publicados nos últimos sete anos (entre 2000 e 12/10/2007), 
indicando que a produção científica sobre o tema é recente. uma elevada porcentagem da 
produção (73,4%) está concentrada em periódicos categorizados nas áreas de Ecologia e Ciên-
cias Ambientais. A produção científica sobre esse tema também tem sido preponderantemente 
desenvolvida por autores originários de alguns poucos países (EuA e Canadá e inglaterra). 
Apenas 17 artigos (1,4%) foram publicados por autores brasileiros, exemplificando o pequeno 
número de estudos nas regiões tropicais. A despeito da tendência de aumento da atividade 
científica sobre mudanças climáticas e biodiversidade, a porcentagem total de artigos abordando 
o tema é baixa. Em geral, a maior atenção das pesquisas em biologia da conservação ainda é 
dada a outras ameaças (conversão de habitat, fragmentação, introdução de espécies exóticas). 
Provavelmente, os efeitos das mudanças climáticas sobre a biodiversidade serão estudados 
com maior frequência utilizando modelos baseados na teoria do nicho. No entanto, diversas 
limitações dessa estratégia estão sendo listadas na literatura recente, sugerindo que, embora 
promissoras, esta estratégia deve ser empregada com cautela.
 

AbstrAct
scientific activity on the effects of climate change on biodiversity is increasing conspicuously. 
A bibliometric analysis using a combination of key-words (“clima* change” Or “Global change” e 
biodiversity Or “bio* diversity”) in the Web of science® (thomson IsI) database retrieved a total of 
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1.198 papers. Nearly 83% of them were published in the last seven years indicating that the scientific 
production on the issue is recent. A high proportion of the production (73%) is concentrated in 
journals related to Ecology and Environmental sciences. Articles on climate change and biodiversity 
were written preponderantly by author from UsA, canada and England, and only 17 articles (1.4%) 
were published by brazilian authors, indicating the paucity of studies in tropical regions. Despite the 
positive trend in the number of papers, the proportion of studies on climate changes and biodiversity 
is low and, in general, conservation biologists are more concerned with other threats (e.g. habitat 
loss, habitat fragmentation, exotic species). Most likely, the effects of climatic changes on biodiversity 
will be studied with higher frequency by using niche-theory models. However, these models suffer 
from several limitations and, despite promising, this strategy should be used with caution.

Introdução

o efeito do clima e de condições meteorológicas extre-
mas sobre a biota não pode ser considerado um tema 
de pesquisa recente. Por exemplo, qualquer biólogo que 
tenha estudado análises multidimensionais no livro es-
crito por manly (1994) pode lembrar o efeito que fortes 
tempestades de inverno exerciam sobre a mortalidade 
do pardal doméstico (como descrito por H.C. Bumpus em 
1899), resultando na seleção estabilizadora em fêmeas e 
seleção direcional (para grande tamanho de corpo) em 
machos (Parmesan, 2006). 

No início da década de 90, a despeito da grande 
quantidade de estudos prévios que demonstraram, com 
diferentes abordagens, a influência do clima sobre as 
biotas, existia certa relutância por parte da comuni-
dade científica em aceitar que as mudanças climáticas 
modernas poderiam afetar a biodiversidade do planeta 
(Parmesan, 2006). Durante esse período outros impactos 
globais foram considerados mais importantes, como 
por exemplo, a destruição de habitats (Vitousek, 1992). 
No entanto, desde o início da década atual, diversos 
resultados empíricos, revisões e projeções sobre os 
efeitos das mudanças climáticas sobre a biodiversidade 
(doravante EmCB) (e.g. Sala et al., 2000; Walther et al., 
2002, 2005; Araújo & rahbek, 2006; Thuiller, 2007; 
Hoegh-Guldberg et al., 2007) indicam que a proporção 
de cientistas céticos tem decrescido.

Certamente, evidências convincentes dos efeitos do 
aquecimento global sobre as biotas, como um resultado 
globalmente coerente (Parmesan & Yohe, 2003), são en-
contradas em diversos estudos realizados em diferentes 
partes do mundo (e.g. Parmesan et al., 1999; Perry et al., 
2005; Parmesan, 2006 e suas referências). No entanto, 
a análise bibliométrica que nós realizamos no presente 
estudo também demonstra o interesse crescente da 
comunidade científica em função do reconhecimento 

do problema (e.g. detecções de mudanças na fenologia 
ou distribuição geográfica das espécies como respostas 
às mudanças climáticas). Análises detalhadas buscando 
sintetizar resultados quantitativos, através de procedi-
mentos meta-analíticos e revisões sobre os efeitos das 
mudanças climáticas globais já foram realizadas pre-
viamente (e.g. Parmesan et al., 1999; Parmesan & Yohe, 
2003; root et al., 2003) e não serão realizadas aqui. Ao 
invés disso, o nosso objetivo foi o de caracterizar a lite-
ratura sobre o tema considerando diferentes descritores. 
mais especificamente, nós apresentamos uma sinopse 
sobre os grupos taxonômicos, ambientes, escalas e prin-
cipais assuntos abordados nos artigos publicados. Além 
disso, nós descrevemos a evolução das publicações nas 
últimas décadas, o padrão geográfico considerando os 
países onde os estudos foram realizados e analisamos 
alguns aspectos do uso de “modelos de Envelopes Bio-
climáticos” (mEBs) para avaliar os efeitos das mudanças 
climáticas sobre a biodiversidade. 

a abordageM bIblIoMétrIca

As análises cienciométricas ou bibliométricas abrangem 
diferentes métodos que têm como objetivos avaliar e 
quantificar as tendências da produção científica numa 
determinada área da ciência. Essas análises, além de 
fornecerem um panorama geral sobre a atividade cien-
tífica, também podem ser utilizadas para identificar 
particularidades na estrutura de uma área de pesquisa 
(e.g. hegemonia do conhecimento e provincianismo) 
lacunas e vieses (e.g. temporais, taxonômicos, geo-
gráficos) que requerem maior atenção da comunidade 
científica (Verbeek et al., 2002). 

Nossa análise foi baseada em um levantamento auto-
mático utilizando uma combinação de palavras-chaves 
(“clima* change” or “Global change” e “biodiversity” or 
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“bio* diversity”) e o banco de dados Web of science® 
(thomson IsI). Para cada artigo detectado nesse levan-
tamento, nós obtivemos o país de origem da institui-
ção dos autores e o perfil principal da revista (obtido 
através da categorização de assuntos do iSi) em que 
o artigo foi publicado. Além disso, considerando a 
elevada concentração de publicações nos anos mais 
recentes, nós realizamos uma análise mais detalhada 
nos resumos dos 500 últimos artigos detectados. Para 
cada um desses resumos, nós registramos os grupos 
taxonômicos utilizados nos estudos (e.g. vertebrados, 
plantas, invertebrados, fungos e outros), o ambiente 
estudado (e.g.. terrestre, marinho ou água doce), a 
escala de estudo (local, regional ou global), e o foco de 
estudo. Para essa última informação, nós classificamos 
os artigos da seguinte maneira: perda de biodiversidade 
– estudos que avaliaram efetivamente a perda de biodi-
versidade (e.g. diminuição na abundância de um táxon); 
processos – estudos que analisaram efeitos de mudanças 
climáticas sobre processos (e.g. produtividade e decom-
posição); área de distribuição – estudos que avaliaram ou 
modelaram mudanças na área de distribuição original 
dos organismos; paleontológicos – estudos que avalia-
ram efeitos de eventos de mudanças paleoclimáticas; 
manejo – estudos que propuseram manejo de atividades 
agrícolas, florestais e delineamento de reservas frente 
às mudanças climáticas e outros – diversos outros focos 
de estudo (e.g. mudanças climáticas afetando interações 
bióticas ou dinâmicas populacionais).

tendêncIas de auMento da produção cIentífIca 
sobre Mudanças clIMátIcas e bIodIversIdade

Dos 1198 artigos que foram recuperados de acordo 
com os nossos critérios de busca, aproximadamente 
83% foram publicados nos últimos anos (entre 2000 e 
12/10/2007), indicando que grande parte da produção 
científica sobre mudanças climáticas e efeitos na biodi-
versidade é recente. Após a publicação dos primeiros 
artigos sobre o tema houve um crescimento conspícuo 
do número de publicações (Fig. 1). o aumento na pro-
dução científica também é caracterizado por valores 
maiores que o esperado pela tendência de longo prazo. 
Em geral, estes valores discrepantes (e.g. em 1992 e 
1998) coincidem com a época em que foram realizadas 
conferências mundiais sobre as mudanças climáticas e 
a crise de biodiversidade (e.g. a “Convenção da Biodi-
versidade” realizada no rio de Janeiro; a ratificação do 
Protocolo de Kyoto e alterações na “Agenda 21”). Estes 
resultados podem indicar a influência de demandas 
sociais sobre a atividade científica, a despeito da com-
plexidade do tema (Elith et al., 2006) e, principalmente, 
das incertezas associadas com as predições (Araújo 
et al., 2005a; Araújo & rahbek, 2006; Araújo & New, 
2007; Diniz-Filho & Bini, 2008) sobre um problema que 
será herdado (ou não!) pelas próximas gerações.

Lawler et al. (2006) analisaram tendências em estudos 
sobre ameaças a biodiversidade (ex. fragmentação do 
habitat e introdução de espécies exóticas) e somente 

Figura 1 – Tendência de publicação de trabalhos que utilizaram os termos mudanças climáticas globais e biodiversidade. Os dados foram 
obtidos junto à base de dados Web of science® (Thomson isi) com uma combinação de palavras-chaves ("clima* change" Or "global change" 
e biodiversity Or "bio* diversity").
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os estudos sobre mudanças climáticas apresentaram 
um aumento significativo na porcentagem de artigos 
publicados. Entretanto, a porcentagem total de artigos 
abordando o tema só é maior do que a proporção de 
estudos que investigam os efeitos das doenças sobre a 
biodiversidade (Lawler et al., 2006). Assim, consideran-
do a definição de linhas de pesquisa prioritárias para a 
biologia da conservação, o aumento da produção cien-
tífica acerca dos efeitos das mudanças climáticas sobre 
a biodiversidade dificilmente pode ser considerado um 
fenômeno explicado pelo “modismo” em ciência (i.e. 
escolha de problemas de investigação com base em 
critérios não-científicos; Crane, 1969).

característIcas das publIcações

Países dos pesquisadores
A produção científica sobre o tema tem sido prepon-
derantemente desenvolvida por autores originários de 
alguns poucos países (EuA, Canadá e inglaterra, totali-
zando 69,4%), muito embora exista uma tendência de 
aumento da cooperação científica internacional. 

Artigos de autores dos Estados unidos da América 
foram mais numerosos, atingindo 42% dos artigos 
obtidos no levantamento (n = 508; Figura 2). Assim, a 
despeito da resistência governamental em assinar tra-
tados internacionais sobre mudanças climáticas (manne 
& richel, 2004), os EuA lideram, como em várias outras 
áreas da ciência (Hermes-Lima et al., 2007), a pesquisa 
sobre EmCB. 

No total, autores de 80 nacionalidades publicaram 
artigos que discorreram, direta ou indiretamente, so-
bre o problema dos EmCB. isso indica que os efeitos 
das mudanças climáticas sobre a biodiversidade são 
uma preocupação mundial. No entanto, ainda assim 
existem lacunas geográficas, sendo que os estudos são 
preponderantemente provenientes da América do Norte, 
Norte da Europa e rússia (Parmesan, 2006). Apenas 17 
artigos (1,4%) foram publicados por autores brasileiros, 
exemplificando o pequeno número de estudos nas 
regiões tropicais.

Alvos de publicação
os artigos sobre EmCB foram distribuídos em 336 
periódicos científicos pertencentes a 97 categorias de 
assunto (segundo classificação do iSi). uma elevada 
porcentagem da produção está concentrada em perió- 
dicos categorizados nas áreas de Ecologia e Ciências 
Ambientais (Figura 3). No entanto, 83 categorias 
não são relacionadas com periódicos que publicam 
estudos ecológicos (e.g. ciências políticas, ciências 
sociais, ciências médicas, física e filosofia). isto suge-
re que nosso levantamento selecionou estudos que 
não avaliavam efetivamente os efeitos das mudanças 
climáticas sobre os organismos. De fato, a análise dos 
resumos dos 500 últimos artigos publicados mostrou 
que aproximadamente metade (237 artigos ou 47% dos 
artigos analisados) não avaliava os efeitos de mudanças 
globais sobre organismos e/ou ecossistemas. Apesar 
de esses trabalhos incluírem os termos utilizados na 
busca em alguma parte do texto, os propósitos das 
pesquisas eram outros (por exemplo, discutir políticas 
públicas para conservação). Dessa forma, a despeito 
de um crescimento considerável, estudos que avaliam 
efetivamente os efeitos de mudanças climáticas globais 
sobre as comunidades biológicas ainda são escassos 
(Lawler et al., 2006). A análise subsequente diz respeito 
aos 263 artigos que, de alguma maneira, avaliaram os 
efeitos de mudanças globais sobre organismos e/ou 
ecossistemas.
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Figura 2 – Países dos autores que publicaram os artigos analisados. 
Eua = estados Unidos da américa; ingl = inglaterra; Can = Canadá; 
austr = austrália; afrSul = África do sul; Fra = França; alem = 
alemanha; Hol = Holanda; Sue = suécia. Uma vez que os artigos 
podem ser publicados conjuntamente entre autores de diferentes 
países, o somatório dos artigos considerando cada país é maior do 
que 1.198 artigos (o total obtido pela nossa busca).
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Grupos taxonômicos utilizados
Estudos que utilizaram plantas como grupo taxonômico 
foram os mais numerosos entre os artigos analisados 
(32% dos artigos analisados, Figura 4). A preponderância 
de estudos fenológicos em plantas pode ser atribuída 
à necessidade prática de calendários agrícolas que 
resultam em longas séries de dados (Parmesan, 2006). 
Adicionalmente, os primeiros trabalhos ecológicos utili-
zaram plantas como grupo de estudo (por exemplo, tra-
balhos sobre organização de comunidades de Clements 
e Cowles; veja real & Brown, 1991) e os registros de 
eventos biológicos mais antigos que existem na litera-
tura (mais de 5000 anos) são os de fenologia de plantas 
(veja revisão em Chen, 2003). Estas séries temporais 
longas fornecem os melhores subsídios para estudos que 
efetivamente almejam avaliar os efeitos das mudanças 
climáticas sobre as comunidades biológicas. Em geral, os 
estudos demonstram um prolongamento na estação de 
crescimento em elevadas latitudes no hemisfério norte, 
sendo este o resultado esperado para as respostas das 
plantas frente ao aquecimento global. 

Diferentes grupos taxonômicos podem responder de 
maneira distinta às alterações climáticas. Entretanto, 
artigos com múltiplos grupos biológicos foram pouco 
numerosos (16% dos artigos analisados, Figura 4). 

Figura 3 – Categorias de assunto dos artigos selecionados pela busca (ver seção Métodos). Eco = ecologia; Cam = Ciências ambientais; 
CMu = Ciências Multidisciplinares; BCo = Biologia da Conservação; geoc = geociências; Bio = Biologia geral; BF = Biologia Florestal; 
BMa = Biologia Marinha e de Água doce; CVe = Ciências vegetais; BEv = Biologia evolutiva; geo = geografia; Oce = Oceanografia; 
CM = Ciências Meteorológicas e atmosféricas. Como a maioria das revistas publica trabalhos sobre diferentes assuntos, um mesmo artigo 
foi classificado em diferentes categorias. Portanto, devido a essa sobreposição, a somatória dos artigos considerando cada categoria é 
maior do que 1.198 artigos.

Figura 4 – grupo taxonômico utilizado nos artigos selecionados 
pela busca. a categoria "não aplicável" inclui estudos nos 
quais os objetivos não contemplavam organismos e sim outras 
variáveis.
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Ambientes estudados
Como esperado pelo resultado anterior (Figura 4), 
uma quantidade elevada de estudos foi conduzida 
em ambiente terrestre (75% dos artigos analisados; 
Figura 5). Provavelmente, isso também se deve a fatores 
históricos. 

É provável que efeitos diretos do aquecimento glo-
bal serão detectados especialmente em regiões de alta 
latitude e em regiões montanhosas (Sala et al., 2000). 
Portanto, estudos em áreas polares e alpinos têm espe-
cial urgência (ver também Thuiller, 2007). Ambientes 
aquáticos também serão altamente afetados pelas mu-
danças climáticas (Verburg et al., 2003). isso acontecerá 
principalmente por efeitos sinérgicos do aquecimento 
global e da acidificação de corpos aquáticos (parcialmen-
te causada por liberação de nitrogênio), o que poderá 
acarretar em grande perda de biodiversidade (Sala et al., 
2000). A despeito disso, poucos estudos foram conduzi-
dos em ambientes marinhos (9% dos artigos analisados) 
ou em ambientes aquáticos continentais (9% dos artigos 
analisados, Figura 5).

Escala e foco dos estudos
Apesar de Kerr et al. (2007) terem verificado que os 
estudos sobre os EmCB foram realizados com maior 
frequência em escalas locais, nós observamos que 
estes representaram apenas 22% do total analisado e, 
em geral, utilizaram uma abordagem experimental. 
A robustez dos resultados obtidos com essa abordagem 
é amplamente reconhecida pelos ecólogos. Experi-
mentos em microcosmos também podem fornecer 
informações relevantes para o entendimento e solução 
dos problemas ecológicos globais (Benton et al., 2007). 
No entanto, alguns pesquisadores não concordam intei-
ramente com essa idéia e afirmam que, a despeito da 
eliminação de várias fontes de ruídos, a aplicabilidade de 
resultados experimentais (obtidos em escala local) para 
a escala global pode ser limitada (e.g. Thuiller, 2007). 
Assim, a contribuição de outras áreas do conhecimento 
(e.g. macroecologia), como demonstrado em trabalhos 
recentes (Kerr et al., 2007), é necessária.

No entanto, as pesquisas sobre os efeitos das mu-
danças climáticas ainda estão sendo realizadas com 
menor frequência em grandes escalas (19% dos artigos 
analisados). os avanços recentes de métodos analíticos 
(Thuiller, 2003; ver também Tabela 4 em Elith et al., 
2006) e disponibilidade de grandes bases de dados 
(Graham et al., 2004) podem facilitar a realização de 
inferências sólidas a partir de dados macroecológicos, 
contribuindo assim para o entendimento e para a 
solução de problemas globais (Kerr et al., 2007; Kühn 
et al., 2007). A despeito disso, a maior restrição para a 
realização de estudos em escala global ainda é imposta 
pela indisponibilidade ou dificuldade na obtenção de 
dados na escala das distribuições das espécies que, em 
geral, podem cobrir todo um continente (Whittaker 
et al., 2005; Bini et al., 2006). 

A maioria das pesquisas foi realizada em escala re-
gional (56% dos artigos analisados). Frequentemente, 
estudos regionais se referem a monitoramentos que 
utilizam dados em escala temporal, obtidos em uma de-
terminada região ou tipo de ecossistema (por exemplo, 
recifes de corais na Austrália ou Caribe; Hoegh-Guldberg 
et al., 2007) para testar os efeitos das mudanças climá-
ticas sobre organismos, populações, comunidades ou 
processos ecossistêmicos.

uma grande proporção dos 263 artigos analisados 
(i.e. que, de alguma maneira, avaliaram os efeitos de 
mudanças globais sobre organismos e/ou ecossistemas) 
teve como objetivo avaliar, efetivamente, os efeitos das 
mudanças climáticas sobre a perda de biodiversidade 
(32% dos artigos analisados, Figura 6). Além disso, 17% 
dos artigos avaliaram ou modelaram mudanças na área 

Figura 5 – Tipo de ambiente estudado nos artigos selecionados 
pela busca. a categoria "não aplicável" inclui estudos nos quais 
os objetivos não contemplavam ambientes naturais (por exemplo, 
simulações computacionais sem dados reais).
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de distribuição de organismos específicos frente às 
mudanças no clima. Somente essas duas categorias re-
presentam os estudos que, de fato, tiveram o objetivo de 
avaliar como as mudanças globais atuais podem afetar a 
biodiversidade. Entretanto, esses artigos somam apenas 
127 dos 500 artigos obtidos em nossa análise, indicando 
que estudos com esses enfoques ainda são escassos na 
literatura. 

climática, de acordo com diferentes cenários futuros, 
são utilizados para verificar a redução, manutenção ou 
aumento das áreas que são adequadas para as espécies 
analisadas. muito provavelmente, ocorrerá um aumento 
da frequência de utilização desses modelos tendo em 
vista a disponibilidade de ferramentas computacionais 
(muitas das quais gratuitas), de grandes bases de dados 
biológicos e, principalmente, pela sua atratividade con-
ceitual para estudar o problema de EmCB. Assim, res-
saltamos alguns aspectos que devem ser considerados 
pelos futuros usuários dessa abordagem.

A abordagem geral de “modelos de Envelopes Biocli-
máticos” (mEBs) apresenta várias restrições que, embora 
sejam reconhecidas pelos especialistas da área, devem 
ser analisadas cautelosamente com o objetivo de siste-
matizar um programa de pesquisas capaz de gerar predi-
ções mais acuradas e confiáveis (Guisan & Thuiller, 2005; 
Botkin et al., 2007). Primeiro, os mEBs não consideram 
explicitamente os efeitos das interações bióticas sobre 
as dinâmicas das distribuições das espécies (Hampe, 
2004). resultados recentes contradizem, no entanto, a 
visão amplamente aceita que os efeitos das interações 
bióticas sobre as distribuições das espécies não são 
detectáveis em escalas macroecológicas. Estes estudos 
indicam que evidências mais contundentes devem ser 
apresentadas para corroborar a idéia de que modelos 
puramente baseados no clima são suficientes para a 
predição dos efeitos das mudanças climáticas sobre 
as distribuições das espécies (veja Thuiller et al., 2005, 
2006; Araújo & Luoto, 2007). 

Segundo, as estimativas das taxas de extinção decor-
rentes das mudanças climáticas são, de fato, alarmantes 
(malcom et al., 2006). A contração das áreas geográficas 
com condições ambientais adequadas (definidas por 
envelopes climáticos) para a persistência das popula-
ções é um resultado crítico que indicaria ameaças de 
extinção. os mEBs assumem implicitamente que as 
espécies não podem evoluir em resposta as mudanças 
climáticas (Hampe, 2004; Diniz-Filho & Bini, 2008). Em-
bora respostas evolutivas tenham sido documentadas 
(principalmente em insetos), existem poucas evidências 
de que as magnitudes e os tipos de mudanças genéticas 
observadas são suficientes para prevenir as extinções 
previstas (Parmesan, 2006; Botkin et al., 2007). No en-
tanto, a adaptação deve ser considerada nessa análise 
uma vez que esse processo pode mitigar os impactos 
preditos (Skelly et al., 2007). 

Terceiro, os mEBs assumem que as distribuições 
observadas estão em equilíbrio com o ambiente atual 
(Araújo & Pearson, 2005) e que, dessa maneira, as es-
pécies seriam extintas nas regiões que não apresentam 

Figura 6 – Foco de estudo dos artigos selecionados pela 
busca. Perda = estudos que avaliaram efetivamente a perda de 
biodiversidade; Proc = estudos que avaliaram efeitos de mudanças 
climáticas sobre processos ecológicos; Área = estudos que avaliaram 
mudanças na área de distribuição dos organismos; Paleo = estudos 
que avaliaram efeitos de mudanças paleoclimáticas; Manejo = 
estudos que propunham manejo de atividades agrícolas, florestais e 
delineamento de reservas frente às mudanças climáticas; Outros = 
diversos outros focos de estudo (por exemplo, mudanças climáticas 
afetando interações bióticas ou dinâmicas populacionais).

A forma mais direta e operacional de avaliar os efeitos 
das mudanças climáticas sobre a biodiversidade consis-
te na análise das alterações das áreas de distribuições 
das espécies (contração ou expansão). De acordo com 
essa abordagem, as distribuições atuais das espécies 
são correlacionadas com variáveis climáticas no intuito 
de determinar um envelope climático (que delimita 
o conjunto de condições ambientais que são teorica-
mente adequadas para a persistência das espécies). 
Posteriormente, os resultados de modelos de projeção 
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seus requerimentos (Botkin et al., 2007). Como resultado 
desse pressuposto, os mEBs tenderiam a sobreestimar 
as taxas de extinção. Por outro lado, o pressuposto 
de dispersão ilimitada, presente em muitos modelos 
baseados na teoria do nicho, tenderia a subestimar as 
taxas de extinção (Araújo et al., 2006). 

Por último, a falta de validação dos mEBs é uma crítica 
frequente (Pearson & Dawson, 2003; Hampe, 2004; Araújo 
et al., 2005b; Araújo & Guisan, 2006). De acordo com Bo-
tkin et al. (2007), as validações mais adequadas consistem 
na utilização de modelos parametrizados com dados 
atuais e que então são usados para reproduzir o passa-
do (martinez-meyer et al., 2004), no uso de um modelo 
ajustado a dados pretéritos para reproduzir o presente 
ou ainda, no uso de dados de uma região geográfica para 
desenvolver e calibrar um modelo que, posteriormente, 
é testado em uma outra área geográfica. 

Em geral, a obtenção de dados sólidos de distribui-
ções das espécies seria a melhor maneira de reduzir a 
influência dos fatores que restringem a aplicação dos 
modelos de predição dos efeitos das mudanças climá-
ticas sobre a biodiversidade. No entanto, dificilmente 
será possível obter esses dados antes que os efeitos das 
mudanças globais afetem de modo irreversível a biodi-
versidade. Assim, a despeito das limitações, os mEBs e 
outras classes de modelos ainda são ferramentas impor-
tantes para a geração de cenários futuros que auxiliam o 
processo de tomadas de decisões que objetivam mitigar 
os efeitos das mudanças climáticas globais.

conclusões

A abordagem de pesquisa automatizada que realizamos 
permite apenas averiguar aspectos gerais da atividade 
científica em uma determinada área. No entanto, os 
resultados indicam de modo inequívoco que a produção 
científica sobre os efeitos das mudanças climáticas sobre 
a biodiversidade está crescendo rapidamente. Contudo, 
essa produção ainda é pequena quando comparada com 
a quantidade de estudos que investigam outras ameaças 
(e.g. perda de habitat e efeitos de espécies exóticas). 
A despeito do grande número de publicações que cita-
ram os termos “mudanças climáticas” e “biodiversidade” 
(bem como suas variações), uma análise detalhada dos 
resumos dos últimos 500 artigos revelou que apenas 
53% dos artigos (263 artigos) avaliaram os efeitos de 
mudanças globais sobre organismos e/ou ecossistemas 
e, desses, apenas 127 artigos efetivamente tiveram o ob-
jetivo de avaliar como as mudanças globais atuais podem 
afetar a biodiversidade (predizendo ou diagnosticando 

alterações). Esse resultado pode indicar que outras áreas 
da ciência estão direcionando seus esforços de pesquisa 
para o tema e apenas utilizam os resultados obtidos 
pelas áreas de Ecologia e Ciências Ambientais em suas 
argumentações. Por outro lado, os resultados também 
indicam que apenas alguns poucos grupos de pesquisa 
lideram a atividade cientifica o que resulta em grandes 
lacunas geográficas no conhecimento sobre EmCB. 

Provavelmente, em função da disponibilidade de 
grandes bases de dados biológicos - climatológicos e 
ferramentas computacionais gratuitas, os efeitos das 
mudanças climáticas sobre a biodiversidade serão es-
tudados com maior frequência utilizando a estratégia 
de modelagem de envelopes bioclimáticos (ou modelos 
baseados na teoria do nicho) com o objetivo de realizar 
predições. Embora promissora, essa estratégia deve ser 
utilizada com cautela, considerando as diversas restri-
ções que a caracteriza.
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Diferentes abordagens para a seleção de
prioridades de conservação em um 
contexto macrogeográfico

rESumo
Diante da crise atual de biodiversidade, exercícios que selecionam grupos de espécies e áreas 
prioritárias para a conservação tornaram-se imprescindíveis. Por essa razão, estratégias apli-
cadas de conservação têm progredido desde esforços direcionados a espécies particulares até 
a avaliação de grupos taxonômicos inteiros em grande escala geográfica. Tais avaliações, por 
sua vez, ajudam a direcionar ações e investimentos financeiros em conservação. Atualmente 
há diferentes abordagens para a seleção de prioridades de conservação que vão desde o uso 
de grupos indicadores até o uso de diferentes algoritmos que buscam conjuntos ótimos de 
áreas que compõem uma rede de reservas em escala regional, continental ou global. Todas elas 
assentam-se sobre o arcabouço conceitual e teórico proposto pela Biogeografia da Conserva-
ção e pelo Planejamento Sistemático de Conservação. Nesse artigo, revemos algumas dessas 
abordagens e discutimos os diferentes métodos pelos quais as mesmas podem ser aplicadas. 
Apresentamos sugestões sobre como melhorar os exercícios de priorização atuais por meio da 
inclusão de características biológicas das espécies a serem conservadas, fornecendo exemplos 
de aplicação. Discutimos ainda como é possível melhorar as avaliações de risco de extinção, 
considerando não só informações em nível específico, mas também populacional. Sustentadas 
pelo conhecimento teórico, o uso de diferentes abordagens para a seleção de prioridades 
fornece-nos uma base científica fundamental para o delineamento de estratégias de conser-
vação eficientes que farão parte de um processo muito mais complexo e interdisciplinar de 
negociação política e implementação.

AbstrAct
We are on the verge of a major biodiversity crisis and therefore exercises that select particular 
species groups and areas for conservation became essential. For this reason, applied conservation 
strategies show a striking progression from endeavors targeted at single species or at individual 
sites, to the systematic assessment of entire taxa at large scales. these, in turn, inform wide-reaching 
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conservation policies, strategies and financial investments. today, there are different approaches for 
the selection of conservation priorities ranging from indicator groups to the use of several algorithms 
to find optimal sets of areas to be included in a reserve network at regional, continental and global 
scales. All of these approaches reside on the theoretical and conceptual framework proposed by the 
conservation biogeography and the systematic conservation Planning. In this paper, we review 
some of these approaches and discuss the different methods by which they are attained. We propose 
how to enhance prioritization exercises by the inclusion of species biological traits, providing 
examples of its application. We also discuss how to improve extinction risk assessments by using 
not only information at species level but also at the population level. Underpinned by theoretical 
knowledge, the use of distinct approaches to priority-selection exercises provide us a fundamental 
scientific basis for designing efficient conservation strategies, which can contribute to a much more 
complex and interdisciplinary process of policy negotiation and implementation.

Introdução

“O último exemplar selvagem de ararinha-azul (Cyanopsitta 
spixii) pode estar morto. Há 55 dias os pesquisadores do 
Projeto Ararinha Azul, na bahia, não têm contato visual com 
o animal, um macho que habita a região de curaçá, nordeste 
do Estado. E há quase um mês ninguém tem informação sobre 
a ave... o que pode significar a sua extinção na natureza”. 
Essa notícia foi divulgada em 28 de novembro de 2000 
pelo jornal Folha de São Paulo (matéria completa dis-
ponível em http://www1.folha.uol.com.br/folha/ciencia/
ult306u1307.shtml). Em 2007, a lista oficial de espécies 
ameaçadas de extinção, publicada pela união mundial 
para a Conservação (iuCN), classificou esta espécie como 
“Criticamente em Perigo (Cr)” (iuCN, 2007). Segundo a 
iuCN, embora se tenha conhecimento de populações da 
espécie mantidas em cativeiro, o último indivíduo exis-
tente na natureza (isto é, em liberdade) desapareceu no 
final do ano 2000, e a espécie pode muito bem ter sido 
extinta, principalmente por capturas para tráfico e por 
perda de habitat. Entretanto, não se pode pressupor que 
esta espécie esteja “Extinta na Natureza (EW)” a menos 
que todas as áreas com seus habitats potenciais sejam 
extensivamente inventariadas. Qualquer população 
ainda existente é provavelmente muito pequena, e por 
essa razão a espécie pode ser atualmente referida como 
“Possivelmente Extinta na Natureza” (iuCN, 2007). Ainda 
assim, a Lista Nacional das Espécies da Fauna rasileira 
Ameaçadas de Extinção classifica c. spixii como “Extinta 
na Natureza” (machado et al., 2005).

 Duas questões aqui são extremamente relevantes: 
(1) não podemos classificar a Ararinha Azul como oficial-
mente extinta na natureza, pois ainda não inventariamos 
todas as áreas nas quais os habitats potenciais da espécie 
podem ocorrer. Quando isso será feito (se é que será feito)? 

ou seja, há um problema crucial proveniente de insufici-
ência amostral, falta de recursos financeiros e de pessoal 
que diz respeito à distribuição geográfica da espécie no 
Brasil e na América do Sul. (2) Por que existem duas listas 
oficiais de espécies ameaçadas, e por que as categorias 
de ameaça que estas listas empregam não são idênticas? 
isso também será discutido no momento oportuno. Por 
agora, resta-nos avaliar o porquê de se encontrar taxas de 
extinção tão elevadas nos dias atuais e contextualizar tal 
situação frente a uma crise global de biodiversidade.

a crIse atual de bIodIversIdade

Estamos em uma fase crucial do desenvolvimento de 
estratégias e teorias em conservação (Whittaker et al., 
2005). reconhecemos que a diversidade de vida na 
Terra, incluindo a diversidade genética, específica e 
ecossistêmica, é uma herança inestimável e insubsti-
tuível, além de crucial para o bem-estar humano e para 
o desenvolvimento sustentável (Loreau et al., 2006). 
reconhecemos também que estamos diante de uma 
grande crise de biodiversidade e que esta vem sendo 
ameaçada em escala global: espécies vêm sendo extintas 
a taxas extremamente elevadas (Lawton & may, 1995). 
A diversidade, em suas distintas escalas, está em declínio 
acentuado e há um número imenso de populações e 
espécies que provavelmente serão extintas ainda este 
século (Loreau et al., 2006).

Dentre os diversos propulsores desta crise atual, a 
destruição de habitats (especialmente em florestas tropi-
cais, ecossistemas de água doce e costeiros), introdução 
de espécies exóticas, sobreexploração de espécies e 
recursos naturais (p. ex., sobrepesca marinha), poluição, 
e mudanças climáticas globais, que hoje estão no centro 
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das atenções, são as maiores ameaças à biodiversidade. 
Tudo isso advém do crescimento insustentável da popu-
lação humana mundial associada à produção, consumo 
e mercado financeiro necessários à manutenção de tal 
população (Loreau et al., 2006). Como resultado destes fa-
tores, aproximadamente 12% de todas as espécies de aves, 
23% de todos os mamíferos, 32% de todos os anfíbios, e 
cerca de 50% de todas as plantas estão atualmente amea- 
çados de extinção (iuCN, 2007). Além disso, os efeitos 
esperados por mudanças climáticas devem colocar ca. 15 
a 37% das espécies restantes à beira da extinção dentro 
dos próximos 50 anos (Thomas et al., 2004). 

A perda de biodiversidade é, portanto, um fenômeno 
global que atua em diferentes escalas e que demanda 
ações de conservação em nível internacional (Cardillo 
et al., 2006). Consequentemente, análises voltadas para 
planejamento de conservação têm progredido de esforços 
centrados em espécies individuais (como o mico-Leão 
Dourado) ou locais específicos (como a mata Atlântica) 
para avaliações sistemáticas de grupos taxonômicos 
inteiros (p.ex. vertebrados terrestres) em escala regional 
ou global (mace et al., 2007). Durante a última década, 
diversas organizações não governamentais (oNGs) in-
ternacionais desenvolveram exercícios de priorização 
de áreas em escala regionais ou continentais e, especial-
mente, na escala global (p. ex., olson & Dinerstein, 2002; 
mittermeier et al., 2004) com o intuito de direcionar e 
priorizar a alocação de investimentos em conservação 
(myers & mittermeier, 2003). Tais exercícios resultam de 
análises de natureza essencialmente biogeográfica e vêm 
exercendo grande influência na organização e priorização 
de esforços de conservação (myers & mittermeier, 2003). 
Todavia, embora a biogeografia tenha exercido um papel 
fundamental junto com outros sub-campos da biologia 
como o da conservação da biodiversidade, sua aplicação 
na solução de problemas propostos pela Biologia da 
Conservação ainda é incipiente. Como passo fundamental 
em direção a uma aplicação mais proeminente, Whittaker 
et al. (2005) propuseram a definição do campo de conhe-
cimento denominado Biogeografia da Conservação.

bIogeografIa da conservação: arcabouço 
conceItual e teórIco

A Biogeografia da Conservação é definida como “a apli-
cação de princípios, teorias e análises biogeográficas 
concernentes à dinâmica de distribuição de grupos 
taxonômicos individuais ou combinados, para a solu-
ção de problemas da conservação da biodiversidade” 
(Whittaker et al., 2005). Assim sendo, a Biogeografia da 

Conservação integra o arcabouço teórico e conceitual 
da Biogeografia com o da Biologia da Conservação. 

A Biogeografia é o estudo, em todas as escalas de 
análise possíveis, da distribuição das espécies no espaço 
e como, ao longo do tempo, esta é/foi alterada. uma 
de suas maiores preocupações tem sido a distribuição 
e dinâmica espacial da diversidade, normalmente abor-
dada simplesmente por meio do número de espécies, 
ou proporção de espécies endêmicas (Lomolino et al., 
2004; Whittaker et al., 2005).

A Biologia da Conservação, por outro lado, é um cam-
po de pesquisa aplicado que pretende subsidiar decisões 
de manejo relacionadas à conservação da natureza. 
Como tal, suas raízes estão intimamente associadas ao 
desenvolvimento de análises e teorias de conservação 
do século XX. Trata-se de um campo extenso cuja fun-
damentação teórica pode ser dividida de acordo com 
a escala de aplicação de seus estudos (Whittaker et al., 
2005). Assim há (1) o desenvolvimento e a avaliação de 
teorias ecológicas diretamente relacionadas aos proces-
sos populacionais (sejam eles genéticos ou ecológicos), 
e que geraram estudos sobre populações minimamente 
viáveis, sobre a influência competitiva de espécies inva-
soras, depressão endogâmica em populações pequenas, 
espirais de extinção, ecologia comportamental, etc.; 
(2) teorias relacionadas a processos que ocorrem em 
escala local e de paisagem, incluindo todas as derivações 
provenientes da Teoria de Biogeografia de ilhas como, 
por exemplo, a teoria de metapopulações, corredores de 
habitat, ou o debate sobre número e tamanho ideais de 
reservas naturais (conhecido como SLoSS); e, finalmen-
te, (3) aplicações em uma escala ainda maior, associadas 
ao mapeamento e modelagem de padrões biogeográ-
ficos – o que necessariamente remete à biogeografia 
histórica e a explicações geográficas para os padrões 
de distribuição de espécies e especiação na natureza 
(Lomolino et al., 2004, Whittaker et al., 2005).

Portanto, a Biogeografia de Conservação, isto é, a 
aplicação da Biogeografia aos problemas enfrentados 
pela Biologia da Conservação, é um campo de conhe-
cimento ainda em desenvolvimento, mas que oferece 
desafios intelectuais e é, ao mesmo tempo, de grande 
relevância social (Whittaker et al., 2005) – na medida 
em que a sociedade deve fazer parte dos processos de 
implantação de medidas conservacionistas. A fundamen-
tação teórica deste artigo tem como base o arcabouço 
teórico que abarca a Biogeografia da Conservação e, 
mais especificamente, aquele relacionado ao planeja-
mento de conservação e suas aplicações práticas como 
instrumento científico para a definição de prioridades 
de conservação em grande escala.
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prIorIzação de espécIes e áreas para a conservação

o principal objetivo das estratégias de conservação da 
biodiversidade em grande escala não é propriamente 
o de selecionar áreas para a criação de reservas, mas 
identificar áreas com alto valor de conservação que 
sejam significativas em um contexto global, continen-
tal ou regional (moore et al., 2003). uma vez identi-
ficadas, avaliações de conservação mais detalhadas 
devem então ser direcionadas a estas áreas (Brooks 
et al., 2001). Na verdade, a falta de informação sobre 
onde concentrar esforços de conservação é um dos 
maiores obstáculos a ser transposto pela conservação 
da biodiversidade tropical (Howard et al., 1998, Loyola 
et al., 2007).

O uso de grupos indicadores 
uma abordagem frequentemente adotada para a iden-
tificação de áreas prioritárias para a conservação é o 
uso de subconjuntos de espécies como um indicador 
substitutivo da presença (surrogates) de todas as es-
pécies (Gaston, 1996). isto é, trata-se de concentrar 
as estratégias em grupos indicadores bem avaliados, 
os quais são constituídos por aquelas espécies per-
tencentes a grupos taxonômicos relativamente ricos, 
e que são capazes de representar a biodiversidade 
como um todo – portanto, sua distribuição geográfica 
prediz a importância geral da biodiversidade das áreas 
a serem conservadas (Loyola et al., 2007). De maneira 
geral, grupos indicadores serão eficientes se o padrão 
de distribuição geográfica de outros subconjuntos 
de espécies for coincidente com o seu (moore et al., 
2003). Em outras palavras, um bom grupo indicador 
é aquele cuja distribuição geográfica coincide espa-
cialmente com distribuição dos demais grupos que 
compõem o pool de espécies de uma determinada 
região (Gaston, 1996; Flather et al., 1997; Virolainen 
et al., 2000). 

Até o momento, apenas alguns estudos realizados 
em ampla escala avaliaram a qualidade da representa-
ção da biodiversidade baseada em grupos indicadores. 
Nos trópicos, a alta diversidade biológica, junto com 
a limitação de recursos financeiros para seu estudo, 
torna o uso de grupos indicadores uma abordagem 
ainda mais atraente (Howard et al., 1998). resultados 
de alguns estudos realizados em escala global ou con-
tinental sugerem uma forte correlação entre riqueza 
de espécies e endemismo (p. ex., Pearson & Carroll, 
1999), ao passo que outros estudos não apóiam tal 
relação (Flather et al., 1997; orme et al., 2005; Loyola 
et al., 2007). Essa discrepância de resultados ocorre, em 

parte, devido aos padrões de diversidade beta exibido 
pelo pool de espécies como um todo e por aquele 
composto apenas por espécies endêmicas (Loyola 
et al., 2007). 

Na verdade, a correlação entre a riqueza de espécies 
de diferentes grupos taxonômicos per se não é suficien-
te para determinar a eficiência de um único grupo (p.ex. 
aves) para apontar o valor de conservação de diferentes 
áreas – no entanto, este é a principal fundamentação 
atual para adotar ou propor determinados grupos 
como indicadores substitutos da diversidade biótica 
total (Gaston, 1996; Flather et al., 1997). o valor de 
conservação pode ser medido, por exemplo, por meio 
da representação geral de espécies, insubstitutividade 
das áreas ou complementaridade de conjuntos de áreas 
(Loyola et al., 2007). Portanto, uma avaliação mais 
apropriada é determinar em que medida conjuntos de 
regiões prioritárias selecionadas a partir de um único 
grupo indicador são capazes de representar também 
a diversidade de outros grupos taxonômicos (Howard 
et al., 1998; moore et al., 2003; mace et al., 2007). 
A eficiência dos grupos indicadores pode ser avaliada 
observando a eficiência de representação da diversida-
de total em conjuntos prioritários, identificados com 
base nos grupos indicadores, em comparação com 
outros conjuntos prioritários gerados por meio de 
uma seleção aleatória de regiões (moore et al., 2003). 
isso representa uma medida de sua utilidade em guiar 
decisões de conservação (Loyola et al., 2007).

Para exemplificar a importância de avaliar a eficiên-
cia de diferentes grupos como indicadores substitutos, 
em um estudo realizado em uganda, Howard et al. 
(1998) concluíram que diferentes grupos taxonômicos 
exibem padrões biogeográficos similares e, portanto, 
formações florestais que sejam prioritárias para um 
único grupo, representam coletivamente áreas impor-
tantes também para outros grupos. Tais resultados 
reforçam a necessidade de considerar as correlações 
entre taxa (e não somente a sua riqueza) ao avaliar 
indicadores potenciais para a seleção de reservas natu-
rais. Em outro estudo feito em escala global, Lamoreux 
et al. (2006) demonstraram que os padrões espaciais 
de riqueza estão altamente correlacionados entre 
anfíbios, répteis, aves e mamíferos. o mesmo foi 
observado para os padrões de endemismo. Além disso, 
estes autores mostraram que, embora a correlação 
entre riqueza e endemismo de vertebrados terrestres 
seja baixa, regiões com alto endemismo ainda assim 
possuem significativamente mais espécies do que a 
mesma correlação em regiões aleatoriamente selecio-
nadas. No Brasil, Loyola et al. (2007) demonstraram 
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recentemente que utilizar vertebrados endêmicos 
(especialmente as aves endêmicas) como grupos indica-
dores substitutos para a conservação de outros taxa em 
escala regional ajuda a focar os esforços de conservação 
em regiões críticas (Howard et al., 1998, moore et al., 
2003). ou seja, selecionar ecorregiões brasileiras com 
base em grupos indicadores eficientes, fornece um 
ponto de partida para avaliações mais rápidas sobre 
prioridades de conservação dentro de limites nacionais 
ou regionais (Loyola et al., 2007).

 
O planejamento de conservação
Ao passarmos de uma abordagem baseada em gru-
pos indicadores para procedimentos mais diretos 
na seleção de áreas prioritárias para a conservação, 
aproximamo-nos mais do que hoje se define como 
planejamento sistemático de conservação: o processo 
dedicado à identificação de novas áreas prioritárias 
para a conservação e a mensuração dos níveis de pro-
teção existentes (margules & Sarkar, 2007). o plane-
jamento sistemático de conservação destaca-se entre 
muitas outras técnicas como uma ferramenta eficiente 
proposta para maximizar a conservação de elementos 
importantes em uma rede de áreas protegidas (Smith 
et al., 2006). Trata-se de um processo guiado por alvos 
bem estabelecidos e utilizado para delinear (“design”) 
sistemas de reservas naturais. Essa abordagem envolve 
uma série de etapas que devem ser cumpridas a fim de 
que (1) se estabeleçam amplas metas de conservação 
para uma região específica, (2) sejam mapeados grupos 
de espécies ou regiões com alto valor de conservação, 
(3) sejam identificadas onde as áreas de conservação 
devem ser estabelecidas a fim de que se alcancem as 
metas propostas, e (4) desenvolva-se uma estratégia 
de implantação para que se alcancem os resultados 
esperados (margules & Pressey, 2000). 

Algoritmos para a identificação de áreas prioritárias
Estratégias de conservação baseada na seleção de 
regiões prioritárias geralmente incluem como um de 
seus critérios-alvo a minimização da área total de uma 
determinada rede de reservas, muito embora uma 
gama de outros critérios (tais como o nível de ameaça 
de espécies, ou a condição de conservação ou risco 
iminente das regiões avaliadas) possa também ser 
utilizada (Smith et al., 2006). De qualquer maneira, o 
critério mais importante para identificar e delinear re-
des de reservas deve ser o de atingir uma representação 
máxima de biodiversidade com o menor custo possível 
(Pressey et al., 1996; margules & Pressey, 2000). Esse 
processo normalmente envolve o uso de programas 

específicos de computador que identificam soluções 
quase-ótimas (expressas como redes de reservas) que 
representam bem os alvos predefinidos, tais como o 
número de espécies desejadas a porcentagem de ha-
bitats nativos desejado. Atualmente, tais técnicas de 
planejamento são consideradas as mais apropriadas 
para o desenho de redes de áreas protegidas (Pressey 
& Cowling, 2001; margules & Sarkar, 2007).

Para trazer flexibilidade ao processo de seleção de 
áreas para a conservação é essencial que sejam iden-
tificados diferentes conjuntos de áreas importantes, 
isto é, que se crie alternativas aos conjuntos de áreas 
prioritárias (Pressey et al., 1996). Diversos métodos 
ou algoritmos foram desenvolvidos para criar um 
sistema de reservas que maximize a representação da 
biodiversidade em uma determinada região (para uma 
revisão, veja Cabeza & moilanen, 2001). Hoje em dia, a 
maneira mais eficiente de decidir que conjunto de áreas 
engloba a representação mais inclusiva das espécies de 
uma região particular é utilizar algoritmos iterativos 
baseados em complementaridade de alguma medida 
de interesse, geralmente a riqueza total de espécies 
do táxon considerado (Pressey et al., 1996; reyers 
et al., 2000). Tal abordagem é relativamente simples e 
maximiza o ganho de espécies na menor área possível 
(Csuti et al., 1997; reyers et al., 2000). Embora se pre-
suma que, em geral, áreas menores correspondem a 
custos menores, isto não é necessariamente verdadeiro 
(veja abaixo). 

De forma resumida, os algoritmos de priorização 
de área podem ser divididos em dois tipos básicos: 
os heurísticos (mais simples) e os meta-heurísticos ou 
quase-ótimos (mais complexos). os heurísticos, como o 
bastante conhecido algoritmo “greedy” (“ganancioso”), 
levam em consideração apenas a representação de 
espécies, para um alvo de conservação predetermina-
do (p. ex., cada espécie deve ocorrer em pelo menos 
uma das áreas candidatas à prioritárias; ou então, pelo 
menos 80% de todas as espécies devem fazer parte das 
áreas mais importantes) (Cabeza & moilanen, 2001, 
Sarkar et al., 2006; Vanderkam et al., 2007). o que 
este algoritmo faz é iniciar um conjunto prioritário 
com a região mais rica em espécies dentre todas as 
disponíveis. Em seguida, é acrescentada a região que 
contém o maior número de espécies não existentes 
na primeira. Logo, busca-se uma terceira região que 
contenha o maior número possível de espécies que 
não ocorrem no conjunto das duas primeiras regiões, 
e assim sucessivamente. Esse algoritmo incorpora, 
implicitamente, o princípio da complementaridade, por 
meio do qual se busca a máxima diversidade beta na 
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menor área possível (Pressey et al., 1996). A principal 
vantagem desse método de seleção de áreas é que 
sua lógica é muito simples. Além disto, ao se refazer 
a análise, deve-se chegar sempre ao mesmo conjunto 
prioritário, uma vez que por este algoritmo alcança-se 
o menor conjunto possível, isto é, uma única solução 
para o problema de se encontrar áreas mais importan-
tes baseadas na representação de espécies. isso torna 
o processo inteligível e facilmente explicável àqueles 
que não lidam diretamente com análises desse tipo, 
sendo, portanto, o método mais apropriado para uso 
em esferas externas ao meio acadêmico e à Biologia da 
Conservação: tomadores de decisão, políticos, gestores 
com outra formação técnica, etc.

os algoritmos meta-heurísticos trabalham com 
uma lógica diferente para a identificação de áreas 
prioritárias. Esses algoritmos não chegam a uma 
só solução (um conjunto prioritário), mas simulam 
vários conjuntos “ótimos” e sobrepõem todos eles 
com o intuito de encontrar uma solução consensual, 
e, portanto, realmente ótima ou quase-ótima, como 
tem-se discutido na literatura (Sarkar et al., 2006; 
Smith et al., 2006; Vanderkam et al., 2007; margules & 
Sarkar, 2007). isso é possível porque não se trabalha 
com uma só sequência de acréscimo de regiões; em 
vez disto, diversas possibilidades são geradas por 
meio de simulações computacionais. Essas análises, 
teoricamente, trazem mais confiança para o conjunto 
prioritário final (Vanderkam et al., 2007). outra vanta-
gem importante desses algoritmos é a possibilidade 
de se incluir restrições (tais como custos) nas análises 
e, portanto, no delineamento dos conjuntos prioritá-
rios (Andelman et al., 1999; Possingham et al., 2000, 
Sarkar et al., 2006). Por exemplo, é possível procurar 
conjuntos mínimos em que a extensão da área total 
funcione como uma “penalidade” aplicada a todas as 
soluções geradas. Dessa forma, soluções finais com 
área total muito extensa seriam mais caras em termos 
de implantação e, portanto, relegadas perante outros 
conjuntos com menor área total, e, por isso mesmo, 
com menor custo. 

No exemplo acima, a área total é apenas uma das 
variáveis que pode ser usada como restrição; diversas 
outras (p. ex., nível de ameaça das espécies, grau de 
impacto humano das regiões, características ecológicas 
ou evolutivas das espécies) podem ser incluídas no 
modelo de priorização, embora isso raramente tenha 
sido feito por enquanto (mas veja, como exemplo, 
Strange et al., 2006; Copeland et al., 2007; Loyola 
et al., 2008a, b). A grande desvantagem dos algoritmos 
meta-heurísticos é que eles são pouco intuitivos e são 

necessárias diversas etapas com escolhas até certo 
ponto arbitrárias de variáveis e dos valores que lhes 
são atribuídos, bem como dos alvos definidos em cada 
modelo. Esse problema foi chamado de “efeito caixa-
preta” (Vanderkam et al., 2007): após inserir diversos 
parâmetros em um modelo, o programa gera literal-
mente milhões de simulações e oferece um resultado 
ótimo – sacrificando, no processo, a transparência do 
processo de priorização (Sarkar et al., 2006). 

Alguns autores sugerem que algoritmos heurísticos 
não podem garantir resultados ótimos (maior repre-
sentação na menor área possível) assim como também 
não são capazes de informar o grau de sub-otimização 
da solução, isto é, do conjunto prioritário identificado 
(Pressey et al., 1996; Sarkar et al., 2006; Vanderkam 
et al., 2007). De qualquer forma, os algoritmos heu-
rísticos parecem ser ainda eficientes, dado que suas 
soluções não parecem ser substancialmente piores que 
aquelas obtidas por algoritmos ótimos (Vanderkam 
et al., 2007), embora alguns autores insistam nessa 
diferença (p. ex., Pressey et al., 1996). Além disso, certo 
grau de sub-otimização parece não ser um problema 
real na prática, uma vez que outros fatores políticos e 
ecológicos influenciam nas decisões sobre a alocação 
real de reservas (Pressey et al., 1996; Pressey & Cowling, 
2001; Vanderkam et al., 2007). Ainda assim, por sua 
maior rigorosidade e possibilidade de inclusão de res-
trições importantes em práticas de conservação, os al-
goritmos meta-heurísticos (em especial o denominado 
simulated annealing) têm sido mais amplamente usados 
no planejamento sistemático de conservação.

Uma questão de escala
Aparentemente, a eficiência de um ou outro método 
pode ser muito dependente da escala de trabalho 
envolvida. Quando as unidades geográficas de estudo 
estão em uma escala regional (na qual as unidades 
avaliadas são ecorregiões, ou tipos de vegetação) a 
diferença no número de regiões prioritárias em uma 
solução ótima ou sub-ótima pode ser, até certo ponto, 
relevada, pois essas regiões não funcionam como uni-
dades de conservação a serem realmente implantadas. 
Em vez disto, essas soluções apenas indicam onde 
os esforços de conservação devem ser concentrados 
(Loyola et al., 2007). Por outro lado, em escala ainda 
menor, como a utilizada no delineamento de reservas 
naturais, algoritmos mais complexos podem ser mais 
informativos e criteriosos, em função da incorporação 
outras variáveis econômicas ou socioambientais envol-
vidas (tais como uso de solo, preço de terra, ocupação 
humana, veja Whittaker et al., 2005). 
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Ainda hoje, nosso conhecimento sobre a biodi-
versidade permanece inadequado, sendo afetado 
por problemas conhecidos como déficits Linneano e 
Wallaceano (Lomolino et al., 2004, Whittaker et al., 
2005). o déficit Linneano refere-se ao fato de que da 
maioria das espécies encontradas no planeta ainda não 
está formalmente reconhecida e descrita, ao passo que 
o déficit Wallaceano sinaliza que, para a maioria dos 
grupos taxonômicos, as distribuições geográficas são 
pouco conhecidas e possuem inúmeras lacunas (Bini 
et al., 2006). Ambos estes problemas são dependentes 
de escalas espaciais ou de tempo – tanto evolutiva, 
quanto ecológica – em que se realiza uma análise 
(Whittaker et al., 2005). A propósito da questão da 
escala de estudo, deve-se destacar que, atualmente, 
a maioria das análises de priorização emprega como 
unidades geográficas padrão grids com área total pa-
dronizada (frequentemente, 1o latitude x 1o longitude). 
Diversas ferramentas de análise foram desenvolvidas 
com base nesse tipo de unidade, como os programas 
sItEs (Andelman et al., 1999; Possingham et al., 2000), 
c-Plan (Anônimo, 2001), MArXAN (Ball & Possingham, 
2000), cLUZ (Smith, 2004), entre outros. Estas ferra-
mentas são especialmente úteis dentro de regiões com 
menor extensão, mas um de seus principais problemas 
é que requerem uma alta densidade e cobertura de 
registros de ocorrência de espécies nas células que 
compõem estes grids (Lamoreux et al., 2006) e são ex-
tremamente sensíveis a deficiências na qualidade dos 
dados (Flather et al., 1997; Araújo, 2004; Loyola et al., 
2008a, Loyola et al. 2009a). isto se torna especialmente 
problemático na região Neotropical, pois registros de 
espécies nesta região são muito esparsos e altamente 
desiguais (Brooks et al., 2006), com áreas muito bem 
inventariadas e outras com grande deficiência de dados 
– um grande déficit Wallaceano. Nesse caso, análises 
baseadas em grids são menos eficientes, principalmente 
em escala continental (Kress et al., 1998). Além disso, 
exercícios de priorização são também dependentes de 
escala (Brooks et al., 2006).

uma maneira de superar ou contornar a falta de 
dados de campo é sua substituição por distribuições 
geográficas esperadas das espécies, obtida por mode-
lagem preditiva (Bini et al., 2006, urbina-Cardona & 
Loyola 2008). mas isso, obviamente, é um paliativo à 
obtenção de dados reais de distribuição geográfica de 
espécies, porque expõe as análises de priorização de 
áreas, além de seus próprios problemas, aos pressu-
postos e erros potenciais dos métodos de modelagem 
de distribuição de espécies (Guisan et al., 2006; Araújo 
& Guisan, 2006; meynard & Quinn, 2007). 

Ecorregiões como unidades geográficas
outro problema associado à priorização de áreas base-
adas em grids fixos (como as células de 1° de latitude e 
longitude) é que tais unidades geográficas não refletem 
nenhum tipo de característica ecológica ou divisão 
política das áreas. Assim, em um mesmo grid é possí-
vel encontrar comunidades ecológicas muito díspares 
(p. ex., formações vegetais distintas) e fronteiras 
políticas (limites entre estados ou países) nas quais a 
integração necessária a uma estratégia de conservação 
eficiente é inviável. o problema cresce à medida que 
as células unitárias são maiores, como as que têm de 
ser usadas para regiões com dados muito escassos. 
Esse problema não acontece quando se usa regiões 
delimitadas por critérios ecológicos, como as ecorre-
giões (olson et al., 2001). Ecorregiões são unidades 
geográficas delimitadas por similaridade de fauna e 
flora – suas fronteiras tentam refletir a distribuição 
real das comunidades no espaço geográfico (olson 
et al., 2001). Tais unidades geográficas são atualmente 
utilizadas em programas de conservação propostos 
pela the Nature conservancy (Groves, 2003), pelo Fundo 
mundial para a Conservação da Natureza (WWF) em 
associação com o Banco mundial (olson et al., 2001, 
2002; olson & Dinerstein, 2002; WWF 2006), pelo 
Global Environment Facility (GEF), e no delineamento 
das áreas prioritárias (Hotspots) e das grandes áreas 
naturais (Wilderness areas) propostos pela Conservação 
internacional (mittermeier et al., 2003, 2004). Ecorre- 
giões têm também influenciado decisões governamen-
tais relacionadas ao manejo de recursos naturais (veja 
Loyola et al., 2007, 2008a, b, 2009a). 

uma vez que a maioria das decisões em políticas 
públicas é tomada por países individualmente, ou seja, 
dentro de suas fronteiras nacionais, ecorregiões podem 
funcionar como as maiores unidades geográficas ope-
racionais nas quais as decisões podem ser realmente 
tomadas e implantadas. Não obstante, essas unidades 
apenas recentemente passaram a receber mais atenção 
em exercícios de avaliação (veja Lamoreux et al., 2006).

para aléM da contageM e representação de espécIes

Programas e análises de priorização para a conserva-
ção de espécies normalmente enfatizam áreas com 
grande riqueza de espécies ou altos níveis de ende-
mismo nas quais diversas espécies encontram-se sob 
risco iminente de extinção, ou onde a perda de habitat 
já ocorreu ou é intensa (Stattersfield et al., 1998; 
olson & Dinerstein, 2002; mittermeier et al., 2004; 
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Figura 1 – em a-C, mostram-se conjuntos mínimos de ecorregiões necessárias para a representação de espécies com diferentes modos 
reprodutivos: tanto aquelas com fase larval aquática (em amarelo) quanto as com desenvolvimento terrestre (em vermelho), sob diferentes 
níveis de corte de representação de espécies (90, 80 e 70%). ecorregiões prioritárias para espécies com ambos os modos reprodutivos são 
representadas em cor de laranja. em d-F, mostram-se conjuntos mínimos necessários para a representação de anuros sob diferentes níveis de 

90% de representação 80% de representação

(a) (B)

(D) (E)
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Cardillo et al., 2006). Esta é, no entanto, uma aborda-
gem emergencial que corresponde à necessidade de 
minimizar a perda de biodiversidade em regiões onde 
perturbações antrópicas severas dos habitats naturais 
já ocorreram ou estão ocorrendo (Cardillo et al., 2006). 
Todavia, devido às altas taxas de perda e degradação 
de habitats e ao aumento dos impactos causados por 
populações humanas, torna-se igualmente importante 
a identificação de áreas nas quais os impactos humanos 
podem ser atualmente pequenos, mas o risco futuro de 
perda de espécies é alto (Loyola et al., 2008b, 2009b). 
A identificação dessas áreas pode ser feita por meio da 
inclusão – no processo de seleção de áreas – de outros 
atributos que vão além da contagem e da representa-
ção de espécies, sejam elas endêmicas ou ameaçadas. 
Tais atributos podem ser (1) características ecológicas 
das espécies (p. ex., densidade populacional, risco de 
extinção), características de história de vida (como 
modos reprodutivos, tempo de gestação, tamanho de 
ninhada), assim como características evolutivas (p. ex., 
diversidade filogenética, tamanho corporal, tamanho da 
área de distribuição geográfica) (Cardillo et al.,, 2006, 
Loyola et al., 2008a, b), ou (2) características inerentes 
às próprias regiões potencialmente prioritárias: nível de 
impacto humano, preço de terra, integridade da paisa-
gem, padrão de uso de solo, custo de implementação 
de áreas, etc. (Strange et al., 2006, Copeland et al., 2007, 
Loyola et al., 2008b, 2009b).

Em um trabalho local, Copeland et al. (2007) utiliza-
ram áreas de conservação já estabelecidas no estado do 
Wyoming (EuA) para identificar áreas mais importantes 
para a conservação em relação a sua vulnerabilidade po-
tencial, e, a partir daí, avaliaram os prováveis custos de 
conservação nestas áreas. Como medida de risco futuro, 
os autores utilizaram taxas de uso de terra que vêm ge-
rando impactos na região. Assim, foi associado o custo 
de conservação à vulnerabilidade das áreas, de maneira 
que áreas mais vulneráveis fossem mais dispendiosas para 
a conservação na prática. os autores mostraram que o 
custo monetário necessário para reverter os impactos 
associados a ameaças futuras em todas as áreas com baixa 
vulnerabilidade (~ 650.000 ha), cobriria apenas 5% da 
área total (~ 121.000 ha) necessária para a conservação 
eficiente de regiões altamente vulneráveis. Estudos como 
estes podem auxiliar na implementação de ações con-
servacionistas, por propor uma metodologia que inclui 
estimativas de custo monetário associadas à urgência de 
intervenção nas áreas selecionadas. isso, teoricamente, 
pode ser aplicado em qualquer escala espacial, inclusive 
por instituições que desenvolvem e implementam pro-
gramas de conservação (Copeland et al. 2007). 

corte de representação de espécies (90, 80 e 70%). Nesse caso, os 
modos reprodutivos não foram incluídos nas análises. Note a perda 
progressiva de regiões prioritárias para espécies cuja ontogenia inclui 
uma fase larval aquática. adaptado de Loyola et al. (2008a).

70% de representação

(C)

(F)
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outro exemplo instrutivo é o trabalho de Strange 
et al. (2006) realizado em escala regional, na Dinamarca. 
usando dados da distribuição geográfica de 763 espécies 
em oito grupos taxonômicos distintos, estes autores 
compararam custos da inclusão de novas áreas na rede 
de áreas protegidas já existente, no país com vistas a 
conservação de todas as espécies. Eles concluíram que 
o custo do planejamento de conservação elaborado 
de maneira independente para cada estado do país é 
aproximadamente 20 vezes maior que uma estratégia 
traçada nacionalmente. Além disso, a substituição de 
uma variável direta, como o preço da terra, por outra 
indireta (a área total das localidades consideradas) 
aumenta em muito o custo esperado das áreas, sem ne-
cessariamente aumentar a representação das espécies. 
resultados como esse sugerem que o uso de variáveis 
independentes das espécies per se são muito úteis na 
seleção de áreas prioritárias e na criação de cenários 
mais realistas para políticas públicas de conservação 
(Strange et al. 2006). 

Em um estudo recente (Loyola et al., 2008a) identifi-
camos áreas prioritárias para a conservação de anuros 
ameaçados de extinção na região Neotropical. Todas 
as espécies de anuros foram separadas, segundo seu 
modo reprodutivo, em dois grupos: aquelas com fase 
larval aquática (isto é, cuja parte do ciclo de vida neces-
sariamente se desenvolve em ambientes aquáticos como 
riachos, poças temporárias, etc.) e aquelas com desen-
volvimento terrestre (incluindo espécies com desenvol-
vimento direto). Em seguida, identificamos conjuntos de 
ecorregiões prioritárias para a conservação de anuros 
ameaçados como um todo, e de espécies com larva 

aquática e desenvolvimento terrestre separadamente. 
o conjunto prioritário para a conservação de todas as 
espécies ameaçadas de extinção hoje em dia é composto 
por 66 ecorregiões. Entre estas, 30 são extremamente 
importantes para a conservação de espécies com am-
bos modos reprodutivos – tais regiões concentram-se 
na mesoamérica e no Andes. Em contrapartida, 26 são 
prioritárias exclusivamente para a conservação de es-
pécies com larva aquática, distribuindo-se amplamente 
ao longo da América Central e do Sul; e apenas 10 
exclusivamente para espécies com desenvolvimento 
terrestre, a maioria concentrada nos Andes (Loyola et al., 
2008a). os resultados esclarecem que, quando o modo 
reprodutivo das espécies não é incluído nas análises 
de seleção de áreas prioritárias, regiões extremamente 
importantes para espécies com larva aquática não são 
incluídas na solução (Figura 1). isto quer dizer que es-
pécies com desenvolvimento terrestre são favorecidas 
e que a representação de espécies com larva aquática é 
prejudicada (Figura 2) – o que é extremamente grave, 
pois as espécies deste último grupo possuem os maiores 
índices de declínio populacional registrados hoje em dia 
(Becker & Loyola, 2008). Loyola et al. (2008a) mostraram 
como a inclusão de características da história de vida 
(no caso, o modo reprodutivo de indivíduos adultos) das 
espécies no processo de priorização pode gerar con-
juntos prioritários mais abrangentes que, por sua vez, 
subsidiam estratégias de conservação mais eficientes 
para este grupo. 

Para além destes resultados, exploramos a inclusão 
de diferentes características ecológicas (p. ex., risco 
de extinção e raridade) e evolutivas (p. ex., tamanho 

Figura 2 – Porcentagem de representação de espécies de anuros ameaçados de extinção na região Neotropical atingida sob diferentes 
alvos de conservação. Note a sub-representação de espécies com fase larval aquática quando os modos reprodutivos não são considerados 
nas análises de priorização: o alvo original de representação não é sequer atingido.
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corporal e diversidade filogenética) nos exercícios de 
priorização de áreas (Loyola et al., 2008b, 2009b). isto 
foi feito para um grupo específico e bastante vulnerá-
vel – os mamíferos da ordem Carnivora. Baseado nas 
espécies de carnívoros que ocorrem em cada uma das 
179 ecorregiões Neotropicais, mapeamos os padrões de 
distribuição espacial de diversidade filogenética, tama-
nho do corpo, raridade e risco de extinção ao longo da 
região Neotropical (Figura 3 A-D). Combinamos então 
estes padrões com o objetivo de gerar uma restrição 
nas análises de priorização, de modo que os conjuntos 
prioritários não apenas representassem todas as espé-
cies (como no estudo precedente), mas também favo-
recessem regiões com espécies que, simultaneamente, 
possuem alta diversidade filogenética, grande tamanho 
corporal, são raras e se encontram em categorias de 
ameaça elevada. isto nos fornece um cenário de alta 
vulnerabilidade e que requer intervenção urgente para 
a conservação adequada das espécies. Esse cenário foi 
então sobreposto a outro derivado independentemente 
das espécies em questão, mas que visava minimizar os 
conflitos de conservação por meio da inclusão de ecor-
regiões menos impactadas por populações humanas 
(Figura 3 E). A conclusão é que algumas ecorregiões 
fazem parte de mais de um cenário de conservação e 
que, portanto, trariam um bom retorno de investimento 
em longo prazo, pois conservam regiões ainda pouco 
impactadas pela ação do homem (que possuem menores 
taxas de desmatamento e conversão de habitat, menores 
densidades populacionais humanas, etc.), mas em con-
trapartida, abrigam espécies extremamente vulneráveis 
e que necessitam uma intervenção urgente para que 
sejam salvas da extinção (ecorregiões em vermelho na 
Figura 3 E, ver também Loyola et al., 2008b).

Melhorando as avalIações de rIsco de extInção: 
populações vs. espécIes

Pesquisas sobre a extinção de populações e espécies 
têm revelado um declínio acelerado da biodiversi-
dade nos dias atuais (Ceballos et al., 2005). isso foi 
mencionado anteriormente, mas declínios e extinções 
populacionais parecem ser indicadores mais sensíveis 
da perda de biodiversidade que a extinção de espécies 
(ver também Aleixo, neste volume). isso ocorre, pois 
diversas espécies que perderam uma grande proporção 
de suas populações ainda serão provavelmente extintas 
regional ou globalmente, contribuindo para as esta-
tísticas de extinção de espécies no futuro (Ceballos & 
Ehrlich, 2002).

um bom exemplo pode ser dado pelos anfíbios. 
Populações de anfíbios estão declinando em todo o 
mundo e isto tem causado grande preocupação (Stuart 
et al., 2004, Loyola et al., 2008a). Dentre os demais 
vertebrados, os anfíbios apresentam a maior proporção 
de espécies ameaçadas, assim como o maior número de 
registros de populações declinantes (iuCN et al., 2006). 
Níveis tão altos de declínios em nível populacional 
e de espécies têm criado demandas por estratégias 
eficientes que maximizem os esforços de conservação 
para este grupo.

recentemente, avaliamos a correlação entre avalia-
ções de risco de extinção de anfíbios em nível popula-
cional [desenvolvido pela Força Tarefa para o Declínio 
Global de Anfíbios (DAPTF), DAPTF, 2007] e em nível 
específico [desenvolvido pela iuCN e a Avaliação Global 
de Anfíbios (GAA), iuCN et al., 2006] (Becker & Loyola, 
2008). Tal correlação foi avaliada em escala global 
tanto para grandes províncias biogeográficas (Austra-
liana, Neártica, Neotropical, Paleártica e indo-malaia) 
quanto para países que possuem registros numerosos 
e confiáveis sobre declínios de populações de anfíbios. 
A conclusão do estudo é que as avaliações de risco 
feitas em diferentes níveis (populacional e específico) 
não coincidem totalmente ao longo de diferentes re-
giões geográficas, isto é, o nível de congruência entre 
ambos os critérios de avaliação varia de acordo com 
as regiões estudadas. 

muitos anfíbios cujas populações encontram-se em 
declínio não estão incluídos nas listas de espécies amea- 
çadas de extinção publicadas pela iuCN. Nas regiões 
Paleártica e indo-malaia, menos de 25% das espécies 
com populações declinantes estão classificadas como 
oficialmente ameaçadas. Por outro lado, mais de 60% 
das espécies Australianas cujas populações estão em 
declínio, encontram-se listadas como ameaçadas de 
extinção segundo iuCN et al. (2006) (Figura 4). Entre 
as espécies ameaçadas, aquelas com desenvolvimento 
aquático são bastante mais frequentes, reforçando a 
necessidade da inclusão de modos reprodutivos nos 
exercícios de priorização de áreas para anfíbios. Como 
consequência, sugere-se que em diversas regiões do 
planeta, estratégias de conservação para anfíbios po-
dem ser muito mais abrangentes e eficazes caso sejam 
utilizadas informações complementares sobre o risco 
de extinção baseadas em tendências populacionais co-
letadas ao longo de uma série temporal, definida assim 
como aquelas provenientes de listas oficiais de espé-
cies ameaçadas (Becker & Loyola, 2008). recomenda-
se, portanto que a comunidade científica faça uso de 
todas as fontes de dados disponíveis para desenvolver 
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Figura 3 – Padrões espaciais de (a) diversidade filogenética, (B) tamanho corporal, (C) raridade e (d) risco de extinção, segundo a 
Lista de espécies ameaçadas de extinção da iUCN 2007. O gradiente de cores exibido pela ecorregiões reflete valores baixos (amarelos) 
a altos (vermelhos) para essas características. em (e), conjuntos mínimos para a representação de todas as espécies de carnívoros 
Neotropicais sob um cenário muito vulnerável e de intervenção urgente (ecorregiões em cor de laranja) combinado com aquele 
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estratégias integradas e abrangentes para a conser-
vação da fauna. Não se sabe o quanto avaliações de 
extinção em diferentes níveis são coincidentes ou não 
para outros grupos taxonômicos, especialmente inver-
tebrados. Novos estudos precisam ser desenvolvidos 
nessa área por influenciarem no estabelecimento de 
prioridades de conservação desde a escala regional até 
a global. isso será extremamente útil no direcionamen-
to e na alocação de esforços de conservação onde eles 
realmente são necessários.

Conforme exposto acima, existem hoje diferentes 
abordagens para a identificação de prioridades de 
conservação, especialmente aquelas aplicadas a gran-
des escalas (Sarkar et al., 2006, mace et al., 2007). Tais 
abordagens vão desde o uso de grupos indicadores e 
da congruência entre a riqueza de espécies e níveis de 
endemismo entre diferentes grupos taxonômicos, até 
a identificação de áreas prioritárias para a conservação 
de determinados grupos – o que pode ser melhorado 
tanto com a inclusão de características biológicas das 
espécies a serem conservadas e quanto por meio de 
avaliações re risco de extinção nos níveis populacio-
nais e específicos. independente de suas diferenças 
metodológicas, todas essas abordagens assentam-se 
sobre o arcabouço conceitual e teórico proposto 
pela Biogeografia da Conservação (Whittaker et al., 
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Figura 4 – Porcentagem de espécies com declínio registrado 
por província biogeográfica. Barras pretas representam 
espécies cujo desenvolvimento inclui uma fase larval 
aquática, barras cinza escuro representam espécies com 
desenvolvimento terrestre, barras cinza claro representam 
espécies não ameaçadas. grau de ameaça obtido por meio 
da Lista de espécies ameaçadas de extinção da iUCN 2007. 
adaptado de Becker & Loyola (2008).

onde haverá possivelmente um menor conflito de conservação 
(ecorregiões em verde). ecorregiões prioritárias compartilhadas 
por ambos cenários são mostradas em vermelho. adaptado de 
Loyola et al. (2008b).



mEGADiVErSiDADE   |   Volume 5   |   Nº 1-2   |   Dezembro 2009 

2005) e pelo Planejamento Sistemático de Conserva-
ção (margules & Pressey, 2000). o uso de diferentes 
abordagens sustentadas pelo conhecimento teórico 
fornece-nos uma base científica fundamental para o 
delineamento de estratégias de conservação cada vez 
mais bem definidas que farão parte de um processo 
de negociação muito mais complexo e interdisciplinar, 
porém imprescindível para a implementação política 
de reservas e outros meios para a conservação da bio-
diversidade em diferentes escalas geográficas.

agradecIMentos

Somos gratos a José Alexandre Felizola Diniz-Filho e 
José maria Cardoso da Silva pelo convite e gentileza de 
incluir nosso artigo nesse volume especial. Agradecemos 
também a Gustavo A. B. Fonseca, José A.F. Diniz-Filho, 
umberto Kubota, Célio F.B. Haddad, Carlos Guilherme 
Becker, Guilherme de oliveira e Carlos r. Fonseca pelas 
inúmeras discussões e sugestões em nossos trabalhos 
sobre priorização de áreas para a conservação. rafael 
D. Loyola foi apoiado pelo CNPq (140267/2005-0). 
A pesquisa de Thomas m. Lewinsohn é financiada pelo 
CNPq (306049/2004-0) e FAPESP (04/15482-1).  

referêncIas bIblIográfIcas

Aleixo, A. 2009. Conceitos de espécie e suas implicações para a 
conservação. megadiversidade 5(1): 87-95.

Andelman, S., i. Ball, F. Davis & D. Stoms. 1999. SiTES v. 1.0: 
An analytical toolbox for designing ecoregional conservation 
portfolios. Technical report, The Nature Conservancy.

Anônimo, 2001. C-Plan Conservation Planning Software. user 
manual for C-Plan Version 3.06, New South Wales National 
Parks and Wildlife Service, Armidale.

Araújo, m.B. & A. Guisan. 2006. Five (or so) challenges for 
species distribution modelling. Journal of Biogeography 33: 
1677-1688.

Araújo, m.B. 2004. matching species with reserves – uncertainties 
from using data at different resolutions. Biological Conservation 
118: 533–538.

Ball, i. & H. Possingham. 2000. mArXAN v 1.8.2 – marine 
reserve Design using Spatially Explicit Annealing. university 
of Queensland, Brisbane, Australia.

Becker, C.G. & r.D. Loyola. 2008. Extinction risk assessments at 
the population and species level: implications for amphibian 
conservation. Biodiversity and Conservation 17: 2297-2304.

Bini, L.m., J.A.F. Diniz-Filho, T.F.L.V.B. rangel, r.P. Bastos 
& m.P. Pinto. 2006. Challenging Wallacean and Linnean 
shortfalls: knowledge gradients and conservation planning 
in a biodiversity hotspot. Diversity and Distributions 12: 
475-482.

Brooks, T., A. Balmford, N. Burgess, J. Fjeldsa, L.A. Hansen, 
J. moore, C. rahbek & P. Williams. 2001. Toward a blueprint 
for conservation in Africa. Bioscience 51: 613-624.

Brooks, T.m., r.A. mittermeier, G.A.B. da Fonseca, J. Gerlach, 
m. Hoffmann, J.F. Lamoreux, C.G. mittermeier, J.D. Pilgrim 
& A. S. L. rodrigues. 2006. Global biodiversity conservation 
priorities. Science 313: 58-61.

Cabeza, m. & A. moilanen. 2001. Design of reserve networks 
and the persistence of biodiversity. Trends in Ecology & 
Evolution 16: 242-248.

Cardillo, m., G.m. mace, J. L. Gittleman & A. Purvis. 2006. Latent 
extinction risk and the future battlegrounds of mammal 
conservation. Proceedings of the National Academy of Sciences 
of the united States of America 103: 4157-4161.

Ceballos, G. & P.r. Ehrlich. 2002. mammal population losses and 
the extinction crisis. Science 296: 904-907.

Ceballos G, P.r. Ehrlich, J. Soberón, i. Salazar & J.P. Fay. 2005. 
Global mammal conservation: what must we manage? Science 
309: 603-607

Copeland, H.E., J.m. Ward & J.m. Kiesecker. 2007. Assessing 
tradeoffs in biodiversity, vulnerability and cost when 
prioritizing conservation sites. Journal of Conservation 
Planning 3: 1-16.

Csuti, B., S. Polasky, P.H. Williams, r.L. Pressey, J.D. Camm, m. 
Kershaw, A.r. Kiester, B. Downs, r. Hamilton, m. Huso & K. 
Sahr. 1997. A comparison of reserve selection algorithms 
using data on terrestrial vertebrates in oregon. Biological 
Conservation 80: 83-97.

DAPTF 2007. Declining Amphibian Database – DAD. Declining 
Amphibian Populations Task Force. www.open.ac.uk/daptf

Flather, C.H., K.r. Wilson, D.J. Dean & W.C. mcComb. 1997. 
identifying gaps in conservation networks: of indicators 
and uncertainty in geographic-based analysis. Ecological 
Applications 7: 531-542.

Gaston, K.J. 1996. Biodiversity - congruence. Progress in Physical 
Geography, 20, 105-112.

Groves, C. 2003. Drafting a conservation blueprint: a practitioner’s 
guide to planning for biodiversity. island Press, Washington, 
EuA.

Guisan, A., A. Lehmann, S. Ferrier, m. Austin, J.m.C. overton, 
r. Aspinall & T. Hastie. 2006. making better biogeographical 
predictions of species’ distributions. Journal of Applied Ecology 
43: 386-392.

Howard, P.C., P. Viskanic, T.r.B. Davenport, F.W. Kigenyi, 
m. Baltzer, C.J. Dickinson, J.S. Lwanga, r.A. matthews & A. 
Balmford. 1998. Complementarity and the use of indicator 
groups for reserve selection in uganda. Nature 394: 472-475.

The World Conservation union (iuCN) 2007. 2007 iuCN red List 
of Threatened Species. iuCN, Gland, Suíça.

iuCN, Conservation international, NatureServe 2006. Global 
Amphibian Assessment. Disponível em http://www.globalam 
phibians. org.

Kress, W.J., W.r. Heyer, P. Acevedo, J. Coddington, D. Cole, T.L. 
Erwin, B.J. meggers, m. Pogue, r.W. Thorington, r.P. Vari, m.J. 
Weitzman & S. H. Weitzman.1998. Amazonian biodiversity: 
assessing conservation priorities with taxonomic data. 
Biodiversity and Conservation 7: 1577-1587.

Lamoreux, J.F., J.C. morrison, T.H. ricketts, D.m. olson, E. 
Dinerstein, m.W. mcKnight & H. H. Shugart. 2006. Global tests 

40  |  Diferentes abordagens para a seleção de prioridades de conservação em um contexto macrogeográfico



mEGADiVErSiDADE   |   Volume 5   |   Nº 1-2   |   Dezembro 2009

of biodiversity concordance and the importance of endemism. 
Nature 440: 212-214.

Lawton, J.H. & r.m. may. (eds). 1995. Extinction rates. ouP, 
oxford, reino unido.

Lomolino, m.V., D. Sax & J.H. Brown. (eds). 2004. Foundations of 
Biogeography. Chicago university Press, Chicaco, E. u. A.

Loreau, m., A. oteng-Yeboah, m.T.K. Arroyo, D. Babin, r. Barbault, 
m. Donoghue, m. Gadgil, C. Häuser, C. Heip, A. Larigauderie, K. 
ma, G. mace, H.A. mooney, C. Perrings, P. raven, J. Sarukhan, 
P. Schei, r.J. Scholes, & r.T. Watson. 2006. Diversity without 
representation. Nature 442: 245-246.

Loyola, r.D., u. Kubota, & T.m. Lewinsohn 2007. Endemic 
vertebrates are the most effective surrogates for identifying 
conservation priorities among Brazilian ecoregions. Diversity 
and Distributions 13: 389-396.

Loyola, r.D., C.G. Becker, u. Kubota, C.F.B. Haddad, C.r. Fonseca 
& T.m. Lewinsohn. 2008a. Hung out to dry: choice of priority 
ecoregions for conserving threatened Neotropical anurans 
depend on their life-history traits. PLoS oNE 3(5): e2120. 
doi:10.1371/journal.pone.0002120

Loyola, r.D., G. oliveira, J.A.F. Diniz-Filho & T.m. Lewinsohn. 
2008b. Conservation of Neotropical carnivores under different 
prioritization scenarios: mapping species traits to minimize 
conservation conflicts. Diversity and Distributions 14: 949-
960.

Loyola, r.D., u. Kubota, G.A.B. Fonseca & T.m. Lewinsohn. 2009a. 
Key Neotropical ecoregions for conservation of terrestrial 
vertebrates. Biodiversity and Conservation 18: 2017-2031.

Loyola, r.D., L.G.r. oliveira-Santos, m. Almeida-Neto, D.m. 
Nogueira, u. Kubota, J.A.F. Diniz-Filho & T.m. Lewinsohn. 
2009b. integrating economic costs and biological traits into 
global conservation priorities for carnivores. PLoS oNE, 4(8): 
e6807. doi:10.1371/journal.pone.0006807.

mace, G.m., H.P. Possingham & N. Learder-Wiiliams. 2007. 
Prioritizing choices in conservation. in: D. W. macdonald & 
K. Service (eds). Key topics in conservation biology. pp 17-34. 
Blackwell, oxford, reino unido.

machado, A.B.m., C.S. martins & G.m. Drummond. 2005. Lista 
da fauna brasileira ameaçada de extinção: incluindo as 
espécies quase ameaçadas e deficientes em dados. Fundação 
Biodiversitas, Belo Horizonte, Brasil.

margules, C.r. & r.L. Pressey. 2000. Systematic conservation 
planning. Nature, 405, 243-253.

margules, C.r. & S. Sarkar. 2007. Systematic conservation 
planning. Cambridge university Press, Cambridge, reino 
unido.

meynard, C.N. & J.F. Quinn. 2007. Predicting species distributions: a 
critical comparison of the most common statistical models using 
artificial species. Journal of Biogeography 34: 1455-1469.

mittermeier, r.A., C.G. mittermeier, T.m. Brooks, J.D. Pilgrim, 
W.r. Konstant, G.A.B. da Fonseca & C. Kormos. 2003. 
Wilderness and biodiversity conservation. Proceedings of the 
National Academy of Sciences of the united States of America 
100: 10309-10313.

mittermeier, r.A., P. robles-Gil, m. Hoffman, J. Pilgrim, T. 
Brooks, C.G. mittermeier, J.F. Lamoreux & G.A.B. da Fonseca. 
2004. Hotspots revisited: Earth’s biologically richest and 
most endangered terrestrial ecoregions. CEmEX, Cidade do 
méxico, méxico.

moore, J.L., A. Balmford, T. Brooks, N.D. Burgess, L.A. Hansen, 
C. rahbek & P.H. Williams. 2003. Performance of sub-Saharan 
vertebrates as indicator groups for identifying priority areas 
for conservation. Conservation Biology 17: 207-218.

myers, N. & r.A. mittermeier. 2003. impact and acceptance of 
the hotspots strategy: response to ovadia and to Brummitt and 
Lughadha. Conservation Biology 17: 1449–1450.

olson, D.m. & E. Dinerstein. 2002.The Global 200: Priority 
ecoregions for global conservation. Annals of the missouri 
Botanical Garden 89: 199-224.

olson, D.m., E. Dinerstein, E.D. Wikramanayake, N.D. Burgess, 
G.V.N. Powell, E.C. underwood, J.A. D’Amico, i. itoua, H.E. 
Strand, J.C. morrison, C.J. Loucks, T.F. Allnutt, T.H. ricketts, Y. 
Kura, J.F. Lamoreux, W.W.Wettengel, P. Hedao & K.r. Kassem. 
2001. Terrestrial ecoregions of the worlds: A new map of life 
on Earth. Bioscience 51: 933-938.

olson, D.m., E. Dinerstein, G.V.N. Powell & E.D. Wikramanayake, 
E.D. 2002. Conservation Biology for the biodiversity crisis. 
Conservation Biology 16: 1-3.

orme, C.D.L., r.G. Davies, m. Burgess, F. Eigenbrod, N. Pickup, 
V.A. olson, A.J. Webster, T.S. Ding, P.C. rasmussen, r.S. 
ridgely, A.J. Stattersfield, P.m. Bennett, T.m. Blackburn, 
K.J. Gaston, i.P.F. owens. 2005. Global hotspots of species 
richness are not congruent with endemism or threat. Nature 
436: 1016-1019.

Pearson, D.L. & S.S. Carroll. 1999. The influence of spatial scale 
on cross-taxon congruence patterns and prediction accuracy of 
species richness. Journal of Biogeography 26: 1079-1090.

Possingham, H., i. Ball & S. Andelman. 2000. mathematical 
methods for identifying representative reserve networks. 
in: S. Ferson & m. Burgman (eds). Quantitative methods for 
Conservation Biology. pp 291–306. Springer-Verlag, NewYork, 
EuA.

Pressey, r.L. & r.m. Cowling. 2001. reserve selection algorithms 
and the real world. Conservation Biology 15: 275–277.

Pressey, r.L., H.P. Possingham, C.r. margules. 1996. optimality 
in reserve selection algorithms: when does it matter and how 
much? Biological Conservation 76: 259-267.

reyers, B., A.S. van Jaarsveld & m. Kruger. 2000. Complementarity 
as a biodiversity indicator strategy. Proceedings of the royal 
Society of London Series B 267: 505-513.

Sarkar, S., r.L. Pressey, D.P. Faith, C.r. margules, T. Fuller, T., 
D.m. Stoms, A. moffett, K.A. Wilson, K.J. Williams, P.H. Williams 
& S. Andelman. 2006. Biodiversity conservation planning tools: 
present status and challenges for the future. Annual review of 
Environment and resources 31: 123-159.

Smith, r. J. 2004. Conservation Land-use Zoning (CLuZ) Software. 
Durrell institute of Conservation and Ecology, Canterbury, 
reino unido.

Smith, r.J., P.S. Goodman & W.S. matthews. 2006. Systematic 
conservation planning: a review of perceived limitations and an 
illustration of the benefits, using a case study from maputaland, 
South Africa. oryx 40: 400-410.

Stattersfield, A.J., m.J. Crosby, A.J. Long & D.C. Wege. 1998. 
Endemic bird areas of the World: priorities for conservation. 
Birdlife international, Cambridge, reino unido.

Strange, N., C. rahbek, J.K. Jepsen & m.P. Lund. 2006. using 
farmland prices to evaluate cost-efficiency of national versus 

Loyola & Lewinsohn  |  41



mEGADiVErSiDADE   |   Volume 5   |   Nº 1-2   |   Dezembro 2009 

regional reserve selection in Denmark. Biological Conservation 
128: 455-466.

Stuart, S.N., J.S. Chanson, N.A. Cox, B.E. Young, A.S.L. rodrigues, D.L. 
Fischman & r.W. Waller. 2004. Status and trends of amphibian 
declines and extinctions worldwide. Science 306: 1783-1786.

Thomas, C.D., A. Cameron, r.A. Green, m. Bakkenes, L.J. 
Beaumont, Y.C. Collingham, B.F.N. Erasmus, m.F. de Siqueira, 
A. Grainger, L. Hannah, L. Hughes, B. Huntley, A.S. van 
Jaarsveld, G.F. midgley, L. miles, m.A. ortega-Huerta, A.T. 
Peterson, o.L. Phillips & S. E. Williams. 2004. Extinction risk 
from climate change. Nature 427: 145-148.

urbina-Cardona, J.N. & r.D. Loyola. 2008. Applying niche-based 
models to predict endangered-hylid potential distributions: 
are Neotropical protected areas effective enough? Tropical 
Conservation Science 1: 417-445.

Vanderkam, r.P., Y.F. Wiersma & D.J. King. 2007. Heuristic 
algorithms vs. linear programs for designing efficient conser-
vation reserve networks: evaluation of solution optimality and 
processing time. Biological Conservation 137: 349-358.

Virolainen, K.m., P. Ahlroth, E. Hyvarinen, E. Korkeamaki, J. 
mattila, J. Paivinen, T. rintala, T. Suomi & J. Suhonen. 2000. Hot 
spots, indicator taxa, complementarity and optimal networks 
of taiga. Proceedings of the royal Society of London Series B 
267: 1143-1147.

Whittaker, r.J., m.B. Araújo, P. Jepson, r.J. Ladle, J.E.m. Watson 
& K.J. Willis. 2005. Conservation Biogeography: assessment 
and prospect. Diversity and Distributions 11: 3-23.

 World Wildlife Fund 2006. WildFinder: online database of 
species distributions, version Jan-06. Disponível em http://
www.worldwildlife.org/WildFinder.

42  |  Diferentes abordagens para a seleção de prioridades de conservação em um contexto macrogeográfico



mEGADiVErSiDADE   |   Volume 5   |   Nº 1-2   |   Dezembro 2009

CriSTiANo NoGuEirA1 È *
PAuLA H. VALDuJo2

ADriANA PAESE3

mário BArroSo rAmoS NETo1

riCArDo BomFim mACHADo1 È

1 Conservação internacional, Brasília, Brasil.
2 Departamento de Ecologia, universidade de São Paulo, São Paulo, Brasil.
3 Conservação internacional, Belo Horizonte, Brasil.
È Endereço atual: Departamento de Zoologia, instituto de Ciências Biológicas, universidade de Brasília, Campus Darcy ribeiro, Brasília, Brasil.
* e-mail: cnogueira@unb.br

Desafios para a identificação de áreas para 
conservação da biodiversidade

rESumo

regiões globais prioritárias para a conservação já foram definidas pela combinação de dados 
em escala ampla sobre perda de hábitats e níveis de endemismo. Entretanto, são necessá-
rias análises detalhadas de seleção de áreas para transformar prioridades globais em ações 
concretas na natureza. uma das estratégias fundamentais neste sentido é a identificação 
de áreas prioritárias com base em informações revisadas sobre ocorrência de espécies-alvo 
para a conservação. A definição do conjunto de espécies-alvo está longe de ser consensual, 
porém deve contemplar tanto critérios de vulnerabilidade quanto endemismo. uma vez 
definido o conjunto de espécies alvo, é imprescindível reunir um volume representativo de 
dados confiáveis sobre a distribuição geográfica. Porém, a obtenção de bons conjuntos de 
informação em regiões de alta diversidade e pouca tradição em documentação da biodiver-
sidade representa o mais fundamental desafio no processo de seleção de áreas. registros de 
espécies diferem em sua origem, precisão geográfica e validade taxonômica. A necessidade de 
incorporação do melhor conjunto de dados requer grande esforço de revisão, maximizando 
a informação biológica acumulada. Para este processo é fundamental o acompanhamento 
dos especialistas, principalmente na etapa inicial de compilação e georreferenciamento 
de dados. o passo crucial de transição entre a escala pontual e escala de áreas requer in-
formações detalhadas sobre história natural e variação espacial de recursos (diversidade 
de hábitats, barreiras naturais, fragmentação). os resultados principais esperados de tais 
iniciativas são a definição de sítios para a criação de áreas protegidas, além da detecção de 
localidades prioritárias para inventários direcionados, suprindo rapidamente lacunas críti-
cas de informação e fortalecendo o elo fundamental entre pesquisa e conservação. Sem o 
vínculo constante entre conservação e ciência básica de documentação de diversidade não 
há como definir áreas críticas com significado biogeográfico, que favoreçam a manutenção 
de padrões e processos evolutivos.

. . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . .
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AbstrAct
Global priority areas have already been defined by the congruence between endemism and threat 
in major terrestrial regions. However, detailed analyses refining these data and detecting priorities 
for site-scale action are still badly needed. One of the main data requirements for the selection of 
priority sites are compilations of detailed data on the distribution of target species. the definition 
of target species is still far from consensual, but must be based on the principles of vulnerability and 
irreplaceability. Once the target species are defined, gathering the best available data on species 
distribution is essential for good results. However, the compilation of good quality data on species 
distribution, especially in highly diverse and poorly studied Neotropical regions, is not a trivial task, 
and represents the main challenge and crucial step in priority setting exercises. species records differ 
in their origin, geographical precision, and taxonomic validity. the compilation of data requires 
a large amount of revision effort, in order to maximize the information contained in centuries of 
biodiversity research. the involvement of local specialists, such as museum curators, taxonomists 
and field biologists, is crucial in this process. Another crucial step is the transition from point-locality 
data to priority areas, requiring good knowledge on available resources (habitat distribution, 
fragmentation) and natural history of the species involved, again depending on specialist input. 
the priority area selection will result in the definition of sites for the creation of protected areas 
and in the detection of research priorities, in sites where new surveys are urgently needed, favoring 
the link between conservation and biodiversity science. Without this constant and necessary link, 
priority setting analyses will not be able to select areas with biological meaning, and may fail to 
achieve the representation and persistence of original evolutionary patterns and processes.

Introdução

Espécies representam linhagens independentes, bases 
de informação para o entendimento dos processos evo-
lutivos e unidades integradoras de todos os fenômenos 
biológicos, em diferentes escalas de análise (Brooks 
et al., 2004; Wiens, 2004). A extinção de espécies é irre-
versível, e terá efeitos deletérios sobre todas as escalas 
mais amplas de manifestação da diversidade biológica; 
uma vez perdidas as espécies componentes, não há 
como recompor processos ecológicos e evolutivos 
(Wilson, 1999; Brooks et al., 2004).

Entretanto, devido à interferência humana, especial-
mente a destruição de hábitats (Bruner et al., 2001), as 
taxas atuais de extinção de espécies estão pelo menos 
três ordens de grandeza maiores do que as taxas na-
turais ao longo do registro fóssil (Pimm et al., 1995). 
Desta forma, é consenso que há que se estabelecer 
prioridades para direcionar os limitados recursos hu-
manos, financeiros e de informação disponíveis para 
a conservação da biodiversidade (margules & Pressey, 
2000 ; Langhammer et al., 2007). 

iniciativas de planejamento de conservação em es- 
cala global (olson & Dinerstein, 1998; Stattersfield 
et al., 1998; myers et al., 2000; Higgins et al., 2004) 

identificaram grandes regiões onde a perda de biodi-
versidade é eminente. No entanto, tais iniciativas de 
seleção de áreas em escala ampla não detalham sítios 
para ações concretas de conservação em campo (Eken 
et al., 2004). Além disso, em razão da complexidade 
da escala global, em geral as estratégias não envolvem 
estudos integrados de diferentes grupos taxonômicos 
(Stattersfield et al., 1998; myers et al., 2000). 

Para detectar áreas críticas em campo, refinando a 
escala das análises globais, diferentes protocolos de 
análise vêm sendo aplicados, discutidos e aperfeiçoados 
em diferentes regiões do planeta (margules & Pressey, 
2000; Langhammer et al., 2007). um ponto crucial de 
tais análises é a necessidade de medir e interpretar a 
biodiversidade a partir de bases de dados confiáveis 
(margules et al., 2002), possibilitando a integração de 
dados de distribuição de espécies a informações espa-
cializadas sobre disponibilidade de recursos (variáveis 
ambientais tais como tipo de solo, relevo, clima, hidro-
grafia) e por fim a variáveis de pressão antrópica e custos 
de conservação, tais como potencial de uso agrícola, 
densidade demográfica, remanescentes vegetais, áreas 
protegidas, urbanização e infra-estrutura (margules & 
Pressey, 2000; Brooks et al., 2004; Langhammer et al., 
2007). A combinação dos dados de espécie, recursos 
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ambientais e pressão antrópica permite comparar áreas 
e detectar graus de prioridade e ações emergencias 
(margules et al., 2002; Williams et al., 2002).  

No entanto, prover dados confiáveis e representati-
vos, que reflitam o estado de conhecimento acumulado 
sobre padrões de distribuição de espécies, gerando res-
postas práticas e aplicáveis na escala de tempo imposta 
pelo ritmo acelerado da perda de ambientes naturais, é 
um dos maiores desafios atuais de pesquisa em mapea-
mento e documentação da biodiversidade (margules & 
Pressey, 2000; Brooks et al., 2004; Lamoreux et al., 2005), 
evidenciando uma necessidade urgente de integração 
entre os campos da Taxonomia, Biogeografia e Biologia 
da Conservação (mace, 2004; Whittaker et al., 2005).

No presente trabalho pretendemos evidenciar que 
bases de dados de ocorrência de espécies, compiladas 
e revisadas de modo exaustivo e cuidadoso a partir da 
participação intensiva de especialistas, são um dos pon-
tos de partida essenciais para o bom planejamento de 
conservação. Dando enfoque principal aos vertebrados 
brasileiros, grupos taxonômicos com maior volume e 
qualidade de dados (Lewinsohn & Prado, 2005) e bom 
desempenho como indicadores de padrões biogeográ-
ficos (Lamoreux et al., 2005; Loyola et al., 2007), são 
discutidas formas de maximizar a informação armaze-
nada em anos de documentação básica de taxonomia e 
biogeografia, gerando bases representativas e confiáveis 
sobre distribuição original e atual de espécies. 

Métodos usuaIs de seleção de áreas

A localização de áreas protegidas, em diversas partes do 
globo, tem sido definida mais por oportunismo do que 
por planejamento (margules & Pressey, 2000), sendo que 
muitas áreas foram criadas com objetivos diversos aos da 
conservação da biodiversidade (Pressey et al., 1993). Deste 
modo, os sistemas de áreas protegidas atuais protegem 
principalmente regiões de beleza cênica, baixa ocupação 
humana e baixo potencial para a exploração econômica 
(margules & Pressey, 2000). Como resultado, existem lacu-
nas importantes no sistema global de reservas que, embo-
ra cubram mais de 12% da superfície terrestre, deixam de 
proteger mais de 1400 espécies de vertebrados de grupos 
taxonômicos para os quais há análises globais exaustivas 
sobre os níveis de ameaça (Brooks et al., 2004; rodrigues 
et al., 2004). No Brasil, os poucos estudos disponíveis 
sobre o tema apontam lacunas de proteção de vertebra-
dos tanto no Cerrado (machado et al., 2004) quanto na 
Floresta Atlântica (Paglia et al., 2004), duas regiões globais 
prioritárias para a conservação (myers et al., 2000).

No entanto, novas formas de análise e detecção de 
áreas críticas, visando propor métodos padronizados 
e sistemáticos de seleção de áreas, estão em aplicação 
e desenvolvimento em diferentes regiões do planeta. 
A indicação de áreas importantes para a conservação da 
biodiversidade pode advir tanto do simples mapeamento 
dos pontos de ocorrência dos alvos selecionados (Wege 
& Long, 1995; Brooks et al., 2001) quanto da utilização 
dos princípios do planejamento sistemático para con-
servação (margules & Pressey, 2000), com a adoção de 
uma sequência lógica de definição de metas explícitas 
de conservação, organização das informações sobre a 
biodiversidade, avaliação do desempenho do conjunto 
de áreas protegidas no cumprimento das metas previa-
mente estabelecidas, na seleção de áreas adicionais para 
o preenchimento de lacunas e na implantação e monito-
ramento do plano de conservação gerado pela sequência 
de passos (margules & Pressey, 2000). As estratégias 
comumente adotadas para a seleção de prioridades 
utilizam espécies como objetos básicos de conservação 
(Eken et al., 2004; Langhammer et al., 2007), aplicando 
técnicas de planejamento sistemático da conservação, 
e recorrendo também a mapeamentos de ecossistemas 
(Noss et al., 1996) ou processos ecológicos (Lombard 
et al., 1999; rouget et al., 2003), como forma de melhor 
representar diferentes escalas e níveis de organização 
da biodiversidade.

Entretanto, independente do método de análise 
empregado, sem dados confiáveis sobre a distribuição 
de espécies não há como detectar lacunas e priorizar 
efetivamente áreas para a conservação (Brooks et al., 
2004). um ponto comum entre todas as abordagens 
de seleção de áreas é a grande dependência da qua-
lidade das informações sobre ocorrência de espécies 
ou atributos da biodiversidade. Diferentes técnicas de 
seleção de áreas, são, em última análise, direcionadas 
pelos dados iniciais, que determinam diretamente a 
quantidade e distribuição dos alvos de conservação e 
interferem nos resultados para cada alvo (Whittaker 
et al., 2005). 

No entanto, compilar bases exaustivas sobre distribui-
ção de espécies, de diferentes grupos taxonômicos, em 
regiões continentais amplas, com dados espacializados 
na escala mais fina possível, não deve ser encarado 
como tarefa trivial e esporádica (Brooks et al., 2004). 
Especialmente na região Neotropical, de alta diversidade 
e ainda pouco estudada em termos de documentação 
básica de biodiversidade (Lewinsohn & Prado, 2005), 
são necessários esforços significativos para que as bases 
de informação façam o máximo uso de toda a gama de 
dados acumulados.
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Sem boas bases de dados não há como assegurar 
que as ferramentas de análise consigam estabelecer 
um sistema de áreas protegidas capaz de satisfazer 
dois princípios básicos de seleção de áreas: a represen-
tatividade e a persistência (margules & Pressey, 2000). 
A representatividade mínima só é obtida quando todos 
os alvos de conservação estiverem representados ao 
menos uma vez no sistema. o princípio da persistência 
postula que o sistema seja capaz de manter a viabilidade 
dos alvos envolvidos ao longo do tempo, dependendo 
diretamente da representatividade, já que a manutenção 
dos padrões e processos evolutivos dificilmente será 
atingida com sistemas de representatividade mínima 
(Cowling et al., 2004). No entanto, proteger amostras 
representativas dos alvos de conservação, embora não 
seja suficiente (Higgins et al., 2004), é um primeiro 
passo para evitar extinções e para conservar padrões 
biogeográficos e processos ecológicos e evolutivos 
(Brooks et al., 2004). 

por que usar dados de espécIes?

Diante da forte dependência dos processos de seleção 
de áreas em relação aos dados iniciais, uma pergunta 
central a ser respondida é: que dados serão usados para 
as análises? 

Espécies são as unidades centrais da evolução e repre-
sentam entidades evolutivas únicas, derivadas de proces-
sos biogeográficos singulares e relações entre populações 
e recursos ecológicos em escalas temporais amplas (mace, 
2004; Wiens, 2004). Portanto, dados de espécie, tomadas 
como entidades evolutivas únicas definidas espacialmen-
te (Hey et al., 2003), são fundamentais às estratégias de 
seleção de áreas críticas (Brooks et al., 2004). 

uma das principais críticas ao uso de espécies na 
seleção de áreas para a conservação (Knight et al., 
2007) menciona o tradicional debate entre diferentes 
conceitos de espécie e suas implicações para medidas 
práticas de proteção (Hey et al., 2003; Agapow, 2005; 
Aleixo, neste volume). Entretanto, muito da controvérsia 
é eliminada com o reconhecimento dos dois significados 
centrais do termo espécie em biologia (Hey et al., 2003): 
o significado taxonômico (espécie como categoria), e o 
significado evolutivo (espécie como entidade histórico-
evolutiva). Apesar da controvérsia, atualmente vem ga-
nhando prevalência o conceito filogenético de espécie, 
que define espécies de modo operacional e objetivo, 
como os menos inclusivos grupos diagnosticáveis de 
indivíduos, dentre os quais há relações históricas e 
exclusivas de parentesco, inferidas por características 

derivadas comuns e exclusivas (Cracraft, 1997 ). o uso 
do conceito filogenético de espécies favorece o reco-
nhecimento de entidades evolutivas distintas como a 
principal unidade de medida de biodiversidade (Agapow, 
2005), vinculando a categoria taxonômica de espécie a 
entidades evolutivas únicas. 

outra crítica comum ao uso de espécies como alvo 
de conservação baseia-se nas incertezas e lacunas ine-
rentes ao conhecimento sobre taxonomia e distribuição 
geográfica das diferentes formas de vida no planeta. São 
consensuais as lacunas no conhecimento biogeográfico, 
tanto em termos de diversidade taxonômica quanto 
em termos de dados sobre distribuição geográfica das 
espécies (Ferrier, 2002; margules et al., 2002; Williams 
et al., 2002; Whittaker et al., 2005). Como forma de con-
tornar as lacunas no conhecimento sobre distribuição 
de espécies, o rápido avanço das técnicas de sensoria-
mento remoto gerou uma tendência ao uso de atributos 
físico-ambientais de escala ampla (e. g. relevo, cobertura 
vegetal, tipos de solo, variáveis climáticas) combinados 
em camadas conhecidas como environmental diversity, ED, 
ou “dublês” de biodiversidade (Faith & Walker, 1996). 
No entanto, os avanços técnicos no uso de camadas 
de diversidade de ambientes ocorreram sem avanços 
significativos e paralelos na capacidade de obter e in-
terpretar dados básicos em distribuição das espécies, 
por uma falta de maior integração entre especialistas 
em documentação da biodiversidade, biogeografia e 
conservação (Whittaker et al., 2005).

Testes do desempenho de parâmetros ambientais 
como “dublês” de diversidade demonstram que as 
áreas resultantes tiveram desempenho similar a áreas 
selecionadas ao acaso (Araújo et al., 2001; Lombard 
et al., 2003). Grupos de espécies onde a seleção de áreas 
direcionada por indicadores ambientais deixou maiores 
lacunas foram espécies com distribuição restrita, espé-
cies dependentes de hábitats específicos (distribuídos 
em escala mais refinada do que a escala da “diversidade 
ambiental”) e espécies cuja distribuição era determina-
da primordialmente por fatores históricos (Lombard 
et al., 2003). um dos argumentos centrais do presente 
trabalho é que tais espécies, justamente as melhores 
indicadoras potenciais de processos biogeográficos e 
históricos, estão exatamente entre as mais relevantes 
para a conservação.

Deste modo, a integração entre dados ambientais 
(recursos ecológicos e pressão antrópica) e dados de es-
pécie de diferentes grupos taxonômicos, com diferentes 
restrições ecológicas (modos de reprodução, padrões de 
uso de hábitat, capacidade de dispersão) e filogenéticas 
(diferentes histórias evolutivas), embora demande um 
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grau intenso de busca e revisão de dados, ainda pare-
ce ser a melhor forma de gerar boas interpretações e 
sínteses sobre biodiversidade, fundamentais à seleção 
de áreas para a conservação (Funk & richardson, 2002; 
Whittaker et al., 2005). Além disso, sem acesso a bons 
dados de distribuição geográfica das espécies não há 
nem mesmo como propor estratégias para direcionar 
esforços de documentação, preenchendo lacunas de in-
formação faunística básica (Funk et al., 2005; raxworthy 
et al., 2003). 

objetos de conservação

uma vez aceito o desafio primordial de trabalhar com 
espécies, surge o segundo desafio: selecionar quais as 
espécies são relevantes para a conservação. A estraté-
gia das áreas-chave de biodiversidade (Key biodiversity 
Areas, KbAs, Eken et al., 2004) aponta quatro conjuntos 
de espécies relevantes para a seleção de áreas críticas, 
selecionadas de acordo com critérios de vulnerabilidade 
e endemismo (Eken et al., 2004). o primeiro conjunto 
inclui espécies globalmente ameaçadas (critério 1), e é 
derivado de análises de vulnerabilidade. os demais cri-
térios (2 - espécies de distribuição restrita; 3 - espécies 
congregatórias e 4 - espécies endêmicas) derivam de 
características biogeográficas intrínsecas às espécies, 
sendo diferentes medidas do grau de regionalização da 
distribuição ou do uso de recursos (Eken et al., 2004). 

Embora o uso conjunto desses quatro critérios 
favoreça a obtenção de bases representativas de infor-
mação biogeográfica (Langhammer et al., 2007), existe 
a tendência ao uso prioritário de espécies globalmente 
ameaçadas (Langhammer et al., 2007), em detrimento 
de espécies ameaçadas em listas regionais e de espécies 
detectadas por critérios vinculados às características 
intrínsecas de distribuição. Como exemplo, espécies 
endêmicas do Brasil que não tenham sido avaliadas 
globalmente, mas figuram na lista brasileira de espé-
cies ameaçadas (mmA, 2003), devem ser inseridas nas 
análises, ampliando a representatividade em termos 
de espécies vulneráveis e inserindo componentes que 
podem determinar com maior precisão a priorização de 
áreas em nível regional. 

Devido às limitações nas listas de espécies ameaçadas 
(Possingham et al., 2002), tanto em nível global quanto 
regional (Pimenta et al., 2005), é fundamental recorrer a 
um segundo conjunto de espécies para obter melhores 
bases de dados sobre distribuição de espécies. Neste 
sentido, espécies de distribuição restrita são particu-
larmente relevantes, pois sua detecção é relativamente 

simples (depende apenas de uma avaliação objetiva e 
direta de área de distribuição, factível mesmo para es-
pécies pouco conhecidas ou para as quais há limitadas 
informações biológicas) e por facilitar a detecção de 
padrões de endemismo e biogeografia, fundamentos es-
senciais para o planejamento da conservação (Whittaker 
et al., 2005). Além de intrinsecamente vulneráveis à 
extinção (Gaston, 1998), espécies de distribuição loca-
lizada foram indicadores eficientes para a conservação 
de espécies ameaçadas, indicando também de forma 
consistente sítios de alta riqueza de espécies e de gê-
neros monoespecíficos, em estudo sobre mamíferos da 
America do Sul (Tognelli, 2005). 

  Ao se inserir espécies com distribuição restrita (co-
nhecida ou inferida com base nos registros disponíveis), 
a seleção de áreas deixará de ser simplesmente reativa, 
selecionando apenas sítios contendo espécies sob pres-
são, e tenderá a ser mais prospectiva, incluindo regiões 
relevantes do ponto de vista biogeográfico, mas ainda 
livres de impactos significativos. Discussões e revisão 
ampla sobre estratégias reativas e prospectivas estão 
presentes em Brooks et al. (2006). Diante da rapidez da 
destruição de hábitats no Brasil, estratégias que visem 
apontar regiões e táxons relevantes antes da ocorrência 
de impactos devem ser mais amplamente discutidas e 
aplicadas. Em grandes regiões naturais, ainda livres de 
impacto extenso de perda de hábitats, como grandes 
porções da Amazônia, e contendo, proporcionalmente, 
poucas espécies ameaçadas, ou em regiões onde as 
avaliações de ameaça não acompanham o elevado ritmo 
da perda de hábitats, selecionar sítios com base em 
endemismos restritos poderá gerar melhores resultados 
de seleção de áreas. Nestas regiões, a seleção de áreas 
críticas não pode aguardar até que espécies intrinseca-
mente relevantes (por maior propensão à extinção e pela 
possibilidade de informar sobre padrões biogeográficos) 
sejam avaliadas e incluídas em listas globais de ameaça 
(Possingham et al., 2002). A seleção prospectiva pode 
também favorecer a seleção de áreas sob baixa pressão 
antrópica, que geralmente apresentam um menor custo 
de proteção, pois ainda não estão sob foco de interesses 
econômicos significativos, demandando por isso menos 
recursos e aumentando a agilidade na proteção de espé-
cies e áreas relevantes (Possingham et al., 2002).

taxonoMIa, sIsteMátIca e seleção de áreas

De forma geral, as espécies são a principal unidade de 
medida de biodiversidade (Agapow, 2005). Sendo as 
menos inclusivas entidades evolutivas (mas ver Aleixo, 
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neste volume), espécies geram informação detalhadas 
sobre padrões de diferenciação espacial e temporal 
da biodiversidade (mace, 2004). Portanto, a tarefa da 
taxonomia descritiva, de explorar, detectar e descrever 
a diversidade de espécies no planeta, é essencial a to-
dos os ramos do conhecimento biológico (mace, 2004; 
Carvalho, neste volume). 

Existe ainda uma ampla margem para investigação 
científica sobre o papel da diversidade filogenética 
(Faith, 2002; Purvis et al., 2005) como um dos atributos 
de biodiversidade a ser maximizado na seleção de áreas 
críticas. Linhagens basais, muitas vezes representadas 
por linhagens monoespecíficas ou com poucos integran-
tes, de divergência antiga em relação às suas linhagens 
irmãs, representam alvos prioritários para a conservação 
se comparados a espécies em grandes linhagens, com 
um número elevado de espécies proximamente rela-
cionadas e com divergência mais recente (Faith, 2002). 
A inclusão de linhagens basais no sistema de áreas crí-
ticas adicionaria um grande contingente de informação 
evolutiva, favorecendo a manutenção de conjuntos de 
espécies com divergência ampla em termos ecológicos 
e evolutivos (Faith, 2002; Purvis et al., 2005)

Estudos com biogeografia de aves, relacionando ta-
manho de distribuição e idade das linhagens, indicam 
que linhagens antigas tendem a abrigar espécies com 
distribuição relativamente localizada ou relictual (Webb 
& Gaston, 2000), o que indicaria que a conservação de 
espécies com distribuição restrita tende a aumentar a 
diversidade filogenética representada no sistema de 
áreas protegidas.  

No outro sentido da variação evolutiva, abaixo do 
nível de espécie, existe um grau de incerteza taxonômica 
(inerente aos estudos com diversidade) que deve ser con-
siderado nas bases de informação para seleção de áreas. 
Assim como é recomendado avaliar táxons abaixo do 
nível de espécie em listas de ameaça (iuCN, 2001), regis-
tros de formas não-descritas, desde que embasados por 
especialistas, de posse de informações não-publicadas 
de taxonomia, podem e devem ser inseridos nas bases 
de dados para a seleção de áreas para a conservação. 
Há que se ter em mente que estratégias de conservação 
são direcionadas a entidades evolutivas, e não a nomes 
válidos na taxonomia. ou seja, a conservação deve levar 
em conta as espécies como entidades evolutivas, e não 
simples categorias taxonômicas. Aguardar até que entida-
des evolutivas distintas, inseridas sob um mesmo nome 
válido de espécie, cuja revisão taxonômica encontra-se 
em fase de publicação, ou mesmo não foi publicada (no 
caso de teses ou dissertações, contendo frequentemente 
informações taxonômicas detalhadas e acuradas), pode 

não ser a estratégia mais recomendável para proteger a 
diversidade biológica. o apego excessivo à conservação 
dos táxons, e não das entidades evolutivas, pode ainda 
gerar pressões indesejáveis no sentido de descrever e 
nomear espécies apenas como estratégia para atingir 
objetivos de conservação, afastando as decisões taxonô-
micas de parâmetros científicos (Hey et al., 2003).

Novamente, apenas com a participação direta e intensa 
dos especialistas em taxonomia, sistemática e documen-
tação de biodiversidade será possível incorporar dados 
taxonômicos ainda inéditos, melhorando a resolução 
espacial sobre diversidade e distribuição de espécies. Da 
mesma forma, alterações taxonômicas previstas, como no 
caso de sinonímias não publicadas, também podem ser 
inseridas com a supervisão dos especialistas.

No entanto, a contribuição mais imediata e relevante 
dos especialistas na definição de espécies-alvo será na 
validação, atualização e correção e das identidades taxo-
nômicas do material tombado em coleção, ou dos dados 
recuperados na literatura, evitando a consideração de 
sinonímias ou erros de identificação, bastante comuns 
em material bruto de coleções científicas (Graham et al., 
2004). Embora a simples disponibilização de dados de 
coleções em veículos de livre acesso seja um avanço, 
o uso direto dos dados de coleção, sem uma revisão 
por especialistas, não irá gerar resultados confiáveis 
em estratégias de seleção de áreas. os dados brutos 
em coleções e herbários devem ser revistos, servindo 
as bases online apenas como ponto de partida das 
compilações, que deverão incluir revisões exaustivas 
de literatura e, em muitos casos, a análise direta do 
material-testemunho tombado. 

A publicação de catálogos e sínteses faunísticas em 
regiões biogeográficas definidas (ávila-Pires, 1995; 
Carmignotto, 2004; Nogueira, 2006; Buckup et al., 
2007), deve ser estimulada, pois representa uma das 
mais importantes e rapidamente utilizáveis fontes de 
dados revistos e detalhados para a estudos de seleção 
de áreas críticas. Entretanto, este tipo de estudo ainda é 
indisponível para a grande maioria das regiões e grupos 
de vertebrados do Brasil. Sem este tipo de compilação 
faunística torna-se difícil até mesmo a seleção objetiva 
de espécies de interesse para a conservação. Avaliar 
que espécies são ameaçadas, quais delas apresentam 
distribuição restrita (real, e não simples artefato de 
problemas taxonômicos ou amostrais) e quais delas 
são endêmicas a determinada região pode tornar-se 
tarefa impregnada de subjetividade, na ausência de 
informações padronizadas e revisadas, em bases de 
dados representativas do conhecimento atual sobre a 
distribuição de espécies.
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transIção entre escala pontual e de área

uma vez selecionadas as áreas críticas a partir dos 
registros de espécie, não existe consenso sobre como 
deve ser feita a delimitação destas áreas (Langhammer 
et al., 2007). Tal problema é ainda mais significativo 
em regiões de alta biodiversidade como o Brasil, abri-
gando desde regiões amplamente fragmentadas (como 
os hotspots Cerrado e mata Atlântica) até as maiores 
áreas contínuas de floresta tropical do planeta, na re-
gião Amazônica. Aqui cabe uma distinção importante: 
existem duas etapas onde a informação pontual sobre 
distribuição de espécies deve ser extrapolada para áreas. 
A primeira delas, nas fases iniciais do trabalho, irá definir 
a forma e tamanho das unidades de planejamento do 
sistema. Tais unidades podem ser representadas como 
grids de áreas iguais (quadrículas, hexágonos), limites 
políticos ou microbacias. outra etapa, posterior, onde 
os dados iniciais devem ser transformados em áreas é 
no final do processo, nas áreas críticas onde ações de 
conservação concretas irão se desenvolver efetivamente. 
Nesta fase posterior, é necessário em geral um deta-
lhamento dos dados iniciais, com complementação das 
informações preliminares na forma de inventários focais 
e detalhamento da distribuição dos alvos e habitats de 
interesse, numa escala de campo.

Deste modo, para conseguir integrar diferentes 
escalas de análise, interpretando informações de 
registros pontuais de espécies na forma de áreas e 
regiões prioritárias, é fundamental um conhecimento 
amplo sobre distribuição local e regional dos atributos 
da diversidade, e das relações entre as espécies-alvo 
e seus hábitats. Dados em coleções científicas são a 
fonte principal de informações sobre distribuição da 
biodiversidade (Funk & richardson, 2002; Graham 
et al., 2004), gerando o ponto de partida das interpre-
tações. Em muitos casos, sistematas e os dados em 
museus e herbários fornecem as primeiras informações 
a respeito de diversidade em áreas pouco exploradas, 
ou, em casos mais drásticos, fornecem os últimos re-
gistros de espécies em localidades e regiões altamente 
impactadas, evidenciando eventos de extinção local e 
redução da área de distribuição das espécies (Graham 
et al., 2004). 

Como a maior parte dos dados de biodiversidade no 
Brasil tombada em herbários e coleções zoológicas não 
foi coletada com técnicas modernas de georreferencia-
mento, é necessário maximizar a informação contida 
neste grande volume de dados, recuperando as infor-
mações mais precisas possíveis quanto à procedência 
geográfica dos registros. 

Em muitos casos, quando há detalhamento na 
descrição das localidades de registro (comuns, por 
exemplo, na descrição de localidades-tipo) é possível 
recuperar com certa precisão a localização aproximada 
do registro. um maior intercâmbio entre faunística 
básica, biogeografia e biologia da conservação irá gerar 
melhor entendimento das várias aplicações dos dados 
de ocorrência de espécies em coleções científicas, 
favorecendo a redução do viés de amostragem (Funk 
et al., 2005) e melhorando os resultados da seleção de 
áreas para a conservação.

Embora seja um procedimento em geral recomen-
dado na detecção de áreas críticas (Langhammer 
et al., 2007), o descarte de dados históricos e com lo-
calidades imprecisas deve ser evitado, especialmente 
em regiões de alta diversidade e grandes lacunas de 
conhecimento biológico, como grande parte das re-
giões naturais do Brasil, (Lewinsohn & Prado, 2005). 
Em muitos casos, as únicas informações disponíveis 
sobre um número representativo de espécies são os 
poucos registros tombados em museu, muitas vezes 
restritos a localidades-tipo das espécies. Embora tais 
regiões possam não ser as maiores prioridades em 
termos globais ou mesmo regionais (Langhammer 
et al., 2007), deixar de apontar qualquer ação de conser-
vação nestas áreas pode significar a perda importante 
de informação biogeográfica e de conservação, diante 
de taxas elevadas de perda de hábitats. 

um exemplo claro está apontado em Langhammer 
et al. (2007), justificando a não-detecção de KBAs para 
Euparkerella robusta, uma espécie ameaçada de anfíbio da 
Floresta Atlântica. o argumento é a ausência de registros 
recentes e precisos, já que o mapeamento é feito com 
base apenas na aproximação do ponto de coleta à sede 
do município de mimoso do Sul (ES). Com o descarte 
deste dado, os fragmentos de floresta na região, que 
provavelmente abrigam as últimas populações da espé-
cie, seriam desconsiderados em qualquer iniciativa de 
conservação, mesmo no simples diagnóstico de áreas 
relevantes. 

Desconsiderar tais regiões como prioridades de 
pesquisa aplicada à conservação e deixar de apontar 
localidades nas quais novas informações de campo 
são altamente relevantes e informativas para a con-
servação pode significar um grave erro de omissão, já 
que existe a necessidade de utilizar da melhor forma 
possível a informação biológica disponível (Brooks 
et al., 2004). Nestes casos, relativamente comuns no 
caso de pequenos vertebrados brasileiros, os fragmentos 
remanescentes nas imediações do registro devem ser 
detectados como áreas críticas, nas quais a realização 
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de inventários focais é prioritária, e deve integrar um 
programa conjunto de inventários de curto prazo e baixo 
custo, visando novos registros detalhados de ocorrência, 
e gerando rapidamente conhecimentos significativos 
para as ações de conservação. 

áreas crítIcas e estratégIas MaIs aMplas de 
conservação

iniciativas posteriores de delineamento detalhado 
de áreas protegidas iriam se embasar nos dados dis-
poníveis de espécie, gerando informações aplicáveis 
na seleção de hábitats na região da área protegida, 
e informando estratégias de conservação nas escalas 
mais amplas. Como exemplo, se um conjunto de áreas 
críticas é determinado por espécies típicas de cadeias 
montanhosas, em áreas elevadas, é necessário buscar 
conectividade entre este tipo de hábitat, e não com 
áreas mais baixas adjacentes. Da mesma forma, uma 
grande parte das espécies de vertebrados aquáticos, 
ou mesmo espécies terrestres ripárias, depende da 
conectividade ao longo de cursos d’água ou pulsos de 
inundação em bacias hidrográficas. 

A configuração das bacias e microbacias brasileiras 
pode ser empregada como forma padronizada de 
delineamento inicial das áreas. Aparentemente, a in-
formação sobre desenho da hidrografia favorece não 
só a compreensão da distribuição das espécies ripárias 
(associadas a áreas úmidas, várzeas, matas de galeria 
ou ciliares) e aquáticas, mas também de espécies de 
interflúvios (campos de altitude, campos rupestres, 
florestas de terra firme ou savanas), para as quais 
bacias não representam corredores, mas potenciais 
barreiras para a dispersão. Novamente a participação 
de especialistas, com conhecimento de campo acumu-
lado sobre distribuição local das espécies, faz-se crucial 
no momento de interpretar os registros pontuais de 
distribuição e transformá-los em áreas e estratégias de 
conservação, uma vez que os padrões de conectividade 
variam diametralmente entre espécies ripárias ou de in-
terflúvio, de acordo com o tipo de hábitat ocupado.

As informações detalhadas sobre ocorrência de 
espécies, reunidas como base para a seleção de áreas, 
serviriam de fundamento empírico para estratégias 
de incremento de conectividade, tanto em redes 
hidrográficas quanto em ambientes de interflúvio. 
Portanto, os dados de espécies espacializados e 
transformados em áreas críticas tornam-se as células, 
ou as menores unidades, de iniciativas mais amplas 
de conservação, tais como corredores ecológicos, 

mosaicos de unidades de conservação, programas de 
restauração de hábitats e conexão de remanescentes. 
Simplesmente promover a conectividade com as áreas 
vizinhas mais próximas, ou com áreas numa mesma 
unidade política ou de manejo, sem informações sobre 
os padrões originais de conectividade e distribuição 
local, pode gerar resultados sem significado biológi-
co, representando gastos significativos de recursos 
de conservação, já que recuperação de áreas e pro-
moção de conectividade são em geral atividades de 
alto investimento.

Integrando prIorIdades de conservação e pesquIsa 
básIca

Aplicações recentes para bases de informações geo-
gráficas permitem reduzir as lacunas de amostragem 
da distribuição de espécies, favorecendo interpreta-
ções robustas sobre padrões de riqueza (Costa et al., 
2007), endemismo (Slatyer et al., 2007), seleção de 
áreas para inventários (Funk et al., 2005) e até mesmo 
predições sobre a ocorrência de espécies não-descritas 
(raxworthy et al., 2003; Bini et al., 2006). Estes exem-
plos evidenciam que só com a utilização sistematizada 
dos dados disponíveis sobre ocorrência de espécies 
podem ser geradas formas objetivas de reduzir lacunas 
de informação biogeográfica, alimentando um ciclo de 
formulação e teste de hipóteses, em estudos acoplados 
de modelagem e checagem de campo. Embora sejam 
uma importante frente de pesquisa e possam auxiliar 
a compreensão sobre padrões de distribuição, estudos 
de modelagem de distribuição dependem também de 
bons dados de base (Araujo & Guisan, 2006; Pearson 
et al., 2007; de marco & Siqueira, neste volume).

Da mesma maneira, as bases de dados de ocorrên-
cia de espécies devem ser vistas como ponto crucial 
de um ciclo de investigação biológica que integre a 
seleção de áreas prioritárias, a seleção de sítios para 
a documentação básica de dados de biodiversidade, 
o teste de hipóteses sobre biogeografia, melhoria de 
bases científicas para as avaliações regionais e globais 
de ameaça e o teste e monitoramento do sistema de 
áreas protegidas. A integração destes diferentes níveis 
de investigação básica e aplicada irá reduzir efeitos de 
modificações taxonômicas no conjunto de espécies de 
interesse para a conservação, efeitos de mudanças na 
categoria de espécies ameaçadas e evitar os efeitos 
drásticos da entrada de grandes volumes de informa-
ção em estratégias de seleção de áreas realizadas com 
conjuntos pouco representativos de dados.
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conclusões

Em regiões ambientalmente heterogêneas, sujeitas a 
diferentes níveis de pressão antrópica, e contendo uma 
das biotas mais ricas do planeta, é nítido que ações de 
conservação devam englobar uma gama ampla de inicia-
tivas. A seleção de áreas críticas deve basear-se em um 
conjunto abrangente de dados de espécies, de diferentes 
origens, diferentes graus de precisão, envolvendo táxons 
com diferentes níveis de ameaça e diferenças intrínsecas 
em ecologia e biogeografia. os dados de distribuição 
de espécies, analisados em conjunto com variáveis am-
bientais informando sobre à disponiblidade de recursos 
e pressão antrópica irá, obviamente, gerar um conjunto 
bastante heterogêneo de áreas, que irão demandar 
uma gama bastante diversa de ações de conservação 
(Langhammer et al., 2007). Tais ações deverão envolver 
desde a criação de áreas protegidas (com a posterior 
seleção detalhada de hábitats e definição criteriosa 
dos padrões de distribuição em campo), preenchendo 
lacunas de proteção para espécies não representadas 
(ou mal representadas) no sistema de áreas protegidas, 
até a definição de regiões e localidades prioritárias para  
esforços de documentação de biodiversidade, refinando 
e complementando as bases de dados existentes. Estes 
inventários podem ser focados em espécies de interesse 
imediato, para as quais há necessidade de proteção mas 
não há dados precisos e atualizados de ocorrência, ou 
podem servir para o preenchimento de lacunas amplas 
de conhecimento, em regiões onde existem importantes 
remanescentes de hábitat, mas onde não há dados bási-
cos de composição faunística e distribuição de espécies 
(ver Funk et al., 2002, ver lacunas de coleta no Brasil 
central em Costa et al., 2007; Carmignotto, 2004).

Embora a criação de áreas protegidas seja a mais 
relevante e urgente iniciativa para a conservação da 
biodiversidade (rodrigues et al., 2004), novas áreas 
protegidas serão capazes apenas de mitigar uma parcela 
do problema. Desta forma, os resultados da seleção de 
áreas devem ser categorizados em termos de ações 
prioritárias, sendo que a definição das ações posteriores 
irá depender do status de vulnerabilidade, endemismo 
e grau de conhecimento sobre espécies-alvo em cada 
área, num processo dinâmico que vincule a seleção de 
áreas prioritárias a programas de compilação e busca de 
novos e melhores dados para ações futuras. 

A seleção de áreas para a conservação é um processo 
dinâmico, e altamente dependente dos dados dispo-
níveis para a análise (margules et al., 2002; Whittaker 
et al., 2005). Desta forma, uma integração constante e 
a retroalimentação entre dados de base e seleção de 

áreas é fundamental para bons resultados. o cuidado 
na obtenção e revisão dos dados de ocorrência de espé-
cies, e sua interpretação criteriosa e baseada em dados 
objetivos, irá refletir em todas as fases do processo de 
seleção de áreas, fortalecendo o elo entre conserva-
ção e ciência básica de documentação da diversidade, 
provendo fundamentos imprescindíveis para ações de 
conservação calcadaos no melhor entendimento dos 
padrões e processos evolutivos, componentes essenciais 
da biodiversidade.
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Integrando padrões e processos para 
planejar sistemas regionais de unidades de 
conservação

rESumo
A conservação da biodiversidade é um dos grandes desafios da humanidade, não somente pela 
dificuldade de compatibilização entre o uso racional dos recursos e o desenvolvimento, mas tam-
bém pela complexidade que o termo abrange. A biodiversidade não se refere apenas às espécies, 
mas também à variabilidade genética, grupos, subespécies, populações, ecossistemas, paisagens, 
biomas e processos ecológicos associados. Tradicionalmente, a abordagem dos conservacionistas 
tem sido focada ou em espécies (ameaçadas, endêmicas ou raras) ou em ecossistemas. Contudo, 
pouco se tem avançado na proteção de processos ecológicos que são fundamentais para a ma-
nutenção da dinâmica dos ecossistemas, espécies e suas populações. Parte da dificuldade reside 
no fato dos processos ocorrerem em diferentes escalas geográficas e temporais, como processos 
locais (polinização, predação, competição), regionais (dispersão de indivíduos) ou ainda mais 
amplos (migração de espécies, especiação). outro empecilho considerável para a inclusão dos 
processos ecológicos em esquemas de conservação é o mapeamento dos mesmos. Ao contrário 
da distribuição de espécies e devido à complexidade do tema, o mapeamento dos processos 
requer uma boa dose de extrapolação e estudos mais detalhados, muitas vezes de longo prazo. 
Para ilustrar a possibilidade da inclusão dos processos ecológicos em esquemas de priorização de 
áreas para a conservação, utilizamos dois tipos de informação espaciais que fossem indicadores 
da ocorrência de processos hidrológicos no Pantanal: áreas de nascentes e áreas de produtividade 
primária. integramos essas informações espaciais com dados de ocorrência de espécies ameaçadas 
e tipos de vegetação e usamos a abordagem do planejamento sistemático para a conservação 
para produzir um mapa de áreas insubstituíveis na bacia do rio Negro. o exercício foi bastante 
útil para entendermos os desafios e as potencialidades do uso de mapas representativos dos 
processos ecológicos no planejamento para conservação de regiões naturais.
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AbstrAct
biodiversity conservation is one of the current challenges in biological sciences, not only due to 
the difficulties in integrating biodiversity and human development, but also due to the complexity 
of representing biodiversity itself. biodiversity is not only formed by species, but also by genetic 
diversity, groups of individuals, populations, communities, ecosystems, landscapes, biomes and 
associated ecological processes. traditionally, biodiversity conservation is heavily focused on the 
maintenance of patterns and very few conservation planning exercises incorporate information on 
biological processes. since processes are  essential to ensure biodiversity persistence, these should 
be an integral part of planning schemes. Part of the limitations on the integration of ecological 
processes on the systematic planning process is related with the difficulties in mapping these 
processes. Unlike more objective attributes such as species or ecosystems, ecological process mapping 
may require some extrapolation and detailed information on its scale or influence. to illustrate the 
possibility to incorporate ecological process on conservation planning schemes, we consider here two 
sets or spatial information as indicators of the occurrence of hydrological process on the Pantanal: 
headstream areas and permanent water bodies important to maintain the inundation pulse on 
the region, and areas with high gross primary productivity, assumed as important for population 
dynamics of aquatic and riparian organisms. We integrated such set of information with species 
occurrence data (threatened and restricted range species) and a map with different vegetation 
types (as a surrogate for ecosystems) in order to produce an irreplaceability map of the rio Negro 
region, Pantanal. the exercise allows us to understand the challenges and advantages of the use 
of representative maps of ecological process in a systematic conservation planning framework.

Introdução

A conservação da biodiversidade tem sido planejada e 
promovida basicamente com a representação de padrões 
de ocorrência de espécies (Danielsen & Treadaway, 
2004; Eken et al., 2004; rodrigues et al., 2004) ou de 
ecossistemas (Noss, 1996; Pressey et al., 2000; reyers 
et al., 2001) ou ambos (Cowling & Pressey, 2003; 
Balmford, 2003; Pressey et al., 2003). mesmo consi-
derando que os processos ecológicos fazem parte da 
biodiversidade, eles não têm sido considerados como 
objetos de conservação na maior parte dos estudos de 
priorização de áreas ou mesmo nos objetivos da Conven-
ção sobre Diversidade Biológica. Criada em 1992, a CBD 
apresenta a biodiversidade como um conceito hierárqui-
co, composto de três níveis primários de organização 
a serem protegidos: genes, espécies e ecossistemas 
(mmA, 2000). Contudo, os processos ecológicos só fo-
ram formalmente considerados objetos de conservação 
com a aprovação do Programa de Trabalho em áreas 
Protegidas na Sétima Conferência das Partes (uNEP-CDB 
2004). No plano, recomenda-se que cada Parte avalie seu 
sistema de áreas protegidas e considere como critérios 
relevantes a insubstituibilidade e os requerimentos 
mínimos para a manutenção de processos migratórios, 
integridade, processos ecológicos e serviços ecossistê-
micos (atividade sugerida número 1.1.5). 

Processos ecológicos, que são as diversas relações 
contínuas ou esporádicas que os componentes da bio-
diversidade mantêm entre si ou isoladamente, fazem 
parte da biodiversidade, sendo essenciais para assegurar 
a manutenção da mesma ao longo do tempo. Exemplos 
de processos ecológicos incluem aqueles que ocorrem 
na escala local, como a polinização e a predação, na es-
cala regional, como a dispersão de sementes e pequenos 
movimentos de migração, ou na escala global, como a 
migração ou os processos evolutivos. Alguns autores 
(reyers et al., 2002; rouget et al., 2003) sugerem que a 
biodiversidade somente poderá ser mantida no longo 
prazo se os processos ecológicos e evolutivos forem 
incluídos nos esquemas de conservação. 

A manutenção de comunidades, de ecossistemas ínte-
gros e dos processos ecológicos associados é condição bá-
sica para que as espécies e ecossistemas sejam mantidos 
no longo prazo, mas também para que esses mantenham 
outros processos abióticos. o pulso de inundação no 
Pantanal é um bom exemplo de processo hidrológico de 
origem abiótica, mas que apresenta uma total interde-
pendência com a biodiversidade. os pulsos de inundação 
no Pantanal variam bastante de ano a ano ou mesmo 
entre décadas (Hamilton et al., 2002), mas a existência de 
comunidades de espécies e ecossistemas íntegros pode 
ser condição fundamental para a manutenção de tal pro-
cesso. áreas de cabeceiras de rios bem protegidas, cursos 
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d’água preservados e áreas de alagamento mantidas 
podem ser de fundamental importância para a existência 
do Pantanal, considerado a maior planície inundável do 
planeta com mais de 146.000km2. o presente estudo teve 
como objetivo avaliar a inclusão de processos ecológicos 
em esquemas de planejamento regional da biodiversidade 
e para identificar os desafios e as potencialidades do uso 
de mapas representativos dos processos ecológicos em 
tais exercícios de planejamento.

Métodos

Área de estudo
A região de estudos selecionada para a realização das 
análises foi a bacia do rio Negro, afluente da margem 
esquerda do rio Paraguai no estado do mato Grosso do 
Sul. o rio Negro nasce na Serra de maracaju, em área de 
Cerrado, e atravessa a planície do Pantanal no sentido 

leste-oeste (Figura 1). os ambientes naturais na região 
permanecem ainda pouco alterados, sendo que pouco 
mais de 27% das formações vegetais foram removidos 
(ver item “Análise de Fragmentação de Ecossistemas” 
abaixo). Predominam na região as formações vegetais 
savânicas, sendo que o cerrado sentido restrito, matas 
semidecíduas e campo cerrado ocorrem nas regiões 
mais elevadas (próximo à Serra de maracaju) e as 
formações típicas do Pantanal (brejos e alagados com 
macrófitas, cordilheiras [formações de cerrado mais 
densas na divisa de lagoas e cursos d’água], campos 
úmidos, carandazais [com o predomínio da palmeira 
copernicia alba] ocorrem na área de planície. A região 
é pertencente ao pantanal da Nhecolândia (Hamilton 
et al., 1995), um tipo de paisagem pantaneira onde é 
bastante frequente a presença de baías e salinas (co-
leções d’água salobra). A bacia do rio Negro é tratada 
pela Conservação internacional como um corredor de 
biodiversidade (Sanderson et al. 2003), onde ações de 

Figura 1 – Localização do Corredor de Biodiversidade Maracaju-Negro e divisão da região em unidades de planejamento. as áreas em 
verde escuro representam as unidades de conservação existentes.
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proteção da biodiversidade e manejo da paisagem são 
conduzidas desde 2000. o Corredor possui aproxima-
damente 3,68 milhões de hectares, sendo que apenas 
4,8% dessa área encontram-se protegidos por unidades 
de conservação. A maior das áreas é o Parque Estadual 
do Pantanal do rio Negro, com 78.000 hectares. 
o Corredor abrange 12 municípios e uma população de 
pouco mais de 23 mil habitantes. A atividade econômica 
predominante é a pecuária. De acordo com o Censo 
Agropecuário realizado em 2006 pelo instituto Brasi-
leiro de Geografia e Estatística (iBGE), existem cerca de 
13 milhões de cabeças de gado, o que representa 23% 
do rebanho do estado do mato Grosso do Sul. 

Unidades de planejamento
o Corredor de biodiversidade maracaju-Negro (CBmN) 
foi divido em 347 unidades de planejamento (Figura 1), 
correspondentes às microbacias de capatação. o mapa 
original das microbacias foi produzido pela Agência 
Nacional das águas – ANA tendo como base mapas na 
escala 1:1.000.000. As unidades de planejamento (uP) 
são necessárias para a integração de diferentes tipos de 
informações espaciais e para o desenho de um sistema 
representativo de unidades de conservação. o mapa 
de microbacias foi cruzado com um mapa contendo as 
unidades de conservação existentes (incluindo unida-
des públicas e privadas) para a identificação daquelas 
porções territoriais disponíveis ou já reservadas para 
a conservação. os mapas e tabelas necessários para a 
realização das análises foram preparados com o uso do 
programa CLuZ (conservation Land Use Zonning) (Smith, 
2004). A abordagem utilizada para a delimitação e 
subdivisão da região de estudos é semelhante àquela 
utilizada por Higgins et al. (2005), onde o Pantanal 
corresponderia à unidade aquática zoogeográfica, o 
Corredor de Biodiversidade corresponderia à unidade de 
drenagem ecológica e as microbacias corresponderiam 
aos sistemas ecológicos aquáticos. 

Objetos e metas para conservação
Para a avaliação da eficiência do conjunto de unidades 
de conservação existentes no CBmN e para a identi-
ficação de áreas complementares para o desenho de 
um sistema representativo, selecionamos alguns com-
ponentes da biodiversidade considerados relevantes 
para a região. Entes esses componentes estão espécies 
de vertebrados terrestres (aves, mamíferos, anfíbios e 
répteis) e peixes ameaçados ou de distribuição restrita. 
Tais espécies correspondem aos critérios 1 e 2 sugeri-
dos por Eken et al. (2004) para a identificação de áreas 

importantes para a conservação da biodiversidade (mas 
ver Aleixo, neste volume). Além desses objetos de 
conservação, incluímos nas análises tipos diferentes de 
vegetação, áreas de expressiva produtividade primária 
e mapas contendo áreas consideradas importantes para 
a manutenção de processos hidrológicos da região 
(Tabela 2). 

Espécies
Ao todo foram incluídas nas análises 35 espécies de 
peixes, anfíbios, répteis, aves e mamíferos consideradas 
globalmente ameaçadas (13 no total), quase ameaçadas 
(10 no total) ou não-ameaçadas (12 no total) (Tabela 1). 
As ocorrências das espécies foram mapeadas e repre-
sentadas nas unidades de planejamento por meio de 
pontos. Como foi considerada somente a presença das 
espécies nas unidades de planejamento, descartamos os 
pontos adicionais ou redundantes para essa situação. 
Por requerimentos do programa utilizado no desenho 
de soluções espaciais de conservação (ver abaixo), cada 
espécie recebeu um peso correspondente ao seu grau 
de importância ou grau de ameaça. As espécies com 
status mais crítico de conservação receberam valores 
maiores do que as espécies com menor preocupação 
para a conservação (Tabela 1). 

Tipos de vegetação
uma vez que os registros das espécies encontram-se 
muito concentrados em poucas regiões do CBmN e tal 
situação poderia causar um viés nos resultados, opta-
mos por também incluir os tipos de vegetação como 
objeto de conservação. utilizamos o mapa de Vegeta-
ção do Brasil (iBGE 1993) para representação dos tipos 
predominantes de vegetação ao longo do Corredor. 
Em cada unidade de planejamento calculamos a área 
ocupada pelos diferentes tipos de vegetação mapeados. 
Como metas de conservação, observamos aquilo que 
é estipulado pelo Código Florestal Brasileiro (Brasil 
1965) para a proteção de ecossistemas nativos. Além 
dos 20% previstos na legislação para as reservas legais, 
acrescentamos mais 5% de proteção referente às áreas 
de preservação permanente. o peso considerado para 
esse tipo de objeto foi o mesmo para as espécies de 
menor preocupação para a conservação.

Coleções permanentes de água e nascentes de rios
A partir do mapa de hidrografia do Brasil ao milionésimo 
(iBGE, 2003), selecionamos as áreas de inundação perma-
nente no CBmN. Tais corpos d’água foram considerados 
objetos de conservação importantes para a manutenção 
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TiPO DE     PrOTEÇÃO rEgiSTrOS %
OBJETO gruPO NOME METa PESO aTuaL TOTaiS PrOTEgiDa STaTuS

ecossistemas ecossistemas savana Parque 143098 20 88440 476993 61,8 
ecossistemas ecossistemas savana-arboreo-aberta 224118 20 79474 747061 35,5 
ecossistemas ecossistemas savana-arboreo-densa 4 20 72806 821681 29,5 
ecossistemas ecossistemas savana-Floresta-Transição 128534 20 119630 428448 93,1 
ecossistemas ecossistemas savana-gramineo-lenhosa 342137 20 529750 1140458 154,8 
espécies anfíbios Epipedobates braccatus 1 20 1 1 100,0 LC
espécies anfíbios Leptodactylus syphax 1 20 1 1 100,0 LC
espécies anfíbios Physalaemus fuscomaculatus 1 20 1 1 100,0 LC
espécies anfíbios Physalaemus nattereri 1 20 1 1 100,0 LC
espécies aves Alectrurus tricolor 1 60 1 1 100,0 vU
espécies aves Alipiopsitta xanthops 2 40 2 2 100,0 NT
espécies aves Anodorhynchus hyacinthinus 4 80 11 21 275,0 eN
espécies aves Campephilus leucopogon 1 20 1 1 100,0 LC
espécies aves Harpyhaliaetus coronatus 2 80 2 2 100,0 eN
espécies aves Herpsilochmus longirostris 1 20 1 1 100,0 LC
espécies aves Oryzoborus maximiliani 1 40 1 1 100,0 NT
espécies aves Polystictus pectoralis 2 40 2 4 100,0 NT
espécies aves Sporophila cinnamomea 2 60 2 2 100,0 vU
espécies aves Sporophila melanogaster 1 40 1 1 100,0 NT
espécies aves Sporophila nigrorufa 1 60 1 1 100,0 vU
espécies aves Sporophila palustris 1 80 1 1 100,0 eN
espécies aves Thamnophilus sticturus 1 20 1 1 100,0 LC
espécies Mamíferos Blastocerus dichotomus 3 60 5 7 166,7 vU
espécies Mamíferos Chrysocyon brachyurus 3 40 5 8 166,7 NT
espécies Mamíferos Clyomys bishopi 1 60 1 1 100,0 vU
espécies Mamíferos Dasyprocta azarae 4 60 11 16 275,0 vU
espécies Mamíferos Leopardus pardalis 4 20 11 19 275,0 LC
espécies Mamíferos Leopardus tigrinus 2 40 2 3 100,0 NT
espécies Mamíferos Myrmecophaga tridactyla 4 40 10 13 250,0 NT
espécies Mamíferos Natalus stramineus 1 20 1 1 100,0 LC
espécies Mamíferos Oncifelis colocolo 2 40 2 4 100,0 NT
espécies Mamíferos Ozotoceros bezoarticus 1 20 1 1 100,0 Ne
espécies Mamíferos Panthera onca 3 40 3 6 100,0 NT
espécies Mamíferos Priodontes maximus 2 60 2 3 100,0 vU
espécies Mamíferos Pteronura brasiliensis 4 80 7 16 175,0 eN
espécies Mamíferos Puma concolor 4 40 7 11 175,0 NT
espécies Mamíferos Speothos venaticus 2 60 2 2 100,0 vU
espécies Mamíferos Tapirus terrestris 4 60 11 20 275,0 vU
espécies Peixes Apteronotus caudimaculosus 1 20 1 1 100,0 Ne
espécies répteis Bronia bedai 1 20 1 1 100,0 Ne
Processos Processos Brejo 1 2207 20 2942 2942 133,3 
Processos Processos Brejo 2 33038 20 37625 44051 113,9 
Processos Processos Brejo 3 15447 20 18845 20596 122,0 
Processos Processos Brejo 4 7224 20 7651 9632 105,9 
Processos Processos Brejo 5 23533 20 22406 31377 95,2 
Processos Processos Brejo 6 1108 20 1383 1477 124,8 
Processos Processos Nascentes 124 40 32 165 25,8 
Processos Processos Produtividade 97732 40 97604 130309 99,9   

TaBELa 1 – relação dos objetos de conservação selecionados para o desenho de um sistema representativo de áreas protegidas no 
Corredor de Biodiversidade Maracaju-Negro. Os valores das metas e da ocorrência total das espécies considerados estão em número de 
registros e para os demais objetos, a representação está em hectares. a coluna “Meta” representa o total a ser protegido na região e a 
coluna “Peso” representa o grau de prioridade para a inclusão nas soluções espaciais. Observação sobre as categorias de conservação: 
LC = menor preocupação (Less Concerning), Ne = não avaliadado (Not Evaluated), NT = quase ameaçado (Near Threatened), vU = vulnerável 
(Vulnerable), eN = em perigo (Endangered), Cr = criticamente em perigo (Critically Endangered).
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dos processos hidrológicos (Tabela 2) e, desta forma, 
foram incorporados no planejamento de conservação 
para a região. Como meta de conservação, estipulamos 
que 75% da área ocupada por essas formações deveriam 
fazer parte dos cenários de conservação para a região. 
o peso considerado para a priorização foi o mesmo dos 
ecossistemas (Tabela 1).

Áreas de nascentes dos rios do CBMN
Com base no mapa de hidrologia da região (base da 
Agência Nacional de águas [ANA, 2006]), mapeamos 
todas as nascentes dos rios e córregos existentes no 
CBmN. Em cada unidade de planejamento calculamos 
a frequência de nascentes existentes e aplicamos uma 
meta de conservação de 75% do total de nascentes 
mapeadas (Tabela 2). o peso considerado para a prio-
rização foi o mesmo dos ecossistemas e dos brejos 
permanentes (Tabela 1).

Áreas de alta produtividade primária
Com base no uso de imagens do sensor moDiS do saté-
lite Terra (produto moD17a) identificamos as áreas com 
expressiva produtividade primária em comparação com 
a variação anual observada entre dois períodos. utiliza-
mos imagens de Abril/2001 (final do período de cheia) e 
Agosto/2001 (final do período de seca), sendo que essas 
foram comparadas em relação aos valores corresponden-
tes à produtividade primária. Selecionamos as regiões 
que apresentaram alta produtividade nos dois períodos 
observados. Para tanto, agrupamos os valores das duas 
imagens em cinco classes e sobrepusemos as classes com 
os maiores valores de ambas as imagens. Calculamos a 
área ocupada pelas regiões de alta produtividade primá-
ria em cada unidade de planejamento e aplicamos uma 
meta de 75% de proteção para esse objeto (Tabela 2). 
o peso considerado para priorização foi o mesmo dos 
ecossistemas, brejos e nascentes (Tabela 1). 

TiPO DE  FONTE PriMÁria METaS
OBJETO raCiONaLiDaDE DE DaDOS ESTaBELECiDaS rEFErÊNCia

espécies Organismos que possuem uma maior Base de dados da Todas as ocorrências eken et al. 
ameaçadas probabilidade de desaparecimento caso ações Conservação até dois registros, (2004) 
de extinção de conservação não sejam implementadas internacional metade das ocorrências
   até quatro registros e 
   25% das ocorrências 
   para os demais casos

espécies de Organismos típicos e restritos a Base de dados da idem acima eken et al. 
distribuição determinadas regiões, sendo que a proteção Conservação  (2004) 
restrita de suas  populações somente pode ser feita internacional
 em  poucos locais

Tipos de Uma vez que os registros de espécies Mapa de vegetação 25% da área de cada iBge
vegetação são muito concentrados em determinadas do Brasil (agrupados formação vegetal, (1993)  
 regiões, o mapa de vegetação atua como por classes de em observação ao 
 um “substituto” da biodiversidade vegetação) que dispõe o Código 
   Florestal Brasileiro   

Nascentes as nascentes dos rios que abastecem a região Mapa de hidrografia 75% de todas as aNa
de rios são importantes para a manutenção do pulso da agência Nacional nascentes,  (www.ana.
 de inundação sazonal observado no Corredor de Águas - aNa representadas gov.br) 
 de Biodiversidade  por pontos 

Brejos Os brejos que são perenes foram considerados Mapa do Brasil ao 75% da área ocupada iBge 
permanentes  importantes para a regulação e a manutenção Milionésimo - iBge pelos brejos (2003)
 do pulso de inundação da região   

Produtividade Áreas com intensa atividade fotossintética imagens do sensor 75% da área ocupada Nasa
primária (grande produtividade primária) podem ser MOdis, produto pelas áreas de expressiva (http://edcims
 responsáveis pela manutenção de espécies MOd17a produtividade primária www.cr.usgs.
 (vide van rensburg e Chow [2002] para detalhes)   gov/pub/
 ou de ciclos de carbono   imswelcome)

TaBELa 2 – racionalidade para a escolha dos objetos de conservação, metas e fontes básicas dos dados.
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Análise de fragmentação de ecossistemas
Como parte do processo de priorização de regiões para 
a conservação, realizamos uma analise utilizando cinco 
variáveis associadas com a fragmentação: área total re-
manescente em cada micro-bacia, número de fragmentos 
(considerando uma distância mínima de 250 metros entre 
conjuntos de pixels), tamanho médio dos fragmentos, 
índice de forma (razão entre a área e o perímetro dos 
fragmentos) e a distância média para o vizinho-mais-
próximo. Todas essas métricas foram calculadas com o 
programa Patch Analyst 3.0 (rempel, 2006) e utilizamos 
como base imagens do sensor moDiS datadas de Abril, 
maio, Junho e Julho. As bandas das imagens dessas datas 
(near-infrared, red e middle-infrared) foram utilizadas em 
uma análise de classificação não-supervisionada (método 
iSoCLuSTEr) com o uso do programa idrisi versão Andes 
(Eastman, 2006). Foram geradas 30 classes que foram 
posteriormente agrupadas manualmente para classes de 
nativas ou áreas antropizadas. Para auxiliar esse processo, 
utilizamos uma composição colorida (rGB para as bandas 
4, 5 e 3 respectivamente) de imagens Landsat datadas de 
Agosto de 2002. Após a extração das variáveis de fragmen-
tação, utilizamos o programa Statistica (StatSoft, 2003) 
para realizar uma análise de componentes principais. 
o objetivo da análise foi ordenar as micro-bacias em 
função do estado de fragmentação com base nos escores 
do primeiro componente. 

Simulações com o programa MARXAN
Com a elaboração de todas as bases de dados, utilizamos 
o programa mArXAN (Ball & Possingham 2000) para a 
seleção das áreas complementares para a formação de 
um sistema representativo de unidades de conservação. 
o mArXAN foi programado para gerar 500 cenários de 
conservação e todos os resultados foram representados 
em um mapa sintético. utilizamos a opção summed solution 
como indicador da insubstituibilidade [sensu Pressey et al. 
(1993)] das micro-bacias do Corredor, sendo que consi-
deramos de alta insubstituibilidade todas as micro-bacias 
com uma frequência de seleção igual ou superior à média 
adicionada de um desvio-padrão. Para a seleção de priori-
dades, combinamos as duas classes de insubstituibilidade 
(alta e baixa) com duas classes de fragmentação (valores 
positivos e negativos dos escores do primeiro compo-
nente gerado pela PCA). Após a identificação das áreas 
com maior insubstituibilidade, selecionamos algumas 
micro-bacias secundárias (com baixa importância para o 
cumprimento das metas de conservação) para compor 
cenários de conectividade na região. Com base nessas 
seleções, criamos três cenários possíveis para a região 
dos objetos selecionados e criação de conexões entre as 
áreas importantes para a conservação. 

OBJETOS  aTENDiMENTO DaS METaS
 LaCUNa ParCiaL adeQUada
Peixes 1  
anfíbios 4  
répteis 1  
aves 10 1 2
Mamíferos 6 10 
Nascentes  1 
Produtividade  1 
ecossistemas 2 3 
Brejos 5 1 
Total 29 17 2
Porcentagem 60,4% 35,4% 4,2%

TaBELa 3 – resultado da análise de representatividade dos objetos 
de conservação considerados no estudo. O termo “Lacuna” foi 
atribuído aos objetos com menos de 5% da meta atendida pelas 
unidades de conservação existentes. O termo “Parcial” refere-se 
aos objetos com meta atingida entre 5% e menos que 100% e 
o termo “adequada” refere-se ao cumprimento das metas pelas 
unidades de conservação existentes. 

resultados

No Corredor de Biodiversidade maracaju-Negro existem 
oito unidades de conservação que totalizam 134.258 
hectares. Além de esse conjunto representar apenas 3,6 
% da área do CBmN, as unidades estão bastante agrupa-
das na porção oeste do corredor. Tal disposição espacial 
possibilita apenas uma conservação parcial dos objetos 
de conservação definidos para o CBmN. A avaliação da 
eficiência das unidades de conservação na consecução 
das metas de conservação estabelecidas demonstrou 
que apenas 4,2% dos objetos considerados estão adequa-
damente protegidos pelas áreas existentes (Tabela 3). 
A maior parte dos objetos (29 ou 60,4%) corresponde a 
lacunas de conservação na região de estudos. os demais 
objetos (17 ou 35,4%) estão parcialmente protegidos 
pelas unidades de conservação existentes. Proporcio-
nalmente o grupo dos mamíferos é aquele com melhor 
representação no conjunto de unidades de conservação 
existentes (Tabela 3). 

os objetos de maior interesse nesse ensaio, ou seja, 
aqueles que contribuem para a manutenção dos pro-
cessos ecológicos (brejos permanentes e nascentes) 
encontram-se pobremente representados nas unidades 
de conservação existentes. Apenas um dos seis brejos 
permanentes mapeados está parcialmente presente em 
uma unidade de conservação. os demais representam 
lacunas de conservação. No caso das nascentes, apenas 
10 das 124 indicadas para proteção estão protegidas 
pelo conjunto de unidades da região. 
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Para assegurar que todos os objetos de conservação 
estejam minimamente representados nas unidades de 
conservação (cumprimento das metas acima de 10% do 
valor estabelecido) será necessário criar áreas protegi-
das nas diversas porções do corredor. De um total de 
301 micro-bacias disponíveis para o estabelecimento de 
áreas protegidas, onde estão distribuídos os objetos, um 
conjunto mínimo de 37 micro-bacias (12,2% do total) se- 
ria suficiente para a inclusão de todos os objetos selecio-
nados. Como esse conjunto ainda representa uma área 
considerável (cerca de 668.000 hectares de áreas nativas re-
manescentes), ainda é possível estabelecer prioridades.

A análise de fragmentação indicou que um total de 
201 micro-bacias que podem ser classificadas como 
fragmentadas. os dois primeiros componentes gerados 
pela PCA abrangem 72% da variância observada nas cinco 
variáveis originais. Duas variáveis, NumP (número de 
fragmentos) e mNN (distância média do vizinho mais 

Figura 2 – relação entre as variáveis selecionadas para 
caracterizar o estado de fragmentação do Corredor de Biodi-
versidade Maracaju-Negro e os dois primeiros componentes 
gerados pela PCa.

Figura 3 – Cenários de conservação para o Corredor de Biodiversidade Maracaju-Negro. 
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próximo) correlacionaram-se positivamente com o pri-
meiro componente e as demais, mSi (média do índice 
de forma), mPS (tamanho médio dos fragmentos) e TLS 
(área total remanescente) correlacionaram-se negativa-
mente (Figura 2). o primeiro componente foi capaz de 
separar as micro-bacias fragmentadas (que obtiveram 
escores positivos no primeiro componente) daquelas 
não-fragmentadas (que obtiveram escores negativos no 
primeiro componente) (Figura 2). Com isto foi possível 
classificar as micro-bacias em dois grupos (fragmentadas 
e não-fragmentadas) para o cruzamento com as micro-
bacias de alta insubstituibilidade daquelas de baixa 
insubstituibilidade. 

Tomando como prioridade as micro-bacias com alta 
insubstituibilidade e ao mesmo tempo fragmentadas, 
teremos um total de 12 micro-bacias que deveriam ser 
protegidas ou manejadas imediatamente. Caso esse 
conjunto de micro-bacias fosse protegido, seria possível 
assegurar a proteção de 44 dos 48 objetos de conser-
vação selecionados para esse exercício. Para a inclusão 
dos quatro objetos remanescentes seriam necessárias 
outras quatro micro-bacias, embora existam 26 opções 
espaciais para a inclusão desses objetos em uma solução 
espacial. Desta forma, o conjunto mínimo de 16 áreas 
necessárias para a criação de um sistema representativo 
no CBmN totaliza 320.936 hectares, ou 8,7% da área do 
corredor (Figura 3a).

As demais áreas existentes, ou seja, as micro-bacias 
de baixa insubstituibilidade podem compor um cenário 
de conservação da região por meio da manutenção de 
conexões entre as micro-bacias prioritárias e as demais 
unidades de conservação existentes. Como o objetivo 
maior foi a avaliação de áreas importantes para os pro-
cessos hidrológicos, selecionamos as micro-bacias que 
poderiam desempenhar tal papel. o resultado indicou 
que outras 100 micro-bacias poderiam ser selecionadas 
para formar uma rede integrada de conexões espaciais 
(Figura 3b). 

dIscussão

o uso da abordagem do planejamento sistemático para 
a conservação tem sido bastante disseminado em várias 
regiões do planeta. A identificação de prioridades, contu-
do, é bastante dependente dos dados utilizados. No caso 
do Corredor de Biodiversidade maracaju-Negro, os dados 
básicos sobre espécies resumem-se a poucos grupos de 
vertebrados e estão restritos a apenas dados de presen-
ça. A priorização de regiões nessas condições tenderá 
a destacar apenas os locais onde existem informações 

sobre as espécies. A inclusão de informações espaciais 
adicionais, como os tipos de vegetação, tende a contornar 
tal problema, embora a eficiência de tal abordagem seja 
ainda bastante discutida. Brooks et al. (2004) argumen-
tam que os dados de espécies devem formar a base de 
qualquer planejamento voltado para a conservação da 
biodiversidade em função da maior precisão na definição 
de metas de conservação. os autores argumentam que o 
estabelecimento de percentuais como meta de conser-
vação de ecossistemas não permitiria, ao contrário de 
dados de espécies, a definição dos melhores locais para 
o estabelecimento de áreas protegidas. 

Por outro lado, quando se analisa com maior deta-
lhe a precisão dos dados de ocorrência de espécies, 
conforme é sugerido por Pressey (2004), nota-se que 
os mesmos são bastante tendenciosos em função da 
grande associação com as formas e acesso aos locais 
de pesquisa (redes de drenagem, estradas, estações em 
campo, etc.). Como forma de contornar tais problemas 
com os dados de espécies, vários estudos têm proposto 
o uso de substitutos ou dublês da biodiversidade, em-
bora em algumas situações haja uma relação variável 
entre os substitutos e os dados de espécies (Lombard 
et al., 2003). No caso do presente estudo, os dados 
de ocorrência de espécies de interesse imediato para 
a conservação (espécies ameaçadas e de distribuição 
restrita) encontram-se muito concentrados em determi-
nadas regiões, em especial na porção oeste do CBmN. 
Para algumas espécies, como a ariranha (Pteronura 
brasiliensis) os dados de ocorrência resumem-se a ob-
servações ao longo dos rios da região. Nessa situação, 
a identificação das áreas de alta insubstituibilidade 
sempre tenderá a recair sobre os poucos locais caso 
somente sejam utilizados os registros das espécies. 
No CBmN foram identificadas 42 unidades de planeja-
mento com grande insubstituibilidade (frequência de 
seleção acima de 0,77, conforme critério definido para o 
estudo). Entretanto, apenas 20 dessas unidades atendem 
as metas definidas para as espécies e as demais 22 uni-
dades atendem as metas estabelecidas para objetos de 
conservação como os tipos de vegetação, nascentes, áre-
as de alta produtividade primária e brejos permanentes. 
Esse resultado é concordante com a sugestão de Lombard 
e colaboradores (Lombard et al., 2003), que indicam o 
uso simultâneo de objetos complementares (espécies 
e ecossistemas) em esquemas de definição de sistemas 
representativos para a proteção da biodiversidade re-
gional. outros autores, contudo, sugerem que o uso de 
dublês de biodiversidade (mapas que expressem uma 
diversidade ambiental) apresenta pouca relação com 
os dados de espécies (Araújo et al., 2001). os autores 
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concluíram que mapas representativos da diversidade 
ambiental são fracos preditivos da biodiversidade, ou 
seja, as áreas com maiores concentração de espécies 
dos grupos utilizados (vertebrados terrestres e plan-
tas superiores). Contudo, outros autores questionam 
os resultados e reafirmam como válida tal estratégia 
(Faith, 2003).

Se há controvérsia no uso de mapas representativos 
dos ecossistemas ou tipos de vegetação, o uso de mapas 
representativos de processos ecológicos pode ser ainda 
mais incerta. Parte da situação reside-se no fato de que 
ainda não foram amplamente testadas as relações entre 
determinadas informações espaciais e a biodiversidade. 
Alguns estudos têm demonstrado que áreas com grande 
produtividade primária, que podem ser bastante impor-
tantes para processos como o sequestro de carbono, 
também são as mesmas onde é observada uma maior 
concentração de espécie. Em regiões como a áfrica, 
van rensurg e colaboradores (van rensburg et al., 2002) 
encontraram uma relação positiva e altamente significa-
tiva entre áreas com maior concentração de espécies de 
aves e as áreas com maiores valores de produtividade 
primária. Tais áreas representam locais onde a ativida-
de fotossintética é mais elevada e, consequentemente, 
onde também há uma maior produção de biomassa, que 
é um tema central na discussão sobre sequestro de car-
bono e mudanças climáticas (Field et al., 1995). No caso 
do CBmN, as áreas mapeadas como sendo de grande 
produtividade primária estão localizadas nas porções 
mais baixas do corredor, na parte oeste. Tais áreas são 
aquelas que recebem os nutrientes, sedimentos e todo 
o material carreado das porções mais altas da região 
pela rede de drenagem. Considerando a grande dinâmica 
hídrica da região, onde os pulsos de inundação são al-
tamente sazonais, não é de se estranhar que as regiões 
mais produtivas sejam aquelas localizadas nas porções 
mais baixas. Desta forma, a manutenção da dinâmica 
hídrica dos ecossistemas locais deve ser observada em 
esquemas de seleção de reservas.

o estabelecimento de uma rede de áreas protegidas 
deve considerar tanto as áreas mínimas a serem mantidas 
em função de sua relevância para a proteção de padrões 
de ocorrência quanto áreas intermediárias necessárias 
para a formação da rede pretendida. Embora diversos 
métodos possam ser utilizados para a formação de tal 
rede (Lomolino et al., 2003; Wikramanayake et al., 2004; 
van Teeffelen et al., 2006), utilizamos simplesmente a 
rede de drenagem para a formação de tal rede, pois o 
principal objetivo do estudo foi avaliar a criação de uma 
rede que pudesse manter os processos hidrológicos 
do corredor. Há uma grande lacuna de dados sobre a 

dinâmica hídrica da região (vazão dos rios, velocidade 
de escoamento em cheias, consumo humano, qualidade 
da água, contaminação por produtos químicos oriundos 
da agricultura nas partes altas, sedimentação, entre 
outros) que impossibilita a seleção mais rigorosa de 
áreas importantes para a manutenção de tais processos. 
Contudo, a abordagem utilizada sugere que os processos 
ecológicos ou hidrológicos podem ser considerados em 
sistemas regionais de áreas protegidas desde que os 
mesmos possam ser mapeados.
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Como determinar a distribuição potencial 
de espécies sob uma abordagem 
conservacionista?

rESumo
os modelos de distribuição potencial são ferramentas importantes para determinar a distri-
buição de espécies ameaçadas com fins conservacionistas e para avaliar abordagens teóricas 
sobre processos biogeográficos. Esses modelos estão baseados na distribuição dos pontos de 
ocorrência da espécie no sub-espaço de condições de seu nicho ecológico e produzem funções 
para predizer em que locais no espaço geográfico é provável sua ocorrência. Apresentamos 
aqui conceitos e técnicas necessários ao emprego adequado desses modelos através de uma 
revisão da literatura sobre as principais questões atuais nessa área de pesquisa, além de uma 
comparação entre algumas técnicas de uso corrente (GArP, maxent, SVm e BioCLim) utilizando 
dados sobre caryocar brasiliense (Pequi). Problemas como a qualidade, a quantidade, os vícios 
amostrais, a escolha do tipo de informação ambiental, a escolha da estratégia de modelagem e 
a escolha da técnica para avaliar os resultados do modelo são avaliados. Alguns métodos foram 
originalmente desenvolvidos para dados de presença/ausência, enquanto que para a maioria 
dos problemas reais, apenas dados de presença são disponíveis. Com um pequeno número de 
amostras, como o de estudos de espécies ameaçadas, modelos mais simples são desejáveis 
(e.g. Similaridade e BioCLim). A possibilidade de testes externos (independentes) através da 
partição dos dados originais é um avanço importante para avaliar a qualidade do modelo fi-
nal, mas técnicas baseadas em procedimento “jackknife” são adequadas para espécies raras. 
A análise da sensibilidade e especificidade dos modelos, com técnicas derivadas do roC, ainda 
permitem a identificação de um valor limite para a determinação da amplitude de distribuição 
das espécies. o uso de todos esses procedimentos deve ser considerado, não só para garantir a 
utilidade desses modelos em uma abordagem conservacionista, mas também para uma melhor 
comparação dos resultados garantindo a robustez das conclusões atingidas.

AbstrAct
Potential distribution models are important tools to determine the distribution of threatened species 
for conservationist purposes and to evaluate theoretical approaches about biogeographic processes. 
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these models are based on the distribution of species occurrence points in the environmental 
conditions sub-space of their ecological niche and build functions to predict in which sites its 
occurrence are expected. We present here the concepts and techniques need to the adequate 
use of these models through a literature review about the main in this research area, besides a 
comparison among some of these methods (GArP, Maxent, sVM and bIOcLIM) using data from 
Caryocar brasiliense (Pequi). Problems related to data quality, quantity, sampling biases, choice 
of environmental information, modelling strategy and the technique to evaluate model results are 
presented. some methods are originally developed to presence/absence data, while to the majority 
of real problems, only presence data are available. Under the restriction of a small number of 
samples, as in threatened species study, simpler models are desirable (e.g. environmental similarity 
and bIOcLIM). the possibility to external tests (independent) through the partition of original data 
bases are an important advance to evaluate the quality of the final model, but methods based on 
the jackknife procedure are more adequate to rare species. the analysis of sensitivity and specificity 
of the models, derived from rOc methodology, allow the identification of a threshold limit to the 
determination of species range distribution. the use of all these procedures should be considered, 
not only to guarantee the usefulness of these models in a conservationist approach, but to better 
comparison of the results to guarantee the robustness of attained conclusions. 

Introdução

A modelagem de distribuição potencial (mDP) se tornou 
um procedimento comum para determinar a amplitude 
da distribuição geográfica das espécies. uma lista de 
aplicações atuais para esses métodos não vai ser comple-
ta, principalmente porque seu uso está ainda em cresci-
mento, com inovações que permitem novas abordagens. 
Apesar disso, a Tabela 1 apresenta um resumo de alguns 
dos usos mais importantes que podem ser encontrados 
na literatura. É possível perceber que o mDP é útil em 
uma variedade de áreas, mas que há um domínio nas 
atividades ligadas à biologia da conservação, que será 
o foco principal dessa contribuição.

Há duas razões principais do aumento do uso de mDP 
nos últimos anos. o primeiro é o aumento da disponi-
bilidade de métodos estatísticos poderosos e técnicas 
computacionais que podem ser aplicados mesmo com 
apenas dados da presença da espécie, recolhidos de 
informações de museus/herbários e levantamentos de 
fauna e flora (Guisan & Thuiller, 2005; Guisan et al., 
2006). A segunda razão é a disponibilidade de dados 
ambientais em diferentes níveis de resolução e para uma 
vasta área de território, que permite produzir predições 
para, virtualmente, qualquer área terrestre do globo.

Nesse trabalho apresentamos uma base teórica geral 
de como essas técnicas podem funcionar e os principais 
problemas que têm sido levantados em seu uso, com a 
esperança de que a sua difusão em problemas de con-
servação de espécies seja acompanhada pela avaliação 

criteriosa de seus resultados. Também apresentamos um 
exercício para a modelagem de Pequi (carycocar brasiliense 
Cambess.) utilizando algumas das técnicas de uso corrente 
para exemplificar a execução desse tipo de abordagem.

o nIcho ecológIco coMo Modelo teórIco
 

Na maior parte das aplicações de mDP se considera que 
o nicho ecológico é o modelo básico que sustenta a 
possibilidade de produzir predições sobre a ocorrência 
de espécies (Peterson, 2001; Thuiller et al., 2005; Elith 
et al., 2006; Stockwell, 2006). o argumento é simples e 
bem fundamentado: o nicho ecológico é definido como 
o conjunto de condições e recursos nos quais os indiví-
duos de uma espécie são capazes de sobreviver, crescer 
e reproduzir. Logo, o conhecimento dessas condições 
e recursos deve servir para predizer os locais de ocor-
rência da espécie. Apesar disso, muita confusão sobre 
o uso desse conceito para a modelagem foi resultado 
de equívocos sobre conceitos acessórios como o de 
nicho realizado. 

Em geral, os mDP podem ser considerados como o 
ajuste a uma função entre os pontos de ocorrência de 
uma espécie e um conjunto multivariado de dados am-
bientais (Phillips et al., 2006). Como em geral só estão 
disponíveis dados de presença (ver mais à frente sobre 
dados de ocorrência) essas funções devem representar 
as características ambientais nos pontos de ocorrência 
ou o “nicho” da espécie.
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A abordagem mais coerente sobre a relação entre mDP 
e nicho foi apresentada por Soberón (2007) que separa 
esse conceito da mesma forma que Hutchinson (1957; 
1981) o fez em seu trabalho clássico: o sub-espaço de 
condições (ou cenopoético) e o sub-espaço de recursos. 
os dados ambientais disponíveis devem apenas represen-
tar o sub-espaço de condições e não o nicho completo da 
espécie. Além disso, é bastante provável que os pontos de 
ocorrência tomados representem áreas em que as condi-
ções são favoráveis, mas podem existir outras áreas com 
condições semelhantes, mas que a presença da espécie 
é impedida por interações interespecíficas. Hutchinson 
identificou esse conceito como nicho pós-interativo 
ou realizado e é ele a base correta para a modelagem 
com os dados disponíveis. Soberón (2007) reforça esse 
argumento distinguindo entre nicho Grinnelliano (que 
apenas leva em consideração as condições do ambiente) 
e nicho Eltoniano (que leva em conta as interações entre 
espécies). incluir interações ecológicas dentro dos mDP é 
área de intensa pesquisa que tem sido desenvolvida prin-
cipalmente na predição de ocorrência de uma espécie em 
relação à outra fortemente relacionada (e.g. herbívoros e 
suas plantas hospedeiras).

A necessidade de embasar as estratégias de mDP na 
teoria do nicho facilita a interpretação e discussão dos 

resultados desses modelos dentro de um contexto con-
servacionista. um exemplo importante é o argumento 
recentemente apresentado de que espécies exóticas po-
dem ter uma mudança de nicho nas novas áreas invadidas 
fora de sua distribuição original (Broennimann et al. 2007). 
Esse resultado pode representar que nossa habilidade de 
predizer a invasão inicial de uma espécie pode ainda ser 
válida, mas que esses modelos dificilmente servirão para 
predizer a expansão subsequente de uma espécie em 
uma nova área. os modelos gerados para o nicho original 
seriam uma sub-estimativa da área real de ocupação. Por 
outro lado, esse resultado pode ainda representar o efeito 
da liberação competitiva ou outros mecanismos seme-
lhantes agindo nas novas populações e, talvez, estarem 
mais próximo do nicho real da espécie, sem as limitações 
impostas pelas interações em seu habitat original.

“In data we trust”
 

A frase que encabeça essa seção evidencia a necessária 
preocupação com os dados quando se trabalha com mo-
delagem e a mDP é particularmente sensível à qualidade 
e ao tipo de dado disponível. A Tabela 2 resume alguns 
dos problemas mais comuns encontrados nessa área.

TaBELa 1 – alguns exemplos de aplicações dos modelos de distribuição potencial de espécies (MdP) retirados da literatura recente.

ÁrEa MÉTODO* EXEMPLOS

Predição de distribuição de espécies raras ou ameaçadas de extinção Maxent, engler et al., 2004;   
 garP guisan et al., 2006;   
  Pearson et al. 2007

guiar levantamentos para detectar espécies novas ou raras e novos padrões garP, raxworthy et al., 2003 
de distribuição distância euclidiana

escolha de espécies para recuperação de áreas degradadas garP siqueira, 2005

escolha de áreas prioritárias para conservação garP, araujo et al., 2004;   
 eNFa, Martinez et al., 2006
 gLM 

determinação de áreas com maior risco de invasão por espécies exóticas garP, Broennimann et al., 2007;
 BiOCLiM, Herborg et al., 2007;
 Maxent Loo et al., 2007;
  Peterson, 2003;
  rouget et al., 2001;
  sutherst & Maywald, 2005

análise do efeito das mudanças climáticas globais sobre a biodiversidade garP, Heikkinen et al., 2006; 
 BiOCLiM, Hijmans & graham, 2006;
 gLM Parra-Olea et al., 2005;
  roura-Pascual et al., 2004;
  Thuiller et al., 2005

Predição de áreas ideais para plantio garP,
 Maxent,
 BiOCLiM,
 dOMaiN villordon et al., 2006
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A qualidade e a quantidade dos dados de distribuição 
afeta fortemente os resultados do mDP (Suarez-Seoane 
et al., 2002; Luoto et al., 2005), assim como a resolução 
e escolha das variáveis ambientais (robertson et al., 
2003; Elith et al., 2006; Austin, 2007). Todos os estudos 
demonstram um aumento da acurácia dos modelos 
com o aumento do número de pontos de ocorrência 
disponível (Stockwell & Peterson, 2002; Hernandez et al., 
2006; Pearson et al., 2007). Essas escolhas possivelmente 
afetam mais o resultado dos modelos do que o efeito 
da seleção de um tipo de abordagem de modelagem. 
A geografia da espécie (amplitude de variação, padrão 
de autocorrelação espacial) pode também afetar a 
eficiência do mDP e se espera que espécies de distri-
buição mais ampla sejam mais suscetíveis a vícios nos 
dados ambientais gerados por amostragem deficiente 
(Luoto et al., 2005; Segurado et al., 2006).

Em uma comparação com nove técnicas muito usadas 
em mDP, Pearson et al. (2006) mostraram que o tipo 
de modelo classificado em relação à entrada de dados 
de ocorrência (só presença vs. presença/ausência) e os 
pressupostos na hora de extrapolar a distribuição foram 
os critérios mais importantes para explicar as diferenças 
nas predições dos modelos. Em especial, os modelos 
que usam só dados de presença tenderam a apresentar 
com maior frequência perda de área total de distribuição 
predita para 2030.

um dos problemas importantes associados à relação 
entre qualidade de dados ambientais e modelagem está 
em que, normalmente, os pesquisadores estão produzin-
do predição não para uma espécie isolada, mas para um 
conjunto de espécies, selecionados de acordo com os 
critérios da pesquisa particular que está sendo desenvol-
vida. Alguns estudos mostram que a inclusão de muitas 

variáveis em modelos do tipo BioCLim leva sistematica-
mente a uma diminuição do tamanho da área de distri-
buição predita (Beaumont et al., 2005). Em uma situação 
como essa, e baseado na lógica de nicho ecológico que 
deveria embasar a mDP, a sugestão lógica seria escolher 
um conjunto de variáveis que deveria afetar diretamente 
a espécie sob estudo. Esse conjunto mínimo deveria ser 
escolhido baseado nos conhecimentos sobre fisiologia 
e ecologia geral da espécie que está sendo avaliada. No 
entanto, ao modelar um conjunto grande de espécies, 
as particularidades de cada uma serão necessariamente 
esquecidas, mesmo que seja devido à necessidade de 
manter um certo nível de comparabilidade no estudo. 
A generalidade da proposta provavelmente gera uma 
escolha de variáveis ambientais para a modelagem que, 
ao representar uma espécie “média”, falha em descrever 
o nicho da maioria das espécies. 

Em problemas de conservação de espécies espera-
se que o número de pontos de ocorrência disponíveis 
deva ser considerado o principal limitante para mDP. 
As técnicas disponíveis têm sido substancialmente 
melhoradas para tratar esse problema, principalmente 
no que se refere aos métodos para avaliar os modelos 
gerados. um argumento estatisticamente simples é 
que quanto menos dados estiverem disponíveis, me-
nos parâmetros podem ser ajustados nos modelos. 
A consequência disso é que modelos mais simples (como 
os métodos de distâncias e envelopes bioclimáticos) 
devem ser considerados mais adequados. mesmo assim, 
Pearson et al. (2007) demonstrou uma alta eficiência 
preditiva do maxent com números de pontos de ocor-
rência entre 5 e 15, o que é compatível com muitos 
problemas de predição de espécies raras ou ameaçadas 
de extinção atuais.

TaBELa 2 – Principais problemas encontrados nos dados utilizados em modelos de distribuição potencial de espécie (MdP).

PrOBLEMa EXPLiCaÇÃO riSCO

Precisão nos dados Muitas informações da literatura apresentam apenas em municípios muitos extensos (e.g. na amazônia)
de ocorrência o município coletado e o georeferenciamento é feito esses erros podem representar uma enorme 
 pela sede do município. diferença de características ambientais.

vício dos dados Os coletores tendem a se distribuir ao redor de Os vícios devem gerar um modelo mais restrito 
de ocorrência grandes cidades ou estradas. que a distribuição real da espécie.

erros de identificação dados de museus e herbários podem conter erros descrição incorreta da relação com os fatores 
 de identificação. ambientais.

resolução dos dados dados ambientais em uma resolução muito pequena descrição pobre ou incorreta da relação com os 
ambientais podem gerar um alisamento da variação ambiental real. fatores ambientais.

dados ambientais não as espécies podem ser limitadas em sua distribuição descrição pobre da relação com os fatores 
relacionados à espécie por variáveis não disponíveis para modelagem. ambientais.
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as dIferentes abordagens de ModelageM

Há uma variedade de formas de modelagem aplicadas 
ao problema de predizer a distribuição de uma espécie. 
uma primeira classificação apropriada seria distinguir 
modelos que foram originalmente delineados para da-
dos de presença/ausência daqueles que foram construí- 
dos apenas para dados de presença. A maior parte dos 
modelos baseados em presença/ausência são derivados 
de técnicas estatísticas clássicas e bem conhecidas. 
Bons exemplos desse tipo de abordagem é o uso da 
regressão logística (Pearce & Ferrier, 2000; Stephenson 
et al., 2006), modelos lineares gerais (“General Linear 
models” – GLm) (Guisan et al., 2002; Thuiller, 2003; 
Brotons et al., 2004) e de sua extensão mais complexa 
os modelos aditivos generalizados (Generalized additive 
models – GAm) (Guisan et al. 2002; Lehmann et al. 2002; 
Leathwick et al. 2006). Excetuando GAm, esses modelos 
se baseiam na existência de uma função simples para a 
relação entre a presença/ausência da espécie e um con-
junto de variáveis ambientais. Essas estratégias podem 
produzir modelos realistas e simples para essa função 
de alta interpretabilidade na compreensão de processos 
naturais. um bom exemplo seria o uso de regressão 
logística com dados ambientais e incluindo termos qua-
dráticos (que geram uma resposta semelhante à curva 
de Gauss para a probabilidade de presença dependendo 
dos parâmetros ajustados). 

os modelos GAm, por outro lado, mantém a estru-
tura estatística dos modelos generalizados, mas inclui 
uma modelagem baseada em funções spline de ordens 
maiores. Essa estratégia gera modelos que perdem 
muito em interpretabilidade, mas garante maior ajuste 
aos dados. 

Todos esses modelos, originalmente baseados em 
presença e ausência real, podem ser utilizados com 
dados reais de presença e dados de ausência simulados, 
ou como são usualmente referidos na literatura, pseudo-
ausência. o uso de pseudo-ausência necessariamente 
inclui uma taxa de erro no modelo, diretamente rela-
cionado com o tamanho da área no espaço “ecológico” 
definido pelas variáveis ambientais estudadas nos quais 
a espécie ocorre, mas que não apareceu nos dados de 
ocorrência. o uso de pseudo-ausências nos modelos 
acima poderá incluir essas áreas como “falsos zeros”. 
Novamente, a intensidade dos vícios de amostragem nos 
dados de ocorrência limita diretamente o sucesso desse 
tipo de abordagem (Jimenez-Valverde & Lobo, 2006).

Dos modelos que foram inicialmente concebidos para 
dados apenas de presença, a melhor forma de classificá-
los é em relação ao grau de complexidade nos processos 

que envolvem. os métodos de distâncias (ou modelos 
de similaridade ambiental) são as representações mais 
simples da lógica de nicho ecológico, por estarem ba-
seados na existência de um ponto de ótimo ecológico 
para cada espécie definido pelo centróide dos pontos de 
ocorrência no espaço ecológico. A distância entre esse 
ótimo estimado e os valores observados para cada célula 
da grade ambiental para a área geográfica estudada é 
inversamente relacionada à adequabilidade do ambiente 
naquele local. A distância euclidiana gera um envelope 
circular ao redor do ótimo no espaço ecológico e a dis-
tância de mahalanobis um envelope elipsoidal (Farber & 
Kadmon, 2003). A distância de mahalanobis inclui uma 
maior complexidade porque leva em conta a matriz de 
covariância entre as variáveis ambientais nos pontos 
de ocorrência. isso permite interpretar o modelo como 
uma expressão das restrições ambientais que a espécie 
sofre incluindo as correlações entre variáveis, mas exige 
que o número de pontos seja maior que o número de 
variáveis ambientais (o que pode ser um problema para 
espécies raras).

o próximo conjunto de métodos são os envelopes 
bioclimáticos sob as técnicas BioCLim e DomAiN (Hirzel 
& Arlettaz, 2003; Beaumont et al., 2005; Luoto et al., 
2005; Heikkinen et al., 2006). Nesses casos os envelo-
pes gerados são retilineares baseados em determinar 
para cada variável um limite superior e inferior para a 
ocorrência da espécie (ver critérios para os limites mais 
à frente) e produzir uma predição final que assume que 
não existe correlação entre as variáveis nos pontos de 
ocorrência. 

uma extensão lógica dos dois conjuntos de métodos 
apresentados seria o uso de técnicas de análise multi-
variada para a predição da distribuição das espécies. 
métodos baseados na análise de componentes principais 
como o ENFA (Hettrich & rosenzweig, 2003; Brotons 
et al., 2004; Hargrove & Hoffman, 2004; martinez 
et al., 2006) têm a vantagem de produzir envelopes mais 
interpretáveis e de representarem uma forma automá-
tica de estabelecer que variáveis são mais importantes 
na determinação da distribuição. Tanto na utilização 
de técnicas multivariadas quanto no uso da distância 
Euclidiana a escala de medida das variáveis vai afetar 
fortemente os resultados: as variáveis que variarem 
mais serão necessariamente aquelas que dominarão 
as análises. Assim, se incluirmos altitude (variando de 
200 a 1.000m) e temperatura (variando de 15 a 25o), 
a altitude dominará totalmente os modelos. Para evitar 
isso, devem ser utilizadas técnicas já há muito estabele-
cidas nos estudos com análises multivariadas (Noy-meir 
et al., 1975; Stoddard, 1979) através da padronização 
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das variáveis (subtrair a média e dividir pelo desvio 
padrão), que faz com que cada variável entre em “pé 
de igualdade” no modelo.

o maxent (maximum Entropy) inicia a lista dos mode-
los mais complexos: essa é uma técnica de apredizagem-
automática (machine-learning) que estima a distribuição 
de probabilidades mais próxima à distribuição uniforme 
sob a restrição de que os valores esperados para cada 
variável ambiental estejam de acordo com os valores 
empíricos observados nos pontos de ocorrência. Phillips 
et al. (2006) lista onze vantagens dessa técnica e as 
mais importantes são: i) ela necessita apenas de dados 
de presença; ii) a variável gerada é continua dentro do 
intervalo 0 a 100 indicando adequabilidade relativa; iii) 
ela tem uma definição matemática concisa e é facilmente 
interpretável dentro dos conceitos clássicos de análise 
de probabilidades.

o processo de modelagem no maxent envolve alguns 
critérios de otimização, podendo gerar um sobre-ajuste 
(overfiting) quando o número de dados é menor que o nú-
mero de parâmetros ajustados. uma constante b é usada 
como parâmetro de regularização e pode depender da 
variabilidade observada (Dudik et al., 2004), mas há ainda 
alguma controvérsia sobre como escolher parâmetros 
apropriados em um conjunto de muitas espécies.

Algumas técnicas multivariadas exploratórias, origi-
nalmente desenvolvidas para data-mining têm se tornado 
popular na mDP. Dentre essas se destaca o uso de re-
gressão multivariadas por splines (Leathwick et al., 2005, 
2006; Elith & Leathwick, 2007) que apresenta algumas 
características semelhantes a GAm e as árvores de 
regressão ou classificação (classification and regression 
trees – CArT) (Thuiller, 2003; Gavin & Hu, 2005). Nesses 
casos, a lógica de nicho é praticamente abandonada 
em favor da busca do melhor modelo que se ajuste ao 
conjunto de dados, e de certa forma, sacrifica a interpre-
tabilidade ecológica em favor da qualidade do ajuste. 

Por fim, as redes neurais (Thuiller, 2003; Joy & 
Death, 2004), algoritmos genéticos gerais (Pearson et 
al., 2006; Termansen et al., 2006) e o GArP (“genetic 
algorithm for rule-set production”) compartilham muito 
da estrutura teórica comum aos métodos de aprendi-
zagem-automática, mas o GArP é sem dúvida o mais 
utilizado desses modelos (Peterjohn, 2001; Anderson 
et al., 2002; Anderson, 2003; Ganeshaiah et al., 2003; 
Peterson & Kluza, 2003; Elith et al., 2006; Stockman 
et al., 2006; Villordon et al., 2006; Pearson et al., 2007, 
apenas para citar alguns dos mais importantes). o GArP 
representa uma técnica híbrida que inclui técnicas esta-
tísticas (regressão logística) e envelopes bioclimáticos 
dentro de uma estratégia de aprendizado-automático. 

o GArP não é uma técnica de modelagem para dados 
de presença porque o ajuste é feito através da geração 
de um conjunto de pseudo-ausências, mas apresenta 
técnicas mais sofisticadas para tratar esse problema. 

o algoritmo GArP define o modelo de nicho eco-
lógico das espécies através de um conjunto de regras 
que é considerada como um “indivíduo”, e o conjunto 
de regras são considerados uma “população”, segundo 
a terminologia definida para os algoritmos genéticos. 
internamente, as regras são codificadas através das 
faixas de valores ou coeficientes relativos às variáveis 
ambientais e também ao valor da previsão da regra. os 
coeficientes das variáveis ambientais correspondem aos 
“genes” que compõem os “cromossomos”. A previsão 
das regras também é codificada como um gene, poden-
do sofrer alterações durante a execução do algoritmo. 
A qualidade de cada regra presente no modelo é avaliada 
por uma função de adaptação, que é calculada através 
da significância estatística obtida pela aplicação da regra 
ao conjunto de pontos de treinamento fornecidos ao 
algoritmo. Durante a execução do algoritmo as regras 
são modificadas aleatoriamente por operadores heu-
rísticos de recombinação e mutação. Esses operadores 
criam novas regras, que quando aplicadas aos pontos 
de treinamento, obtém um valor diferente na função 
de adaptação, devido à mudança realizada em um de 
seus genes. Após a criação de novos cromossomos e 
inclusão destes na população existente, é executada uma 
operação de seleção natural. Nesta operação aqueles 
cromossomos que têm valor da função de adaptação 
abaixo de um certo limiar pré-definido são eliminados 
da população. Quando um número predeterminado 
de iterações é atingido, o algoritmo é encerrado e o 
resultado é apresentado como um conjunto de regras 
a partir dos indivíduos sobreviventes. Este modelo é 
aplicado de volta ao espaço geográfico, indicando as 
regiões onde a espécie está provavelmente presente 
ou ausente Pereira & Siqueira (no prelo).

outro algoritmo que começa a ser usado em mDP 
é o SVm (suport Vector Machine – máquina de Vetores 
de Suporte), que se caracteriza por ser um conjunto 
de métodos de aprendizagem supervisionado rela-
cionados que pertecem à família dos classificadores 
lineares generalizados. As SVms foram introduzidas 
recentemente como uma técnica para resolver proble-
mas de reconhecimento de padrões. Esta estratégia 
de aprendizagem, introduzida por Vapnik (1995) é um 
método muito poderoso que em poucos anos desde 
sua introdução tem superado a maioria dos sistemas 
em uma ampla variedade de aplicações (Cristianini & 
Shawe-Taylor, 2000). De acordo com a teoria de SVms, 
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enquanto técnicas tradicionais para reconhecimento de 
padrões são baseadas na minimização do risco empírico, 
isto é, tenta otimizar o desempenho sobre o conjunto de 
treinamento, as SVms minimizam o risco estrutural, isto 
é, a probabilidade de classicar de forma errada padrões 
ainda não vistos pela distribuição de probabilidade dos 
dados. o objetivo dessa classificação é elaborar uma for-
ma computacionalmente eficiente de aprender “bons” 
hiperplanos de separação em um espaço de caracterís-
ticas de alta dimensão. Por “bons” hiperplanos entende-
mos aqueles que otimizam os limites de generalização e 
por “computacionalmente eficiente” algoritmos capazes 
de tratar amostras de tamanho da ordem de 100.000 
instâncias. A teoria da generalização dá uma orientação 
clara sobre como controlar a capacidade, e logo como 
prevenir modelos ruins, controlando as medidas das 
margens dos hiperplanos, enquanto a teoria da otimi-
zação fornece as técnicas matemáticas necessárias para 
encontrar hiperplanos otimizando essas medidas. uma 
propriedade especial das SVms é que eles simultanea- 
mente minimizam erros de classificação empírica e 
maximizam a margem geométrica. os modelos gerados 
pela SVm só dependem de um subconjunto de dados 
de treino, utilizando apenas os dados mais informativos 
para gerar o mDP. Esta característica torna esta técnica 
especialmente interessante para utilização em situações 
onde a confiabilidade dos dados de entrada (registros 
de ocorrência da espécie e/ou variáveis ambientais) é 
duvidosa ou incompleta, o que é especialmente comum 
em se tratando de levantamento de biodiversidade em 
regiões tropicais. É claro que, para qualquer técnica de 
modelagem, quanto menos ruído nos dados, melhor será 
o resultado. mas é importante sabermos que esse tipo 
de ruído é sempre uma constante nesse tipo de dado, 
então, é importante escolher a técnica que seja mais 
adequada ao conjunto de dados disponível.

crItérIos de escolha de lIMItes e Métodos de 
avalIação

Esse é, sem dúvida, o tópico de mais pesquisa atual e, 
portanto, o mais controverso. Em todos os métodos 
apresentados é necessário um critério para estabelecer o 
limite para a distribuição da espécie. Se existem dados de 
presença/ausência é possível determinar a melhor escolha 
como uma combinação das informações da omissão do 
modelo e de sua sobre-previsão: o melhor limite é aquele 
que minimiza a omissão e sobre-previsão. Evidentemente, 
essas duas propriedades estão ligadas e quanto maior a 
omissão menor a sobre-previsão, e vice-versa. 

No entanto, essa estratégia é limitada quando 
apenas dados de presença estão disponíveis. A so-
lução mais simples é a implementada nos métodos 
de envelopes bioclimáticos (BioCLim). A escolha de 
limites baseados em estabelecer uma taxa de omissão 
fixa tem como consequência lógica um maior contro-
le da sobre-previsão. Como não é possível nenhuma 
inferência acerca da sobre-previsão com dados apenas 
de presença, o controle da omissão é a estratégia 
adequada ao problema. Esse controle pode ser feito 
utilizando uma estimativa baseada em intervalos de 
confiança ou através de uma escolha apropriada de 
percentis cobertos pelo modelo como implementado 
no DiVA-GiS (Hijmans et al., 2002; Ganeshaiah et al., 
2003). Essa estratégia pode ser utilizada em quase 
todas as técnicas, sendo especialmente adequada para 
os métodos de distâncias. 

No entanto, a escolha de limites baseados na omissão 
pode ser pouco efetiva se estamos tratando de espécies 
ameaçadas com poucos registros de ocorrência. o uso 
dos dados mais extremos (como a maior distância) 
pode ser a estratégia mais adequada tanto devido 
às limitações estatísticas quanto pela proposta mais 
“conservadora”, apropriada à tomada de decisão sobre 
a conservação da espécie.

uma técnica híbrida surge de produzir estimativas de 
omissão e sobre-previsão a partir de pseudo-ausências 
como desenvolvido no maxent (Phillips et al., 2006). 
Nesse caso, foi desenvolvida uma abordagem baseada 
na técnica roC (receiver Operating characteristics) no 
qual a sensibilidade do modelo é definida pela pro-
porção de presenças verdadeiras do total de presenças 
preditas e a especificidade pela proporção de ausências 
verdadeiras em relação às ausências preditas. uma 
curva roC é produzida plotando a sensibilidade contra 
o complemento da especificidade (1-especificidade) 
para diferentes valores de limites da variável maxent. 
A área abaixo dessa curva é conhecida como AuC e 
serve como uma medida de avaliação modelo inde-
pendente do limite escolhido (manel et al., 2001; Liu 
et al., 2005). o valor de AuC igual a 0.5 significa que o 
modelo não tem uma eficácia melhor do que uma sele-
ção aleatória. o procedimento roC permite a escolha 
de um limite ótimo pela leitura do limite que maxi-
miza a soma da especificidade e sensibilidade (manel 
et al., 2001) e foi considerado um dos cinco melhores 
métodos na determinação desses limites em mDP 
(Liu et al., 2005). A única questão é que as estimativas 
de especificidade são produzidas com a adição de 
10000 pseudo-ausências e, portanto, elas incluem um 
erro sistemático no modelo.
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Pearson et al. (2007) critica os métodos derivados 
do AuC e outras estratégias a partir da base teórica 
dos modelos e dos limites que os dados de presença 
determinam na interpretação dos resultados. os autores 
argumentam que apenas a omissão é informativa nesse 
tipo de modelo e que falsos-positivos não devem ser con-
siderados na sua avaliação de modelos de distribuição 
potencial que são construídos apenas para revelar áreas 
que podem ser ocupadas. Dentro da proposta teórica 
que gera esses modelos, os falsos-positivos devem ser 
resultado de fatores não incluídos como contingência 
histórica, limitação da dispersão e interações ecológicas 
(Anderson, 2003; Soberón, 2007). Avançando nesse ar-
gumento, Pearson et al. (2007) desenvolve uma técnica 
semelhante ao jackknife para avaliação dos modelos 
que é especialmente útil para análise de espécies raras 
ou com poucos pontos de ocorrência. Nesse método, a 
modelagem é repetida cada vez excluindo um dos n pon-
tos de ocorrência, gerando n-1 modelos independentes. 
o desempenho preditivo dos modelos pode ser então 
avaliado pela capacidade de prever a observação excluí-
da em cada modelo. Essa técnica pode ser implementada 
em qualquer sistema de modelagem apresentada nesse 
trabalho.

No caso de espécies raras, o critério de escolha do 
limite para predição de sua ocorrência também tem 
um efeito muito grande nos resultados da modelagem. 
Sob o ponto de vista conservacionista, o peso da sobre-
previsão da distribuição de uma espécie ameaçada, 
levando a diminuir sua estimativa de risco, é maior 
que o de omitir uma potencial presença sob os critério 
da iuCN (iuCN, 2004; Akcakaya et al., 2006). Nesses 
termos, o uso de critérios fixos como o do menor 
valor de adequabilidade de habitat no qual a espécie 
ocorreu, pode ser especialmente útil na modelagem 
de espécies ameaçadas de extinção. o trabalho de 
Pearson et al. (2007) suporta esse argumento, tendo 
encontrado que a melhor performance dos modelos foi 
obtida utilizando esse critério, quando avaliado pela 
técnica jackknife.

uM exeMplo: Modelando a dIstrIbuIção de uMa espécIe 
típIca do cerrado e de IMportâncIa econôMIca

O problema
Atualmente existem vários algoritmos que podem ser 
aplicados em mDP. A comparação de modelos oriundos 
de diferentes algoritmos de modelagem pode ser um 
problema. Qual o melhor modelo? Que algoritmo melhor 
se aplica a uma determinada situação em modelagem? 

Para facilitar a escolha dos melhores modelos é interes-
sante que existam softwares que realizem um processo 
de experimentação, ou seja, que realizem experimentos 
com os mesmos dados de entrada, utilizando diferentes 
algoritmos, em um ambiente controlado. uma apresen-
tação sobre este tipo de software pode ser encontrada 
em Sutton et al. (2007) e uma discussão sobre o processo 
de experimentação em mDP pode ser encontrada em 
Santana et al. (no prelo). A título de ilustração, foram 
gerados modelos com os mesmos dados de entrada, 
mesmos pontos de ocorrência da espécie e mesmas 
variáveis ambientais, para quatro diferentes algoritmos 
de modelagem. 

Dados de ocorrência e variáveis ambientais
Neste exemplo foram utilizados 50 registros de ocor-
rência de caryocar brasiliense Cambess. (Caryocaraceae) 
dentro do Estado de São Paulo utilizados em Siqueira 
& Durigan (2007). Esta é uma espécie típica do Cerrado 
brasileiro, conhecida popularmente como pequi e que 
é intensamente utilizada para alimentação.

Foram utilizados dados climáticos (temperatura anual 
média e precipitação anual) oriundos do Worldclim 
<http://www.worldclim.org/> (Hijmans et al. 2005) 
e topográficos (elevação, aspecto e inclinação do 
terreno), oriundos do uS Geological Surveys <http://
edc.usgs.gov> ambos com a mesma resolução, apro-
ximadamente 1km.

Padrões de distribuição
os resultados dos modelos são apresentados na fi- 
gura 1. os resultados mostram padrões que são se-
melhantes a muitas comparações recentes feitas entre 
modelos (Elith et al., 2006; e.g. Pearson et al., 2006). 
o maxent tende a ser muito “limitado” aos dados 
produzindo um modelo de menor amplitude de distri-
buição. No entanto, é comum que seja um dos modelos 
que apresente maior valor de AuC, junto com o GArP 
(Elith et al., 2006).

mesmo assim, há uma grande similaridade geral na 
distribuição gerada, como pode ser observado pelo 
limite sul da distribuição quando se compara, por 
exemplo, o GArP e BioCLim. Esses resultados também 
sugerem que um caminho interessante para a análise 
desse tipo de modelo, uma abordagem de “integração” 
dos resultados dessas diferentes abordagens, como o 
proposto por Araújo & New (2006). um exemplo deste 
tipo de integração, chamado modelo de consenso entre 
vários algoritmos, já e um procedimento atuomatizado 
no ambiente computacional openmodeller (versão 1.0.6) 
<http://openmodeller.sourceforge.net/>.
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conclusões

A teoria do nicho provê mais do que uma metáfora 
para a mDP, fornecendo uma base teórica que deve 
ser considerada de forma mais formal na interpretação 
dos resultados desse tipo de análise. A interpretação 
das mudanças de padrão de distribuição de espécies 
invasoras e falsos-positivos na ocorrência de espécies 
precisam ser avaliadas dentro da lógica da teoria do 
nicho e o reconhecimento das limitações de modelagem 
baseada apenas no sub-espaço de condições.

A escolha das técnicas de modelagem para mDP é um 
passo importante e existe uma variedade de técnicas 
que podem ser classificadas em relação à sua complexi-
dade. o principal critério de escolha, no entanto, deve 

ser a qualidade e quantidade de dados de ocorrência 
da espécie a ser modelada: quanto menos dados mais 
simples deve ser o modelo utilizado.

A avaliação dos modelos é feita usualmente por 
técnicas baseadas no procedimento roC, mas que vêm 
sendo criticadas. A utilização de técnicas mais simples 
e adequadas à limitação do uso apenas de dados de 
presença na mDP é desejável, principalmente as técnicas 
de avaliação por jackknife para espécies raras.

No geral, os diferentes modelos gerados como exem-
plo assemelham-se quanto à área prevista de distribuição 
potencial da espécie, mas os valores de AuC variaram 
bastante. No caso analisado, o melhor modelo foi o ge-
rado pelo maxent, apresentando o maior valor de AuC 
entre todos os algoritmos utilizados.

Figura 1 – resultado de modelagens utilizando o mesmo conjunto de dados de entrada, modificando-se apenas os algorítmos de modela-
gem para gerar os MdP. aUC (“area under curve”); acc (acurácia); Omi (taxa de omissão) e %cels (porcentagem de células preditas como 
presente). Todos os modelos foram gerados com os parâmetros padrões (default) dos diferentes algorítmos. Os pontos pretos presentes no 
modelo gerado pelo Maxent representam os registros de ocorrência da espécie e que foram utilizados por todos os demais algorítmos.
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Padrões de endemismos e a conservação 
da biodiversidade

rESumo
A diversidade biológica na Terra não está distribuída uniformemente e esta distribuição 
não ocorre ao acaso. Existem áreas que possuem maior endemismo do que outras, que são 
entendidas como um setor geográfico definido e delimitado a partir da combinação de áreas 
de distribuição de táxons exclusivos, i.e., espécie ou grupos de espécies relacionados com 
ocorrência única nesta região particular. A conservação das espécies se baseia fortemente 
no conceito de endemismo e também no número de espécies existentes. Estes enfoques 
são melhor visualizados através de métodos biogeográficos que têm o objetivo de entender 
criticamente os padrões da distribuição espacial dos organismos e responder como esses 
padrões foram formados. Neste trabalho são discutidos métodos pan-biogeográficos, que têm 
sido utilizados com o objetivo de indicação de áreas para conservação. Esses métodos são 
fundamentalmente históricos e possuem características não encontradas em outros métodos 
utilizados para delimitação de áreas para conservação: metodologia robusta, objetiva, empiri-
camente testável, relativamente rápida, de baixo custo e baseada em informação taxonômica 
disponível. Análise de traços e análise parcimoniosa de endemismos (PAE) são os principais 
métodos utilizados. o primeiro parte da construção de traços (individuais e generalizados) 
e descoberta dos nós biogeográficos, e o segundo delimita as áreas baseado em quadrícu-
las ou quadrantes. Desta forma, não é necessário assumir áreas previamente estabelecidas, 
i.e., ecorregiões, como unidade de análise. As áreas encontradas por esses métodos foram 
comparadas com as unidades de conservação da região sul do Brasil e do Cerrado. Porém, 
para uma efetiva conservação da biodiversidade, além da utilização de metodologias histó-
ricas e preditivas, é fundamental que se conheça realmente a biodiversidade. Para tanto, é 
essencial que haja um maior incremento de políticas estatais e privadas para a formação de 
taxonomistas, profissionais fundamentais para o real conhecimento da biodiversidade. isto 
é trivial: não existe conservação de biodiversidade desconhecida.

AbstrAct
the biological diversity on Earth is not evenly distributed, and this distribution is not random. there 
are areas with higher levels of endemism than others, which are understood as a geographical sector 
defined and delimited through the combination of distribution areas of exclusive taxa, i.e., species 
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or groups of species related by their unique occurrence in a particular region. species conservation 
is strongly based on the concept of endemism, as well as on the number of existing species. these 
emphases are better visualized through biogeographical methods whose goal is to understand 
in detail the spatial distribution patterns of organisms and to answer how these patterns were 
formed. In the present study, the pan-biogeographical methods that have been used with the goal 
of indicating conservation areas are discussed. these methods are fundamentally historical and 
possess characteristics that are not found in other methods to delimit conservation areas, namely: 
a methodology that is robust, objective, empirically testable, relatively rapid, low-cost, and based 
on the available taxonomic information. trace analysis and parsimony analysis of endemicity (PAE) 
are the most used methods. the first method starts from the construction of traces (individual 
and generalized) and the discovery of biogeographical nodes, whereas the second delimits areas 
based on quadrats, which is one of the variants of this method. thus, it is not necessary to assume 
previously established areas, i.e., ecoregions, as the units for analysis. the areas uncovered by these 
methods were compared to the conservation units in southern brazil and in the cerrado. However, 
in order to effectively conserve biodiversity, in addition to using historical and predictive methods, 
it is fundamental to understand the biodiversity. to that end, it is essential to promote state and 
private policies to train taxonomists – professionals that are fundamental to the real knowledge 
of biodiversity. this is a truism: there is no conservation of unknown biodiversity.

Introdução

A diversidade biológica na Terra não está distribuída 
uniformemente, pois os organismos não se distribuem 
ao acaso. Este padrão de distribuição de espécies é for-
temente influenciado por caracteres históricos e ecológi-
cos e deve ser visualizado dentro do processo evolutivo 
de toda a biota. Como consequência disto existem áreas 
que possuem maior biodiversidade do que outras áreas 
nos seus principais aspectos como taxonômico, genético 
e de ecossistemas. os diferentes processos que podem 
dar origem a esses padrões devem também ser avaliados, 
para que se compreenda a formação desses padrões de 
endemismos (Carvalho, 2004).

o padrão de distribuição dos organismos é melhor 
entendido pela Biogeografia, ciência considerada su-
bordinada a outras áreas de conhecimento até a pouco 
tempo atrás, mas atualmente entendida como disciplina 
única com seus próprios fundamentos e métodos (Nihei, 
2006). Cada vez mais seus métodos têm sido impor-
tantes para se compreender o padrão de distribuição 
das espécies em um sentido global e, além disso, têm 
sido importante para o entendimento de aspectos de 
outras áreas de conhecimento (Donoghue & moore, 
2003). A biogeografia procura desvendar os padrões de 
distribuição e quais foram os processos que os geraram. 
Historicamente, tem sido dividida em duas vertentes, 
Biogeografia Histórica e Biogeografia Ecológica, dife-
renciadas basicamente pela escala espaço-temporal que 

investigam. Contudo, ultimamente essa visão dicotômica 
tem sido ofuscada pelo recente reconhecimento de que 
fatores históricos têm modelado os padrões de diversi-
dade não somente em escalas globais, mas também em 
escalas locais, e que fatores ecológicos podem causar 
diferenciação e cladogênese (mário Sigrist & Claudio 
J.B. de Carvalho, comunicação pessoal).

área de endemismo é entendida como uma região 
geográfica indicada a partir da combinação de áreas 
de distribuição de táxons endêmicos, isto é, espécie 
ou grupos de espécies relacionados com ocorrência 
exclusiva em uma região particular. o padrão de ende-
mismo possui claramente o componente espacial, pois 
é delimitado e entendido a partir da distribuição das 
espécies. Entretanto, deve-se entender que espaço é um 
conceito relativo, pois não existe um espaço absoluto, 
mas uma área que apenas pode ser compreendida junto 
com os organismos que ocorrem em um determinado 
tempo (Craw et al., 1999; Santos & Amorim, 2007). os 
componentes essenciais da biodiversidade são: espaço, 
área ou local de ocorrência dos organismos; tempo, 
período de ocorrência dos organismos; forma, enten-
dimento das variações dos atributos dos organismos 
(espécies) em relação as suas semelhanças e diferenças 
(Croizat, 1964).

Existe um entendimento geral que a evolução da 
Terra afetou a distribuição da distribuição da vida. Neste 
enfoque, a formação da biodiversidade é entendida for-
temente como de origem histórica (Carvalho, 2004).
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padrões de endeMIsMos

A biogeografia e a descoberta dos padrões biogeográfi-
cos das espécies têm recebido uma maior atenção pelas 
implicações no próprio conhecimento da evolução da 
biodiversidade. mais recentemente está sendo incluída 
também nos esforços conservacionistas em uma visão 
integrada (morrone, 2000) emergindo também como 
uma ciência de importância central para ações para 
conservação (Whittaker et al., 2005). 

Endemismo tem sido utilizado frequentemente como 
um dos critérios para escolha de áreas com propósitos 
para conservação de espécies (Prevedello & Carvalho, 
2006). Entretanto, apesar dessas áreas serem delimi-
tadas pela sobreposição de mapas de distribuição de 
uma grande variedade de espécies mostrando uma alta 
concentração de distribuições sobrepostas (Silva et al., 
2004), a não arbitrária indicação dessas áreas está cor-
relacionada a fidelidade e premissas do método a ser 
utilizado (Axelius, 1991; morrone 1994).

conservação da bIodIversIdade

Desde a década de 80 é entendido que a perda da bio-
diversidade tem sido causada pela ação do homem e 
atualmente a maioria da comunidade científica concor-
da que o principal desafio deste século é prevenir esta 
perda da biodiversidade. mas como fazer isto, tendo 
em mente que é necessário conhecer, no mínimo razoa- 
velmente, os componentes biológicos do sistema a ser 
conservado? Saber “o que, onde e como conservar” é 
primordial, pois estes componentes, e principalmente os 
dois primeiros, são temas de âmbito biológico (Brandon 
et al., 2005). Logo, a conservação das espécies se baseia 
fortemente no conceito de endemismo como também 
no número de espécies existentes. Estas decisões são 
melhor visualizadas através de métodos biogeográficos 
que têm o objetivo de entender criticamente os padrões 
da distribuição espacial dos organismos e responder 
como esses padrões foram formados.

os hotspots (sensu myers et al., 2000) possuem impor-
tância inequívoca para a conservação da biodiversidade 
principalmente pela maior divulgação do conceito de 
conservação desde o final dos anos 80. Entretanto, são 
conhecidos outros tipos de hotspots (por exemplo, o de 
Croizat, 1958) onde metodologias diferentes são empre-
gadas para a descoberta de cada um deles. É plausível 
entender que a área, componente espacial dos diversos 
hotspots não seja congruente se diferentes metodologias 
são utilizadas.

A questão principal que se apresenta é qual dos 
conceitos de hotspots é o mais adequado para ser uti-
lizado na conservação da biodiversidade. Apesar disto 
ainda não ser um tema trivial na literatura, já estão 
sendo comparados diferentes tipos de hotspots e quais 
deles possuem a melhor interpretação do conjunto de 
organismos (espécies) que pode ser conservado (orme 
et al., 2005).

pan-bIogeografIa

A pan-biogeografia idealizada por León Croizat em 
meados do século passado (Croizat, 1958) é uma das 
principais linhas de estudo da biogeografia histórica 
(morrone & Crisci, 1995). uma das principais aplicações 
desse enfoque é a delimitação de unidades biogeográ-
ficas naturais, sendo por isso um elemento primordial 
para o entendimento da evolução do espaço-tempo 
(morrone, 2004). 

A pan-biogeografia inclui métodos que são fundamen-
talmente históricos e possuem características não en-
contradas em outros métodos utilizados para a escolha 
e delimitação de áreas para conservação: metodologia 
robusta, objetiva, empiricamente testável, relativa-
mente rápida, de baixo custo e baseada em informação 
taxonômica disponível (Prevedello & Carvalho, 2006). 
Diferentemente de outros métodos utilizados para a 
escolha de áreas para conservação onde normalmente o 
grau de subjetividade da escolha das áreas é alto, a pan-
biogeografia incorpora a trajetória histórica da formação 
da biota. Cabe ressaltar que o entendimento da história 
da biota é essencial quando se objetiva a conservação, 
em longo prazo, da biodiversidade, subsidiando esfor-
ços mais concretos de manejo e estabelecimento de 
políticas e prioridades para conservação (Prevedello & 
Carvalho, 2006). 

Atualmente a pan-biogeografia está dividida em qua-
tro abordagens (morrone, 2005), duas delas – métodos 
dos traços e Análise Parcimoniosa de Endemismos 
(PAE) – estão sendo utilizadas recentemente como 
ferramentas para escolha de áreas com propósitos para 
conservação.

Métodos dos traços
 

o método de traços consiste basicamente no estabeleci-
mento do padrão da distribuição dos grupos a partir da 
união de pontos de distribuição da espécie (ou táxon) 
através de linhas, respeitando-se o critério da menor 
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distância geográfica entre eles. É denominado como 
traço individual o conjunto de linhas que unem os 
pontos de distribuição do táxon representando a área 
de distribuição atual. Quando dois ou mais traços se so-
brepõem é originado um traço generalizado (morrone 
& Crisci, 1995). Pode-se entender que estes traços 
representem padrões de distribuição atuais de biotas 
ancestrais que foram fragmentados (Craw et al., 1999). 
os traços generalizados equivalem a componentes bió-
ticos que podem ser ordenados hierarquicamente em 
um sistema de classificação biogeográfica (morrone, 
2004).

Nó biogeográfico é reconhecido pelos pontos de 
interseção ou proximidade entre dois ou mais traços 
generalizados. São interpretados com a representação 
gráfica de áreas compostas ou híbridas e biológica e 
geologicamente complexas onde se unem diferentes 
histórias geográficas e filogenéticas (Craw et al., 1999; 
morrone, 2000).

Este enfoque foi utilizado como ferramenta para de-
finição de melhores áreas para conservação em outros 
países (Grehan, 1989; Luna-Vega et al., 2000). No Brasil, 
foi utilizada para estudar o Cerrado, uma das áreas mais 
ameaçadas de destruição. o método foi utilizado com 

Figura 1 – Traços generalizados e nós biogeográficos identificados para o Cerrado a partir de dados de distribuição de 149 espécies 
de plantas, mamíferos, aves e insetos (modificado de Prevedello & Carvalho, 2006).
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dados de distribuição de 149 espécies, baseado na lite-
ratura, pertencentes a gêneros de plantas, mamíferos, 
aves e insetos em 915 localidades da América do Sul 
sendo que 55 espécies mostraram-se informativas para 
as análises. Foram identificados 48 nós biogeográficos 
no Cerrado que representam áreas prioritárias à con-
servação do bioma (Figura 1). o que foi constatado é 
que 79% dos nós biogeográficos encontram-se fora das 
unidades de conservação, demonstrando a deficiência 
do atual sistema de áreas protegidas do Cerrado para 

a manutenção da diversidade histórico-biogeográfica 
do bioma (Figuras 2, 3). Diversos nós biogeográficos 
situam-se em áreas priorizadas anteriormente por 
outros autores utilizando outros métodos, mas dos 
11 nós biogeográficos não relacionados em estudos 
anteriores, 10 encontram-se em áreas grandemente 
degradadas. Desde forma devem ser realizados esforços 
para a restauração dessas áreas, pois são importantes 
na estrutura biogeográfica/conservacionista intrínseca 
do Cerrado (Prevedello & Carvalho, 2006).

 

Figura 2 – distribuição dos nós biogeográficos no Cerrado (modificado de Prevedello & Carvalho, 2006).
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análIse parcIMonIosa de endeMIsMos (pae)

A análise parcimoniosa de endemismos (Parsimony 
Analysis of Endemicity) (PAE) utiliza localidades ou 
áreas que compartilham espécies ou táxons para en-
contrar a melhor solução parcimoniosa representado 
pelo cladograma que tem como critério a análise de 
parcimônia (morrone & Crisci, 1995; Carvalho, 2004; 

Posadas et al., 2006). o objetivo é postular o relaciona-
mento biótico das unidades estudadas. A delimitação 
das áreas de endemismos é oriunda da análise de uma 
matriz de dados construída por presença/ausência das 
espécies na unidade de estudo. Esse método permite a 
geração de hipóteses (cladogramas) falseáveis, maximi-
zando a congruência de distribuição de tantos táxons 
quanto possíveis (Posadas & miranda-Esquivel, 1999).

Figura 3 – Comparação dos nós biogeográficos e as Unidades de Conservação do Cerrado (áreas em branco) (modificado de Prevedello 
& Carvalho, 2006).
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Existem algumas variantes do PAE desde que o 
método foi desenvolvido por rosen (1988) em um 
sentido dinâmico – comparação de localidades com 
endemismos em diferentes estratos geológicos – ou 
estático, comparação de áreas no mesmo estrato (ver 
Nihei, 2006, para resumo). Logo após, Cracraft (1991) 
utilizou a metodologia do PAE em áreas de endemismos 
já previamente delimitadas e morrone (1994) utilizou 
quadrantes ou quadrículas como unidades operacionais 
utilizadas para encontrar as áreas de endemismos. 
utilizando esta modalidade, não é necessário assumir 
áreas previamente podendo ser utilizada como um 
critério para falsear ou corroborar áreas previamente 
estabelecidas, i.e., ecorregiões. Este enfoque poderia 
também ser utilizado para sugerir áreas que poderiam 
ser indicadas como corredores ecológicos (Löwenberg-
Neto & Carvalho, 2004). 

Para a região sul do Brasil foi utilizado o método PAE 
na modalidade de quadrículas com dados de distribuição 
de 175 espécies, baseado na literatura, pertencentes 
a 26 gêneros de plantas (22), insetos (3) e Squamata (1) 
em 301 localidades diferentes nos estados do Paraná, 
Santa Catarina e rio Grande do Sul. Foram utilizadas 
quadrículas de 0,5 graus por 0,5 graus e de 1 grau por 
1 grau de longitude (Figura 4). Nesta foram encontradas 
duas áreas de endemismos sobrepostas, com duas e qua-
tro espécies sinapomórficas, respectivamente (Figura 5). 
Esta hipótese de área de endemismo foi comparada com 
as unidades de conservação (uC) estaduais e federais res-
saltando o número reduzido de uC de Proteção integral 
da região. Também oferece suporte a mudança de cate-
gorias das uC de uso Sustentado para uC de Proteção 
integral devido ao grau de endemismo encontrado da 
região (Löwenberg-Neto & Carvalho, 2004).

Figura 4 – Quadrículas numeradas de 1 grau de latitude por 1 grau de longitude sobrepostas aos estados do Paraná, santa Catarina 
e rio grande do sul (modificado de Löwenberg-Neto & Carvalho, 2004).
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queM descreve a bIodIversIdade?

A biodiversidade dos trópicos é maior do que nas regi-
ões temperadas, fato já entendido desde o século XiX. 
os principais países megadiversos estão nestas áreas 
e o Brasil, com a maioria de sua porção localizada nos 
trópicos, possui inequívoca importância para o conhe-
cimento da biodiversidade do planeta. É provável que o 
país contenha mais do que 13% de toda a biota mundial. 
Entretanto é bastante plausível que esta estimativa es-
teja subestimada (Lewinsohn & Prado, 2005). Deve ser 
ressaltado que o conhecimento da nossa biodiversidade 
é ainda inadequado porque muito da diversidade que 
conhecemos ainda não foi formalmente descrita ou 
catalogada. A maioria das nossas espécies é conhecida 
fragmentariamente tanto em aspectos taxonômicos 
como de distribuição (Whittaker et al., 2005).

mas, quem descreve a biodiversidade? São os taxo-
nomistas, profissionais essenciais para o real conheci-
mento da biodiversidade. Eles descobrem e descrevem 
as espécies, deixando-as acessíveis através dos nomes 
científicos e classificação para serem utilizadas nas 
diversas áreas correlacionadas. Em escala mundial, prin-
cipalmente em países com uma diversidade bem menor, 
existe um declínio do número e atuação dos taxono-
mistas (Wheeler et al., 2004). No Brasil o problema do 
desconhecimento da biodiversidade está amplificado. 
Aqui estão reunidos dois grandes problemas para o 

conhecimento da biodiversidade: riqueza exuberante e 
número reduzido de pessoal qualificado para descrevê-
la. isto ocorre em todos os grupos, mas é gritante em 
alguns grupos diversos de vertebrados e principalmente 
na grande maioria dos invertebrados. Nos insetos, por 
exemplo, existem diversos grupos importantes muito 
pouco conhecidos sobre diversos aspectos. A maioria 
deles não possui um simples inventário das espécies 
brasileiras conhecidas (Carvalho, 1998). 

mesmo em grupos de vertebrados, como por exemplo 
os répteis, o conhecimento taxonômico está no estágio 
inicial. A maioria das espécies é ainda conhecida taxo-
nomicamente apenas no nível alfa (rodrigues, 2005). 
No caso dos invertebrados o panorama é ainda muito 
mais desolador. ordens inteiras de invertebrados não 
possuem nenhum taxonomista ativo, perpetuando a falta 
de conhecimento desses grupos (Lewinsohn & Prado, 
2005). Calcula-se que o número de sistematas no Brasil 
seja de cerca de um por cento das necessidades do país 
(Vanzolini, 1992).

Entretanto, como sabemos, a chave da biodiversida-
de são os nomes científicos. Eles formam a linguagem 
essencial para a comunicação. Sem eles, voltaríamos ao 
tempo da Torre de Babel (Thompson, 1997). Por outro 
lado, é de pouco valor a disponibilização de nomes de 
espécies sem critério ou com uma análise não realizada 
nos fundamentos de uma taxonomia atual (Wheeler, 
2007). Por exemplo, todos os nomes específicos que 
estão disponíveis na literatura e que são considerados 
rotineiramente como espécies dentro da classificação 
Linneana, podem não reunir linhagens únicas (espécies 
monofiléticas), mas agrupamentos de linhagens de 
origens diferentes (espécies não monofiléticas). A in-
clusão de espécies não monofiléticas resultará em uma 
descrição incorreta da delimitação das espécies (Santos 
& Amorim, 2007), sendo evidentemente uma fonte de er-
ros para o real entendimento da biodiversidade e ações 
que possam ser utilizadas a partir dessa informação.

Apesar de um maior envolvimento da sociedade como 
um todo nas questões voltadas a conservação da diversi-
dade biológica, existe uma carência de taxonomistas no 
País que possam atender todas as demandas existentes 
tanto em ações de natureza básica ou aplicada nas ações 
de conservação. Para tanto, é essencial que haja um 
maior incremento de políticas estatais e privadas para 
a formação desses profissionais, fundamental e essen-
cial para o real conhecimento da nossa biodiversidade. 
Algumas ações começaram a ser implementadas, como 
por exemplo, o Programa de Formação de Taxonomistas 
pelos órgãos de fomento, como o CNPq e CAPES, ação, 
porém que não tem certeza da sua continuidade.

Figura 5 – Cladograma da análise de quadrícula de 1 grau de 
latitude por 1 grau de longitude reduzido apenas ao clado com 
áreas de endemismos com duas ou mais espécies. as barras pretas 
indicam espécies sinapomórficas que delimitam as duas áreas de 
endemismo sobrepostas (quadrículas 23, 29 e quadrículas 23, 
29, 36, 28, respectivamente) (modificado de Löwenberg-Neto 
& Carvalho, 2004).
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consIderações fInaIs

A pan-biogeografia (sensu morrone, 2005) pode ser 
utilizada com a finalidade de estabelecer áreas prio-
ritárias para conservação (Grehan, 1989; Posadas 
& miranda-Esquivel, 1999; Luna-Vega et al., 2000; 
Löwenberg-Neto & Carvalho, 2004; Prevedello & Car-
valho, 2006). Entretanto, apenas podemos conservar 
o que se conhece e, por isso, o primeiro estágio para 
conservar a biodiversidade é descrevê-la, mapeá-la e 
medi-la (margules & Pressey, 2000), tarefa específica 
do sistemata ou taxônomo. 

Em diagnóstico sobre a sistemática zoológica no 
Brasil, marques & Lamas (2007) indicaram a falta de 
esforço para a formação de sistematas ou taxonomistas 
no País. Entretanto, apesar de que a nossa geração seja 
a primeira a compreender plenamente este problema 
(Wheeler et al., 2004), existem poucas ações efetivas 
para solucionar este problema. isto é grave. Como é 
de conhecimento geral para se conservar qualquer 
biodiversidade é necessário primeiro conhecê-la. isto 
é trivial: não existe conservação de biodiversidade 
desconhecida.
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Conceitos de espécie e suas implicações 
para a conservação

rESumo
Estimativas de diferentes parâmetros da biodiversidade têm em comum a utilização de 
espécies como as unidades mais fundamentais de análise. Consequentemente, políticas de 
conservação em diferentes níveis geopolíticos se utilizam de espécies como os principais 
indicadores de vulnerabilidade, desde o nível populacional até a escala de biomas inteiros. 
Apesar deste papel central que espécies desempenham na biologia da conservação, somente 
agora os efeitos complicadores na disciplina do grau de incerteza inerente à delimitação de 
limites inter-específicos começam a ser discutidos mais amplamente. Dois destes principais 
fatores são: 1) a existência de diferentes conceitos de espécie na biologia, o que resulta em 
diferentes estimativas de parâmetros da biodiversidade, dependendo do critério adotado; e 
2) a grande discrepância no nível de conhecimento taxonômico de diferentes grupos bioló-
gicos, fator que impede a aplicação de critérios de delimitação inter-específicos consistentes 
e unificadores, comprometendo cálculos de parâmetros gerais de biodiversidade não envie-
sados por grupos mais bem trabalhados taxonomicamente. Com relação ao primeiro fator, 
independentemente da discussão acadêmica sobre o tema, uma definição ao mesmo tempo 
objetiva, pragmática e cientificamente correta de unidades Evolutivas Significativas (uES) a 
serem consideradas, tanto na biologia da conservação quanto por agências governamentais 
de proteção ambiental, é necessária e urgente. Essa definição deve ser amplamente discutida 
com as sociedades científicas botânicas, microbiológicas e zoológicas, que deverão ser esti-
muladas a publicar e atualizar periodicamente listas destas unidades evolutivas (não neces-
sariamente coincidentes com listas de espécies) para os seus respectivos grupos biológicos 
de interesse. Com relação ao segundo fator, há uma necessidade urgente da promoção de 
estudos taxonômicos como ferramentas fundamentais para a biologia da conservação, com 
a finalidade de aumentar o volume de recursos tanto de agências governamentais quanto de 
organizações não governamentais para um programa nacional de pesquisa em taxonomia e 
formação de recursos humanos especializados nesta área.

AbstrAct
species consist the most fundamental unit in biodiversity analyzes. therefore, conservation 
strategies spanning from the population level to the scale of entire biomes use species as indicators 
of vulnerability. Despite the paramount role played by species in conservation biology, the adverse 
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effects associated with the uncertainty in assigning species limits have only recently been widely 
acknowledged and debated in the discipline. Among those effects, two can be singled out because 
of their major importance: 1) the existence of different species concepts, which results in different 
biodiversity estimates depending on the concept used; and 2) the striking discrepancy in the level 
of taxonomic knowledge available for different biological groups, which prevents the calculation of 
unbiased general biodiversity parameters across taxonomic boundaries. regarding the first main 
effect, there is an urgent need for the definition of Evolutionary significant Units (EsU) that are 
objective, operational, and scientifically correct at the same time, independently of the academic 
debate over species concepts; those EsU will be used in conservation biology and environmental 
law-enforcement, and should be agreed on by taxonomic committees put together by the different 
botanical, microbiological, and zoological professional societies, which should be stimulated to 
publish and continuously update check-lists of accepted EsU, not necessarily coincident with species 
limits. As for the second main effect, taxonomic research and training across different biological 
groups should be widely promoted through improved funding from non-governmental organizations 
(NGO's) as well as government agencies towards the goal of a comprehensive national research 
program in taxonomy.

Incerteza na delIMItação de espécIes: efeItos 
sobre a bIologIa da conservação

Apesar do papel central que espécies desempenham 
dentro de todas as disciplinas da biologia, incluindo a 
biologia da conservação, a definição técnica em torno 
deste termo é paradoxalmente ainda controversa entre 
os biólogos (Sites & marshall, 2004; Hey et al., 2003). 
Contribui bastante para isto a natureza temporal con-
tínua do processo de especiação, que em muitas cir-
cunstâncias dificulta ou mesmo impede a delimitação 
de unidades totalmente discretas a serem rotuladas 
como espécies, independentemente do critério adotado 
(Queiroz, 2005).

Atualmente, o debate em torno de conceitos alter-
nativos de espécie coloca em lados opostos o Conceito 
Biológico de Espécie (daqui em diante abreviado CBE) 
e o Conceito Filogenético de Espécie (CFE), ainda que 
uma alternativa de unificá-los num único conceito – o 
Conceito Filético Geral de Espécie – tenha sido pro-
posta mais recentemente (Queiroz, 1998, 2005; Sites & 
marshall, 2004 – para uma revisão sobre o assunto em 
Português veja Aleixo, 2007). A diferença principal entre 
o CBE e o CFE diz respeito ao tratamento de populações 
diferenciadas e evolutivamente independentes, mas 
proximamente relacionadas, que no CFE são sempre 
consideradas espécies, ao passo que no CBE isso vai 
depender do grau de isolamento reprodutivo entre elas 
(Aleixo, 2007). Tipicamente, populações diferenciadas 
e com um histórico de evolução independente (ainda 
que recente) de outras populações proximamente 

relacionadas filogeneticamente são automaticamente 
consideradas espécies distintas pelo CFE, enquanto o 
CBE as trata apenas como subespécies integrantes de 
uma única espécie politípica que congrega várias popu-
lações diferenciadas uma das outras em maior ou menor 
grau, mas entre as quais existe fluxo gênico efetivo ou 
potencial (Aleixo, 2007).

Tanto o CBE quanto o CFE já foram defendidos como 
representando as melhores alternativas de conceito de 
espécie no contexto da biologia da conservação (Collar, 
1997; Peterson & Navarro-Singüenza, 1999; meijaard 
& Nijman, 2003; Zink, 1997, 2004; mace, 2004). Para-
lelamente a esse debate, foi desenvolvido o conceito 
de unidades Evolutivas Significativas (abreviado uES), 
que representam espécies ou segmentos populacionais 
de espécies cuja preservação maximiza o potencial de 
sucesso evolutivo futuro destas unidades taxonômicas 
(Hey et al., 2003). Ao contrário da discussão acadêmica 
em torno de conceitos alternativos de espécie, que 
ainda hoje se encontra bastante polarizada (Aleixo, 
2007), um consenso em torno da utilidade das uES em 
biologia da conservação parece estar emergindo, onde 
elas são interpretadas como os verdadeiros alvos de 
ações conservacionistas que coincidem ou não com 
limites inter-específicos reconhecidos (Crandall et al., 
2000; Hey et al., 2003; mace, 2004).

Ainda assim, o debate acadêmico em torno de con-
ceitos alternativos de espécie continua a ter uma grande 
importância na biologia da conservação, particularmente 
na fase de diagnose de espécies vulneráveis, que é sem-
pre feita de modo comparativo dentro de um mesmo 
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grupo de organismos necessitando, portanto, de listas 
de espécies para contextos geográficos diversos, desde 
o nível local até o planetário (mace, 2004). Essa etapa 
do ciclo de atividades da biologia da conservação, que 
precede àquela das ações propriamente ditas, depende 
completamente do trabalho de taxonomistas que são 
os responsáveis por definirem limites inter-específicos 
e produzirem listas de espécies e, em última análise, 
utilizarem conceitos alternativos de espécie com o CBE 
e o CFE (Hey et al., 2003; mace, 2004). uma revisão com 
base em 89 estudos taxonômicos e evolutivos relativa-
mente recentes (1990 - 2002) indicou que quando um 
mesmo conjunto de organismos é delimitado a nível 
específico alternativamente pelo CBE ou CFE, este últi-
mo conceito reconhece em média 48,7% mais espécies 
que o primeiro, consequentemente, ocasionando um 
aumento também do número de espécies consideradas 
vulneráveis em função de distribuições geográficas 
e tamanhos populacionais mais reduzidos (Agapow 
et al., 2004). outros estudos mostraram que a alocação 
de áreas prioritárias para a preservação de espécies de 
especial interesse para a conservação também pode so-
frer alterações bastante significativas em função do con-
ceito de espécie adotado (Peterson & Navarro-Singüenza, 
1999; Bates & Demos, 2001; meijaard & Nijman, 2003). 
No méxico, o CBE reconhece 101 espécies de aves en-
dêmicas, concentradas nas regiões montanhosas do sul 
e oeste do país, enquanto o CFE reconhece mais que o 
dobro de espécies nesta mesma categoria (249), por sua 
vez distribuídas principalmente nas porções oeste; essa 
discrepância leva à soluções em grande parte conflitan-
tes para a maximização da conservação de espécies de 
aves endêmicas mexicanas, dependendo do conceito de 
espécie adotado (Peterson & Navarro-Singüenza, 1999; 
Navarro-Singüenza & Peterson, 2004).

A marcada tendência ao reconhecimento de um 
número maior de espécies pelo CFE em relação ao 
CBE foi batizada com o termo “inflação taxonômica” 
(Alroy, 2003; isaac et al., 2004), tendo como seus su-
postos efeitos deletérios, além do aumento do número 
de espécies consideradas vulneráveis e ameaçadas, já 
discutido anteriormente, as seguintes consequências 
(Agapow et al., 2004): 
1) Necessidade de aumento significativo do montante 

dos recursos necessários para a preservação do núme-
ro adicional de espécies vulneráveis reconhecido pelo 
CFE, com um consequente ônus político associado;

2) A inviabilidade de se comparar listas de espécies 
ameaçadas entre períodos distintos, pois ao invés 
de refletirem tendências de aumento ou diminuição 
de vulnerabilidade, as mesmas refletirão apenas um 

acúmulo progressivo de espécies em função de revi-
sões taxonômicas recentes;

3) um aumento exacerbado do número de espécies 
(inclusive as ameaçadas) pode ocasionar uma bana-
lização do termo “espécie ameaçada” e uma conse-
quente apatia por parte da opinião pública diante 
deste importante conceito;

4) uma perda geral da credibilidade na metodologia e 
estratégias utilizadas na biologia conservação, com 
um consequente aprofundamento do questiona-
mento sobre a eficiência da disciplina em atingir os 
objetivos a que se propõe.
Por outro lado, o uso prolongado do CBE na biologia, 

que somente agora começa a ser desafiado de modo 
mais intenso, também pode levar a conclusões equivo-
cadas e com graves consequências do ponto de vista da 
conservação. Talvez o principal problema do CBE neste 
aspecto é que ele admite a existência de espécies bas-
tante inclusivas em termos evolutivos, cujas populações 
podem ser tão distintas em relação a caracteres compor-
tamentais, ecológicos, morfológicos e genéticos que as 
mesmas podem apresentar níveis bastante distintos de 
vulnerabilidade, causados por fatores igualmente dis-
tintos, que podem não ser diagnosticados quando elas 
são tratadas como componentes de uma única espécie 
(Zink, 1997, 2004; Zink et al., 2000). Posto de uma outra 
maneira: uma mesma espécie biológica pode ter uma ou 
mais uES que não são diagnosticadas quando a unidade 
de análise é a espécie politípica ou, ainda, todas são con-
sideradas uma entidade uniforme em bancos de dados 
com informações biológicas utilizados amplamente na 
definição de políticas de conservação em vários níveis 
geopolíticos (e.g., oren, 2001). 

um contraponto frequentemente levantado em rela-
ção aos problemas do CBE mencionados acima é que o 
uso da categoria subespécie por este conceito corrige 
em grande parte essas deficiências, pois subespécies 
automaticamente chamam a atenção para soluções de 
conservação específicas para populações diferenciadas 
(e reconhecida como subespécie) de uma determinada 
espécie politípica (mace, 2004; Haig et al., 2006). mace 
(2004) foi ainda mais longe ao argumentar que no 
momento da diagnose comparativa de espécies vulne-
ráveis, é indiferente para uma população diferenciada 
de gorila, por exemplo, aparecer numa lista de táxons 
ameaçados como espécie filogenética ou subespécie 
biológica; segundo mace (2004), a alternativa de listá-
la como espécie à parte (neste caso seguindo o CFE) é 
redundante em relação a listar toda a espécie biológica 
gorila, aí incluindo automaticamente todas as suas su-
bespécies. Segundo ela e, como argumentado acima, 
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existem vários inconvenientes em se “inflacionar” listas 
de espécies ameaçadas simplesmente elevando-se ao 
nível de espécie táxons de animais carismáticos antes 
considerados subespécies sob a argumentação que 
isso será benéfico para sua conservação (mace, 2004). 
independentemente de entrar no mérito dos supostos 
inconvenientes levantados por ela e Agapow et al. (2004) 
com relação à “inflação taxonômica” de listas de espécies 
ameaçadas, é indiscutível que o problema da conserva-
ção de populações diferenciadas (ou uES) depende em 
última análise do reconhecimento destas como enti-
dades taxonômicas discretas, sejam elas denominadas 
de espécies ou subespécies. No entanto, se já existe 
considerável controvérsia em relação ao uso do termo 
espécie, e listagens que apenas incluem essa categoria 
já são de compilação dispendiosa em vários aspectos 
e circunstâncias, o problema é muito maior quando 
a categoria subespécie é considerada, especialmente 
naqueles grupos onde o CBE teve historicamente uma 
maior influência como a ornitologia e mastozoologia 
(Barrowclough & Flesness, 1996; Groves, 2001; Zink, 
2004; Aleixo 2007). Neste sentido, já existe uma propos-
ta para a compilação de listas de subespécies válidas nos 
diversos grupos biológicos para que a diagnose de uES 
vulneráveis se torne um processo mais direto e menos 
dependente do debate em torno de conceitos de espécie 
(Haig et al., 2006). No entanto, é possível prever que 
esta proposta certamente encontrará os mais diversos 
entraves para sua implantação por um motivo principal 
bastante simples: ela simplesmente transfere para uma 
categoria taxonômica imediatamente inferior à de es-
pécie a necessidade de revisão ampla da validade dos 
táxons descritos até hoje, o que constitui de todo modo 
um processo bastante lento em razão principalmente da 
carência de pessoal qualificado e recursos financeiros 
(mace, 2004; remsen, 2005).

Desse modo, se as unidades de trabalho da biologia da 
conservação são as uES, então, tanto espécies filogenéti-
cas quanto subespécies válidas servem como entidades 
taxonômicas úteis nos contextos de diagnose de espécies 
vulneráveis e planejamento quanto de ação na biologia da 
conservação. os argumentos levantados por mace (2004) 
e isaac et al. (2004) sobre a maior adequação do CBE com 
relação às atividades de planejamento na biologia da 
conservação (devido a sua suposta maior estabilidade) e 
de subespécies ou do CFE nas atividades de ação / planos 
de manejo estão em forte contradição com o consenso 
emergente na disciplina sobre a utilização das uES como 
unidades de análise (Crandall et al., 2000; Hey et al., 2003). 
o maior problema com o raciocínio destes autores é fazer 
o elo entre as uES e taxonomia apenas durante as ações 

diretas da conservação, mas não durante a fase de plane-
jamento e diagnose de vulnerabilidade. Ainda que estes 
sejam momentos bastante distintos no ciclo de atividades 
da biologia da conservação, a separação entre eles pode 
levar, por exemplo, à não diagnose de uES ameaçadas 
dentro de espécies politípicas de ampla distribuição, 
que no momento do planejamento necessariamente são 
tratadas como uma única entidade e têm seus efetivos 
populacionais e áreas de distribuição calculados em 
conjunto. Seguindo a lógica defendida por estes autores, 
essas uES apenas seriam consideradas na etapa de pla-
nejamento e diagnose de vulnerabilidade se os seus pa-
râmetros populacionais e áreas de distribuição somados 
(correspondentes ao de toda a espécie biológica) fossem 
reduzidos o suficiente para se encaixarem nos critérios 
de ameaça rotineiramente utilizados em compilações de 
listas de espécies ameaçadas (e.g., iuCN 2007). Portanto, 
se o grau de vulnerabilidade de uES não é avaliado logo 
na etapa de planejamento da conservação, é possível que 
quando uma determinada espécie biológica venha a ser 
listada como ameaçada, o estado de conservação de pelo 
menos algumas de suas uES já esteja irreversivelmente 
comprometido, o que não aconteceria caso as mesmas 
fossem monitoradas separadamente antes de qualquer 
ação conservacionista. Consequentemente, o poder de 
detecção de uES vulneráveis por parte do CBE é bem 
inferior àquele do CFE, ou, para dissociar esta conclusão 
do debate em torno de conceitos de espécie, daquele 
onde subespécies funcionais (equivalente a espécies 
filogenéticas) são consideradas desde o início na etapa 
de planejamento em biologia da conservação.

um exemplo prático pode ser dado com relação à 
lista mais recente de espécies ameaçadas do Brasil; 
nela, ainda no momento do planejamento e diagnose de 
táxons ameaçados foram avaliadas subespécies conside-
radas significativamente diferenciadas, particularmente 
naqueles grupos onde elas são mais numerosas como 
em lepidópteros, aves e mamíferos (iBAmA, 2003). um 
dos resultados mais importantes foi a constatação de 
que no setor mais devastado da Amazônia brasileira 
(o denominado Centro de Endemismo Belém, ver Silva 
et al., 2005), 9 subespécies de aves correspondem a uES 
correndo um sério risco de extinção (iBAmA, 2003), o 
que não teria sido revelado caso a unidade de análise 
tivesse sido a espécie biológica como um todo incluin-
do estes táxons, uma vez que em todos os casos, elas 
são amplamente distribuídas e com grandes efetivos 
populacionais em toda a Amazônia. A concentração de 
tantos táxons (correspondentes a uES) endêmicos nesta 
região da Amazônia chamou a atenção para o fato de 
que ela é uma das menos protegidas por unidades de 
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conservação em todo o bioma, tornando-a automatica-
mente um alvo prioritário para a implantação de novas 
unidades (Silva et al., 2005).

Conceitualmente, ao se focar em uES em biologia da 
conservação, é inevitável a necessidade de se lidar com 
“inflação taxonômica”, seja na “roupagem” de espécies 
ou subespécies. Consequentemente, a maior inconsistên-
cia no raciocínio de isaac et al., (2004) e mace (2004) é, ao 
mesmo tempo, combater a “inflação taxonômica”, mas 
defender o uso de populações / subespécies / espécies 
filogenéticas como norteadores de ações e manejo em 
biologia da conservação, justamente na etapa onde mais 
enfaticamente a maior parte dos supostos inconvenientes 
do termo listados por estes mesmos autores se aplicam 
(ver acima), haja vista o fato que as atividades de plane-
jamento tendem a ocorrer bem mais longe do grande 
público do que etapa de implantação das ações.

Portanto, a base do problema da incerteza taxonômi-
ca em biologia da conservação reside na demanda ur-
gente da disciplina por uES definidas consistentemente 
por uma taxonomia que reflita a história evolutiva dos 
diferentes grupos biológicos, independentemente da 
hierarquia. No entanto, conceitos de espécie que mais 
se aproximam da definição de uES claramente são mais 
úteis no contexto da biologia da conservação do que 
outros, conforme discutido abaixo.

uMa proposta de unIfIcação entre conceItos de 
espécIe e sua relação coM unIdades evolutIvas 
sIgnIfIcatIvas (ues)

uma proposta recente de integração entre o CBE, CFE 
e outros conceitos de espécie propostos na biologia 
(de Queiroz, 1998, 2005) incorpora de modo bastante 
consistente o espetro de definições já propostas para 
uES, consideradas tão importantes em biologia da 
conservação (Crandall et al., 2000; Pearman, 2001; Hey 
et al., 2003). uma distinção terminológica importante 
introduzida por de Queiroz (1998) é aquela entre “con-
ceito” e “critério” de espécie. Segundo Queiroz (1998), 
todos os “conceitos” de espécie propostos até então 
são variações de um único conceito de espécie, uma vez 
que todos eles explícita ou implicitamente consideram 
espécies segmentos de linhagens evolutivas de nível 
populacional (não no sentido de uma comunidade repro-
dutiva como entende o CBE, mas apenas no sentido de 
um nível de organização evolutiva imediatamente acima 
do indivíduo). As diferenças conceituais que marcaram 
as distinções entre “conceitos” de espécie, como o CBE 
e CFE, dizem respeito apenas à ênfase que cada um 

deles coloca em diferentes fenômenos que acompanham 
o processo de cladogênese, não consistindo, contudo, 
num conflito com relação ao tipo de entidade ao qual 
eles se referem como “espécie”. Portanto, ao invés de 
“conceitos” de espécie, Queiroz (1998) advoga que o 
CBE e CFE, por exemplo, constituem unicamente crité-
rios distintos e alternativos para a definição de espécie 
dentro de um mesmo conceito unificado de espécie, 
batizado por ele de Conceito Filético Geral de Espécie 
(tradução livre de General Lineage Species Concept), 
abreviado daqui em diante CFGE. A chave para enten-
der a nova terminologia proposta por Queiroz (1998) é 
considerar o extenso componente temporal do processo 
de cladogênese, que no nível micro-evolutivo se inicia 
com a diferenciação (num primeiro momento ainda inci-
piente) entre duas populações irmãs, culminando com a 
produção de espécies cujos genomas não mais possuem 
a capacidade de se misturar, passando por pelo menos 
quatro estágios principais (Aleixo, 2007). Portanto, 
critérios de espécies como o CBE e CFE simplesmente 
procuram “domesticar” o processo de cladogênese, 
compartimentalizando-o com a finalidade operacional 
de definir limites entre linhagens de acordo com uma 
determinada interpretação de limites inter-específicos. 
Assim, em função da natureza temporal contínua do 
processo de cladogênese, a definição de limites inter-
específicos será sempre arbitrária, independentemente 
do critério adotado.

Ao admitir explicitamente a arbitrariedade no proces-
so de delimitação de espécies, o CFGE as compartimen-
taliza dentro do processo maior de cladogênese como 
metapopulações (populações diferenciadas) de orga-
nismos com uma trajetória evolutiva independente de 
outras metapopulações (Queiroz 1998, 2005), em clara 
concordância com o cerne do conceito de uES (moritz, 
1994; Crandall et al., 2000; Pearman, 2001; Hey et al., 
2003). Assim, o CFGE tem essencialmente dois critérios 
claros e objetivos para considerar uma determinada 
população como espécie independente (Queiroz, 1998): 
diagnose em relação a outras populações (preenchendo 
a condição de metapopulação) e monofilia em relação a 
outras populações (preenchendo o critério de evolução 
independente). indiscutivelmente, o CFGE pode ser con-
siderado uma visão “filogenética” de espécie (ver isaac 
et al., 2004), se diferindo, no entanto, das definições 
mais utilizadas do CFE pelo fato de empregar na sua 
delimitação de espécie apenas aqueles caracteres que 
fazem a diagnose ao nível metapopulacional, ou seja, 
num nível logo acima do indivíduo, conferindo um rigor 
conceitual ao CFGE num ponto onde existe grande am-
biguidade no CFE (Johnson et al., 1999; Aleixo, 2007). 
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o entendimento por parte de biólogos evolucio-
nistas e conservacionistas que a diversidade filética 
(metapopulacional) é a célula de preservação mais 
básica em biologia da conservação, implica que os 
conceitos de espécie mais úteis nesta disciplina serão 
justamente aqueles que resgatam mais prontamente a 
equivalência entre uES e “espécies”, como o CFE ou a 
“segunda geração” de conceitos filogenéticos como o 
CFGE. É verdade que o CBE também pode acomodar a 
perspectiva metapopulacional de conservação através 
da categoria taxonômica subespécie, mas é preciso 
destacar três motivos principais pelos quais a adoção 
do CBE e suas subespécies não convém no contexto da 
biologia da conservação:
1) o tratamento de metapopulações em trajetórias 

evolutivas independentes (que constituem automati-
camente uES) como subespécies, confunde ou mesmo 
minimiza perante a opinião pública sua importância 
como alvos para a conservação, o que não aconteceria 
caso as mesmas fossem tratadas explicitamente como 
espécies distintas (Zink, 2004). indiscutivelmente, o 
apelo heurístico da palavra espécie é bem maior para 
a esmagadora maioria da população humana (e em 
especial os tomadores de decisão) do que subespécie, 
uma unidade taxonômica até agora considerada de 
baixa prioridade para a inclusão em bancos de dados 
utilizados no planejamento da conservação (Haiget al., 
2006), em grande parte também devido à imprecisão 
quanto à sua definição (Aleixo, 2007).

2) Como já demonstrado acima e ao contrário do que já 
foi proposto explicitamente (isaac et al., 2004; mace, 
2004), espécies biológicas politípicas (geralmente 
bastante inclusivas evolutivamente) não constituem a 
melhor unidade de análise na etapa do planejamento 
da conservação se, na fase imediatamente seguinte, 
se pretende focar as ações no nível metapopulacional 
(em uES). o grande risco neste caso é não detectar 
metapopulações ameaçadas de espécies politípicas de 
ampla distribuição e grandes efetivos populacionais, 
que têm seu estado de ameaça “mascarado” pelo 
conjunto de metapopulações (ou subespécies) que 
integram a espécie biológica como um todo. uma 
vez não identificadas na etapa de planejamento, es-
tas metapopulações (ou uES) não serão obviamente 
alvos de ações conservacionistas em tempo hábil, 
num claro prejuízo para a reversão do seu estado de 
ameaça. uma alternativa seria considerar subespécies 
separadas ao invés de espécies politípicas como as 
unidades de análise (ver Haig et al., 2006), mas como 
já mencionado acima, essa proposta é de difícil im-
plantação e depende de amplas revisões taxonômicas 

equivalentes em escopo àquelas necessárias para se 
diagnosticar espécies filogenéticas dentro de espécies 
politípicas.

3) o CBE (com suas espécies politípicas) é na verdade 
um conceito utilizado sistematicamente apenas para 
uma minoria dos grupos taxonômicos, notadamente 
aves e mamíferos (Hershkovitz, 1977; Watson, 2005; 
Aleixo, 2007). Em outros grupos de vertebrados como 
anfíbios, peixes e répteis, o conceito de subespécie 
é utilizado de forma bastante esporádica, o mesmo 
acontecendo com invertebrados (exceto borboletas) 
e plantas (Barrowclough & Flesness, 1996; Zink, 
1997; Watson, 2005; Haig et al., 2006). Portanto, num 
contexto de revisão taxonômica ampla com vistas a 
diagnosticar espécies ou subespécies válidas a serem 
consideradas como uES, é muito mais lógico a não 
utilização do CBE e de espécies politípicas, sendo 
mais justificável a adoção dos conceitos filogenéticos 
(sensu isaac et al., 2004) que são, ao mesmo tempo, 
consistentes com a definição de espécies na maior 
parte dos grupos biológicos e com o conceito de uES 
(Zink, 1997; Hey et al., 2003; Watson, 2005; Aleixo 
2007). 
Sem dúvida alguma, a aparente estabilidade de espé-

cies biológicas, aspecto este tão propalado dentro da 
biologia da conservação por alguns autores (isaac et al., 
2004; mace, 2004), é na verdade apenas aparente e expli-
cada pelo fato dos principais grupos nos quais o CBE foi 
aplicado (aves e mamíferos) serem, ao mesmo tempo, os 
mais bem estudados taxonomicamente, os historicamen-
te mais ligados ao estudo de processos evolutivos e os 
mais “carismáticos” junto ao grande público, exercendo, 
portanto, uma influência desproporcional na biologia 
como um todo. É importante lembrar que mesmo nestes 
grupos, antes da síntese evolutiva (mayr, 1942), boa 
parte dos táxons hoje considerados subespécies eram 
tratados como espécies; posteriormente, estes mesmos 
táxons foram agrupados dentro de espécies biológicas 
criadas através de revisões taxonômicas sumárias, na 
grande maioria das vezes sem qualquer tipo de análise 
formal de caracteres, particularmente para grupos das 
regiões tropicais (Aleixo, 2007). Atualmente, ornitólogos 
e mastozoólogos estão gastando um tempo considerável 
revisando limites inter-específicos de espécies biológicas 
politípicas delimitadas de uma maneira tão precária, na 
maior parte das vezes chegando à conclusão que “novas” 
espécies devem ser desmembradas daquelas espécies 
biológicas politípicas “estáveis” (delimitadas há mais de 
30 ou 40 anos), mesmo quando o próprio CBE é utilizado 
à luz de uma análise formal de caracteres (Groves, 2001; 
Aleixo, 2007). ou seja, parte significativa da “inflação 
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taxonômica” alardeada por vários autores (Alroy, 2003; 
isaac et al., 2004; mace, 2004) independe da questão 
do conceito de espécie adotado, estando intimamente 
relacionada à revisão de espécies politípicas através 
de tecnologias e um rigor científico não empregados 
quando elas foram delimitadas entre as décadas de 1940 
e 1980 (Aleixo, 2007).

um dos principais avanços do CFGE foi explicitamen-
te admitir e propalar o caráter subjetivo da atribuição 
de limites específicos inerente ao processo de revisão 
taxonômica. Neste sentido, espécies passaram a não 
ter uma definição absoluta, podendo ser delimitadas de 
modo alternativo ao longo do processo de cladogêne-
se, dependendo da pergunta ou enfoque científico de 
interesse (Queiroz, 2005). Assim, o foco da biologia da 
conservação em uES demanda uma definição prática de 
espécies com o objetivo de maximizar o reconhecimento 
e legitimidade taxonômica destes alvos, o que é plena-
mente consistente com a definição arbitrária de espécies 
fornecida pelo CFGE: metapopulações diferenciadas em 
trajetórias evolutivas distintas (Queiroz, 2005; Aleixo, 
2007). Neste sentido, levando em consideração os avan-
ços conceituais introduzidos pelo CFGE, uma agenda de 
trabalho comum entre taxonomistas e conservacionistas 
é proposta abaixo.

taxonoMIa e bIologIa da conservação: proposta 
de uMa agenda de trabalho

 
o entendimento que a biologia da conservação depen-
de da taxonomia para uma definição ao mesmo tempo 
objetiva, pragmática e cientificamente correta de uES 
abre um grande campo de interação entre estas disci-
plinas. A nova perspectiva de integração de diferentes 
conceitos de espécie oferecida pelo CFGE abre uma 
possibilidade de solução para o até então intenso e 
controverso debate sobre conceitos de espécie (Sites 
& marshall, 2004; Queiroz, 2005); ao mesmo tempo, 
biólogos conservacionistas chegam a um consenso sobre 
a utilidade de uES e como elas devem ser definidas em 
termos evolutivos (Hey et al., 2003). uma grande opor-
tunidade de integração entre taxonomia e biologia da 
conservação surge da necessidade de revisão ampla da 
validade de uma grande quantidade de táxons descritos 
até hoje, algo que deve ser alcançado para o reconheci-
mento efetivo de uES reais, evitando-se a possibilidade 
de que elas representem puros artefatos taxonômicos. 
Neste sentido, como já argumentado anteriormente, 
pouco importa se uES sejam equivalentes a subespécies 
válidas ou espécies filogenéticas; o fato é que o foco 

essencial deve ser na validade taxonômica de entidades 
correspondentes a uES.

Biólogos conservacionistas e agências governamen-
tais de proteção ambiental necessitam de listas con-
sensuais de táxons válidos compiladas por especialistas 
(seja na denominação de espécies ou subespécies, ambas 
equivalentes a uES) para o planejamento e execução 
de políticas de conservação (Haig et al., 2006), o que 
valoriza sobremaneira o papel do taxonomista nestas 
atividades. Por outro lado, essa demanda exige dos 
taxonomistas uma profunda reflexão sobre a natureza 
inerentemente arbitrária do processo de delimitação de 
espécies e, portanto, também sobre a necessidade de se 
adotar critérios explícitos para este fim consistentes com 
o enfoque conservacionista de espécie. Neste sentido, 
a demanda conservacionista pode ser um estímulo sem 
precedentes para a concretização da hercúlea tarefa 
de revisar amplamente a validade de diversos táxons 
nos diferentes grupos biológicos a partir de critérios 
explícitos e divulgação destes resultados num formato 
padronizado.

Ao curto prazo, uma iniciativa extremamente impor-
tante é a consolidação de listas taxonômicas consensuais 
para os diferentes grupos biológicos ao nível nacional. 
Estas listas, além de consistirem num grande avanço por 
sintetizarem a informação sobre a diversidade conhe-
cida de um determinado grupo de organismos no país, 
oferecem um ponto de partida para a diagnose de pro-
blemas taxonômicos ainda não abordados, permitindo 
inclusive traçar uma estratégia e o desenvolvimento de 
metas para o preenchimento destas lacunas. As diver-
sas sociedades científicas nacionais especializadas em 
grupos zoológicos, botânicos e microbiológicos têm 
um papel fundamental nesta iniciativa, pois elas con-
gregam profissionais com a especialidade necessária 
e uma massa crítica para a discussão destes consensos 
taxonômicos.

um exemplo já em avançado processo de consolida-
ção é a Lista de Aves do Brasil, publicada pelo Comitê 
Brasileiro de registros ornitológicos (CBro) da Socie-
dade Brasileira de ornitologia (SBo) desde 2005 (CBro 
2007). mais recentemente, os critérios de delimitação 
inter-específica adotados pelo comitê na consolidação 
da lista foram apresentados por Aleixo (2007); nesta pu-
blicação também foram discutidos critérios operacionais 
para aplicação do “conceito” de espécie escolhido (neste 
caso o CFGE), com a consequente discussão de níveis 
mínimos de diagnose e modos de verificação da monofi-
lia recíproca entre populações nos diferentes contextos 
geográficos do processo de cladogênese (Aleixo, 2007). 
Na sua presente versão, a Lista de Aves do Brasil está 
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ainda longe de ter todas suas espécies consistentes com 
os limites inter-específicos propostos pelo CFGE e com 
o conceito de uES (CBro 2007), mas as fundações para 
que isso aconteça no futuro já existem. o processo é 
necessariamente lento porque os critérios só são apli-
cados a casos já estudados e publicados em periódicos 
científicos, ou seja, ele depende completamente do 
fluxo de revisões taxonômicas publicadas, que podem 
demorar vários anos para se concretizar. Alternativas 
mais expeditas como aquela adotada para aves do mé-
xico, por exemplo, fornecem resultados mais imediatos 
(Navarro-Singüenza & Peterson, 2004), mas esbarram na 
questão do rigor metodológico (remsen, 2005). ou seja, 
não existe uma solução fácil e o processo de integração 
entre taxonomia e conservação deve necessariamente 
ser encarado como um investimento de longo prazo, 
onde o processo de aprimoramento progressivo das 
listas só poderá ocorrer se a agenda de trabalho conjunta 
tiver início desde já. A idéia que existem definições de 
espécie (como o CBE) que contém um menor nível de 
incerteza taxonômica e que, portanto, são mais estáveis 
e úteis para a sua utilização pela biologia da conservação 
no planejamento de longo prazo (ver isaac et al., 2004; 
mace, 2004) é completamente ilusória, como já discu-
tido anteriormente. incerteza taxonômica só pode ser 
removida com revisões taxonômicas, que por sua vez 
devem ser orientadas por critérios explícitos acordados 
por especialistas.

Assim, uma agenda de trabalho poderia ser iniciada 
com a consolidação de listas de táxons válidos por socie-
dades zoológicas, botânicas e microbiológicas brasileiras 
para seus respectivos grupos biológicos de interesse, 
nos moldes do que já foi feito para aves pelo CBro/
SBo (Aleixo, 2007; CBro, 2007). o conceito de espécie 
utilizado por cada uma destas sociedades pode variar, 
embora se sugira a utilização do CFGE em razão das suas 
várias vantagens já discutidas ao longo deste artigo. No 
entanto, o essencial é que, caso se opte alternativamente 
pela adoção do CBE, também sejam compiladas listas 
consensuais de subespécies válidas ou funcionais (sensu 
Barrowclough, 1982), ou seja, cuja validade taxonômica 
possa ser comprovada ou, no mínimo, razoavelmente 
assegurada pela comunidade de especialistas (Haig et al., 
2006). o foco do trabalho será listar entidades taxonômi-
cas válidas que possam ser imediatamente interpretadas 
como uES e, portanto, utilizadas prontamente nas etapas 
de planejamento e ações em prol da conservação da 
biodiversidade por parte da sociedade civil organizada e 
entidades governamentais (Hey et al., 2003).

Num segundo momento, a agenda teria que ser am-
pliada para o refinamento contínuo das listas produzidas 

através da incorporação periódica dos resultados de re-
visões taxonômicas e também da geração de demandas 
por estudos taxonômicos considerados prioritários, ou 
seja, focados naqueles casos mais controversos ou mal 
resolvidos. Neste momento, a participação da comuni-
dade de especialistas representada pelas sociedades 
científicas também será essencial.

Para a concretização destas metas bastante ambicio-
sas, é necessário antes de tudo que tanto organizações 
não-governamentais (oNGs) conservacionistas quanto 
agências governamentais de proteção ambiental e fo-
mento científico efetivamente compreendam a impor-
tância chave desempenhada pela taxonomia na biologia 
da conservação e estejam dispostas e investir recursos 
(cobrando resultados práticos) em revisões taxonômicas 
e na formação e ampliação do quadro de taxonomistas 
atuando no país. Várias estratégias neste sentido, par-
ticularmente no que concerne à esfera governamental 
ambiental e científica, já foram amplamente discutidas 
e propostas pelas sociedades científicas zoológicas 
brasileiras com o intuito de criar um forte programa na-
cional de pesquisa em taxonomia (marinoni et al., 2006). 
oNGs conservacionistas poderiam contribuir através 
de fundos específicos que apoiassem financeiramente 
estudos taxonômicos e a formação de taxonomistas nos 
moldes do programa “Beca”, coordenado pelo instituto 
internacional de Educação do Brasil – iEB (http://www.
iieb.org.br) e apoiado por várias fundações.

o produto desta parceria seria, ainda que ao longo 
prazo, a consolidação de listas de táxons válidos que 
podem ser interpretados alternativamente como espé-
cies biológicas, espécies filogenéticas, subespécies ou 
uES, dependendo do contexto enfocado. Se isso estiver 
disponível para os vários grupos biológicos finalmente 
será possível remover o efeito da incerteza taxonômica 
que tanto aflige não apenas a biologia da conservação, 
mas as ciências biológicas como um todo (Hey et al., 
2003; Agapow et al., 2004; Balakrishnan, 2005).
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Filogeografia e a descrição da diversidade 
genética da fauna brasileira

rESumo
A filogeografia pode ser definida como o estudo dos princípios e dos processos que delineiam 
a distribuição geográfica de linhagens genealógicas. As análises filogeográficas se baseiam na 
caracterização das relações filogenéticas de grupos de organismos e, com sua comparação 
se buscam padrões gerais. Esses dados podem auxiliar a embasar planos de conservação de 
organismos e de áreas que os abrigam. os estudos filogeográficos da fauna brasileira ainda 
são escassos face à diversidade, mas alguns padrões gerais podem ser citados para vertebrados 
terrestres: (1) Há uma grande diversidade sendo revelada por dados genéticos, com a descrição 
de linhagens desconhecidas ou pouco estudadas. Em alguns casos há concordância com dados 
independentes (ex. morfologia); (2) os dois grandes biomas florestais (florestas amazônica 
e atlântica) possuem histórias complexas: alguns organismos (pequenos mamíferos, aves e 
lagartos) que ocorrem nesses biomas não formam linhagens reciprocamente monofiléticas, 
mas em outros casos há congruência entre linhagens e biomas; (3) Dentro da mata Atlântica 
há diferenciação entre grupos do norte e ao sul. No entanto, o limite das linhagens varia: em 
alguns casos (lagarto e pequenos mamíferos) o limite se encontra próximo ao rio Doce e em 
outros casos (lagarto e aves), no ou próximo ao vale do rio Paraíba do Sul. isso não indica 
obrigatoriamente que esses rios sejam barreiras ao fluxo desses organismos; (4) Ainda dentro 
da mata Atlântica, lagartos e anfíbios de matas de brejos mostram diversificação significativa 
em relação a outros grupos. isso reforça a importância da conservação dessas áreas; (5) Em 
relação ao fator temporal, grande parte da diversificação intra-genérica parece ter ocorrido 
antes do Pleistoceno e boa parte da diversificação intra-específica parece se concentrar no 
Pleistoceno. No entanto, como provavelmente ainda haja muitas novas linhagens a serem 
descritas, esses padrões gerais podem ser revistos.

AbstrAct
Phylogeography is the study of the principles and processes that govern the geographic distribution 
of genetic lineages. the analyses are based on the description of phylogenies of groups of organisms 
and, through their comparison, general patterns are described. this data may help to plan 
conservation actions for organisms and their occurrence areas. the studies of brazilian fauna are 
scarce and still do not represent our megadiversity, but some general patterns can be identified for 
terrestrial vertebrates: (1) A great hidden diversity is being revealed by genetic analyses, unknown 
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or poorly known lineages are being described. In some cases there is congruence with independent 
data (e.g. morphology); (2) the two largest forest domains (Amazon and Atlantic forests) show 
complex histories: some organisms that occur in these biomes (small mammals, birds and lizards) 
do not present reciprocally monophyletic lineages, but in other taxa there is congruence between 
lineages and biomes; (3) Within the Atlantic forest, there is latitudinal differentiation. the 
localization of this break varies: in some cases (lizard and small mammals) it is close to the Doce 
river and in other cases (lizard and birds), it is at or close to the valley of the Paraíba do sul river. 
this does not mean that these rivers are barriers to these organisms; (4) Also within the Atlantic 
forest, lizards and amphibians from “brejos” are distinct from other groups. this reinforces the 
importance of conservation of these areas; (5) In general, the majority of species diversification 
seem to have occurred before the Pleistocene, while the intra-specific diversification occurred within 
this period. However, as there are more new lineages to be described, these general patterns may 
have to be revised.

Introdução

A diversidade de fauna animal no Brasil é ainda mal 
conhecida. mesmo em grupos de organismos relativa-
mente bem estudados como mamíferos e aves, ainda 
há espécies sendo descritas. Tradicionalmente, esses 
estudos de descrição se baseiam em dados morfoló-
gicos. Quando se adiciona informação genética, esse 
cenário se torna ainda mais interessante, pois podemos 
encontrar linhagens evolutivas (algumas corresponden-
tes a novas espécies) que dificilmente seriam descritas 
baseados em outros tipos de dados (ver Aleixo, neste 
volume). Em outras palavras, a diversidade genética 
nem sempre acompanha a diversidade morfológica. 
Daí a importância de, sempre que possível, usar várias 
informações independentes para estudar a diversidade 
nas suas diversas formas e níveis. Somente com essa 
integração poderemos compreender como e quando 
essa diversidade surgiu e se manteve.

Dentro desse contexto, a filogeografia é uma área 
que integra dados genéticos com a geografia e pode 
ser definida como o estudo dos princípios e dos 
processos que delineiam a distribuição geográfica de 
linhagens genealógicas (Avise, 1994). inicialmente são 
estabelecidas as relações filogenéticas de um grupo de 
organismos, vamos imaginar o caso de indivíduos de 
uma mesma espécie que ocorre em todo o território 
nacional. Essa reconstrução das relações pode ser 
feita utilizando, por exemplo, sequências de DNA de 
um determinado gene. Em seguida é avaliado se há 
agrupamentos e se estes são compostos de indivíduos 
que ocorrem em uma mesma área geográfica. Também 
se avalia se grupos de indivíduos com relações mais 
próximas ocorrem em áreas mais próximas. ou seja, 

busca-se avaliar se há congruência entre linhagens 
genéticas e sua distribuição espacial. Em um passo 
seguinte, é interessante estudar outros grupos de 
organismos que apresentam a mesma ou semelhante 
distribuição geográfica e comparar os resultados, bus-
cando possíveis padrões gerais. Essas análises podem 
ser realizadas em vários níveis taxonômicos e trazem 
dados relevantes para a biogeografia histórica. um 
outro ponto importante é que alguns dados genéticos 
permitem estimar o tempo de divergência entre linha-
gens; assim, conhecendo onde e quando a divergência 
ocorreu, é possível tentar associar dados de geologia, 
clima, palinologia e tantos outros, para buscar entender 
melhor como a diversificação das linhagens ocorre.

Em relação à conservação, os dados filogeográficos 
podem ser utilizados na identificação de linhagens 
antes não-conhecidas e que, dependendo da pressão 
por elas sofrida e dos seus tamanhos populacionais, po-
dem estar muito ameaçadas (ver Aleixo, este volume). 
Além disso, caso haja um padrão geral de distribuição 
geográfica das linhagens, é possível identificar áreas 
que podem ser importantes para a conservação. É 
importante ressaltar que tais decisões não devem ser 
tomadas somente baseadas em dados de filogeografia, 
mas em um conjunto de informações e com especia-
listas de várias áreas.

A seguir, discutimos alguns pontos gerais que as 
análises filogeográficas de animais terrestres que 
ocorrem no Brasil têm indicado e, para tanto, citamos 
alguns estudos como exemplos. Certamente há vários 
outros trabalhos que também ilustrariam de forma 
adequada os problemas abordados, mas o presente 
texto não tem a pretensão de fornecer uma revisão 
exaustiva sobre o tema.
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Vamos discutir como estudos de filogeografia (e, 
em alguns casos, estudos de filogenia) têm auxiliado 
na avaliação de quatro questões gerais: 1) há táxons 
ainda não descritos?, 2) os organismos podem ajudar a 
compreender a história dos biomas?, 3) o que a análise 
mais detalhada de organismos que habitam um bioma 
pode revelar? e 4) há um padrão geral de quando as 
diversificações ocorreram?

grande dIversIdade críptIca

As análises genéticas moleculares têm revelado linhagens 
desconhecidas ou ainda pouco estudadas. Exemplos 
são encontrados em vários grupos de animais. Dentre 
os pequenos mamíferos, um estudo genético revelou 
a existência de uma possível nova espécie no gênero 
de marsupial Micoureus do leste da Amazônia (Costa, 
2003). A linhagem correspondente a essa nova espécie 
se encontra em uma politomia com as demais quatro 
espécies que ocorrem em praticamente todo Brasil, não 
tendo sido possível definir qual a espécie irmã. Já a com-
paração de indivíduos do pequeno lagarto Gymnodactylus 
darwinii ao longo de sua distribuição na mata Atlântica 
revelou três linhagens (Pellegrino et al., 2005a): uma 
associada a indivíduos amostrados nos estados de São 
Paulo e do Espírito Santo e com cariótipo com 2n=38 
cromossomos e as outras duas linhagens que ocorrem 
no nordeste e que possuem 2n=40 cromossomos. Esses 
dados levaram os autores a propor que G. darwinii seja 
composta de duas espécies. Em aves podemos citar o 
caso de Xiphorhynchus fuscus fuscus (Dendrocolaptidae) 
que ocorre no sul da Floresta Atlântica e que apresenta 
duas linhagens associadas às áreas de distribuições: 
uma mais ao norte e outra mais ao sul do vale do rio 
Paraíba do Sul (Cabanne et al., 2007). Essa diferenciação 
genética é congruente com a diferenciação morfológica 
entre os dois grupos (Albuquerque, 1996) e, portanto, 
merece ser reconhecida. No entanto, nesse caso o nível 
de diferenciação das linhagens seria compatível com 
uma variação intra-específica.

Linhagens ou táxons revelados por estudos genéticos 
e congruentes com outros dados independentes podem 
merecer atenção em relação à sua conservação. Pois, por 
exemplo, podem ter pequeno tamanho populacional 
(que certamente se reduz devido à sua separação do 
grupo original) ou sua distribuição pode coincidir com 
áreas especialmente degradadas. Assim, tais dados 
podem ajudar a alocar esforços na conservação desses 
organismos e de seus hábitats.

coMplexIdade dos bIoMas

Ao inferir a história dos organismos podemos começar 
a avaliar a complexidade da história dos biomas onde 
ocorrem. Como a diversidade de organismos encon-
trada na região neotropical ainda é pouco conhecida, 
os padrões precisam ser descritos antes de podermos 
compreender os processos envolvidos. No entanto, 
o cenário atual do conhecimento sugere que os dois 
grandes biomas florestais da região neotropical, as 
Florestas Amazônica e Atlântica, parecem ter histórias 
bastante complexas. Alguns organismos que ocorrem 
em ambas as formações se agrupam em linhagens re-
ciprocamente monofiléticas enquanto outros grupos 
não formam um clado.

A análise comparativa de 11 táxons monofiléticos de 
pequenos mamíferos florestais (roedores e marsupiais; 
Costa, 2003) ilustra bem esse cenário. Dentre os 11, 
não foi possível estabelecer as relações entre linhagens 
de quatro táxons, para um (Phylander) todas as linha-
gens da Amazônia (Am) formam um clado monofilético, 
em quatro casos (Metachirus nudicaudatus, Marmosa 
murina, Oryzomys megacephalus e Oecomys trinitatis) o 
componente da Floresta Atlântica (FA) se encontra 
em um clado inclusivo dentro de um clado maior 
contendo organismos da Am ou da diagonal de matas 
abertas (DA) e em três casos (rhipidomys, caluromys 
e Marmosops) as linhagens da FA não formam grupo 
monofilético. Além disso, a autora desse estudo mo-
lecular de pequenos mamíferos (Costa, 2003) também 
ressalta a importância dos organismos florestais que 
ocorrem na DA como parte integrante da diversidade 
florestal no neotrópico. Finalmente, parece haver uma 
tendência de localidades no sudoeste da DA serem 
mais próximos à Am e localidades no nordeste mais 
relacionados à FA. um exemplo com aves é o estudo 
filogenético do gênero Xiphorhynchus (Aleixo, 2002) 
cujos táxons avaliados ocorrem, de um modo geral, 
na Amazônia, na mata Atlântica e na América Central 
e não se agrupam segundo o bioma de ocorrência. Já 
com lagartos do gênero Leposoma (Pellegrino et al., 
2005b), há congruência entre linhagens e biomas, com 
as espécies da FA e as da Am se agrupando em clados 
reciprocamente monofiléticos bem suportados. No 
entanto, no gênero de lagartos Enyalius (Bertolotto, 
2006) tal congruência não foi encontrada.

Essa complexidade da história dos biomas deve 
refletir os diversos eventos de mudança aos quais a 
região neotropical esteve sujeita em vários momentos 
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no passado. Entre eles podemos citar as mudanças 
climáticas globais, a orogênese dos Andes, a formação 
e mudança nas bacias hidrográficas, entre outros.

dIversIdade na floresta atlântIca

A Floresta Atlantica (FA) está especialmente sob pressão, 
sendo que muito pouco da cobertura existente antes da 
chegada dos europeus persiste ainda hoje. Diversos or-
ganismos que ocorrem nesse bioma mostram um padrão 
de distribuição da variabilidade genética com um compo-
nente mais ao norte e outro mais ao sul. Podemos citar 
pequenos mamíferos dos gêneros rhipidomys, Micoureus 
e Metachirus (Costa, 2003), a preguiça bradypus variegatus 
(moraes-Barros et al., 2006), a serpente bothrops jararaca 
(Grazziotin et al., 2006), o lagarto Gymnodactylus darwinii 
(Pellegrino et al., 2005a), o gênero de lagartos Enyalius 
(Bertolotto, 2006) e a ave Xiphorhynchus fuscus (Cabanne 
et al., 2007). o interessante é que a separação desses 
grupos apresenta alguma coincidência geográfica. Em 
alguns casos há uma associação com o rio Doce e em 
outros, o contato entre as linhagens ocorre dentro do 
estado de São Paulo (próximo ao vale do rio Paraíba do 
Sul ou mais ao sul do estado). isso não significa que esses 
marcos sejam os fatores que causaram a divergência das 
linhagens, mas que há certa coincidência espacial.

Dentre os tipos florestais que compõem a FA, os 
brejos de altitude que ocorrem em elevações dentro 
da caatinga são bastante interessantes. Nesses encra-
ves florestais ocorre uma diversidade de organismos 
que têm se mostrado geneticamente diferenciados de 
outros que ocorrem no bioma. Como exemplo, pode-
mos citar uma filogenia do gênero de lagarto Leposoma 
(Pellegrino et al., 2005b) que indicou que a espécie que 
ocorre na Serra do Baturité (L. baturitensis) foi isolada 
há muito tempo e não teve contato subsequente com 
florestas da costa leste. Já um estudo molecular com 
os anfíbios florestais Proceratophrys boiei e Ischnocnema 
gr. ramagii amostrados em vários brejos revelou que 
cada um abriga um grupo monofilético ou quase mo-
nofilético (Carnaval & Bates, 2007). Em outras palavras, 
cada encrave possui sua história evolutiva diferente. 
As estimativas de datas das divergências das linhagens 
desses anfíbios e dos eventos de expansão populacional 
coincidem com períodos mais secos e com períodos de 
máximos pluviais, respectivamente. Como esses brejos 
de altitude têm sido degradados pela ação humana, é 
possível reforçar a argumentação a favor da conservação 
de cada encrave baseado na presença desses grupos 
geneticamente únicos.

data de dIversIfIcação

Em geral, as estimativas de datas dos eventos de di-
versificação intragenéricas (ou seja, a divergência de 
linhagens que originaram as espécies) apontam para 
antes do Pleistoceno. isso ocorre, por exemplo, em vá-
rios pequenos mamíferos (Costa, 2003) e no gênero de 
ave Pionopsitta (ribas et al., 2005). Já a diversificação de 
linhagens dentro de espécies parece ter se concentrado 
no Pleistoceno. Tal padrão é encontrado, por exemplo, 
em morcegos (Ditchfield, 2000), no felino Panthera onca 
(Eizirik et al., 2001), em preguiças (moraes-Barros et al., 
2006) e na ave Xiphorhynchus fuscus (Cabanne et al., 2007). 
Há exceções a esse padrão geral, o que é esperado, pois 
estimar datas utilizando dados moleculares requer que 
vários parâmetros sejam conhecidos, e nem sempre 
estão disponíveis.

Apesar de termos apresentado alguns padrões gerais, 
como ainda não conhecemos bem a nossa megadiversi-
dade, é bem possível que esses padrões se modifiquem 
com a adição de novos dados.
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Estruturação genética na escala de paisagem

rESumo
o aumento na disponibilidade de bancos de dados geo-referenciados em escala regional, 
aliado aos numerosos marcadores genéticos disponíveis e às inovações nas análises esta-
tístico-espaciais, resultou em um enorme avanço na habilidade de estudar a influência das 
variáveis da paisagem na determinação da variação/estrutura genética nas populações. Como 
consequência, surgiu uma abordagem que integra ecologia de paisagem, estatística espacial 
e genética de populações (Landscape Genetics), permitindo o aprimoramento dos estudos 
tradicionais em genética de populações. Essa abordagem utiliza análises que permitem testar 
de forma explícita a influência das características do ambiente/paisagem no fluxo gênico, 
criando descontinuidades genéticas e estruturando geneticamente as populações. Existem 
várias questões básicas e aplicadas que podem ser estudadas com essa abordagem, mas 
em todos os casos um ponto que deve ser avaliado com cautela é o delineamento amostral 
para a coleta de material biológico, que nos estudos genético-populacionais normalmente 
é realizado de maneira “oportunista” em locais conhecidos ou de fácil acesso. A consequên-
cia é a possível falha na detecção da variação espacial nos dados genéticos, resultando em 
dificuldades no entendimento dos processos espaciais ou na inferência errônea do modelo 
ecológico-evolutivo subjacente aos padrões. Algumas dessas metodologias foram utilizadas 
para analisar a estrutura genética de Physalaemus cuvieri (Anura: Leptodactylidae) no Cerrado, 
com base em marcadores rAPD, relacionando-a aos padrões de ocupação humana no Estado 
de Goiás. Pode-se verificar que a variabilidade genética está estruturada nas populações 
e a análise de descontinuidade genética mostrou que existem características da ocupação 
humana que afetam a divergência genética entre populações de P. cuvieiri. Levando-se em 
conta estas informações, foi possível estabelecer de forma mais efetiva e complexa, unidades 
operacionais intrapopulacionais que conservem a variabilidade genética existente e auxiliem 
na definição de áreas que contenham populações mínimas viáveis. Embora os estudos de 
genética na escala de paisagem ainda possam ser considerados recentes, espera-se, para 
um futuro próximo, que um avanço nessa área dependerá do aprimoramento dos novos 
métodos, bem como de uma melhor amostragem de dados genéticos a fim de que estes 
possam ser analisados pelas técnicas espaciais e de ecologia da paisagem. Deste modo, 
existe uma diversidade de vocabulário, métodos e idéias sendo disponibilizados e somente 
será possível considerar “genética da paisagem” como uma disciplina, quando geneticistas 
de populações, ecólogos da paisagem e estatísticos espaciais comunicarem regularmente, 
disponibilizando tanto as ferramentas quanto a forma correta de uso das mesmas para a 
comunidade científica.

. . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . .
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AbstrAct
the increase availability of many georefereences databanks at regional scale, associated with 
many recently developed molecular markers and innovations in spatial data analysis techniques 
resulted in a great advance in our ability to study the influence of explanatory variables measured 
at landscape scale in the determination of population genetic variation. As a consequence, a new 
approach emerged, by integrating landscape ecology, spatial statistics and population genetics 
(Landscape genetics), improving the more traditional studies of population genetics. this new 
approach uses analyses that allow a direct test of how environment creates genetic discontinuities 
and drives population genetics structures. there are many basic and applied questions that 
can be studied with this new approach, but in all cases an important issue is that answering 
them require a much better sampling within and among local populations, which is currently 
performed in an opportunistic way. In this paper I used some of the  methodologies developed 
in the context of landscape genetics to evaluate population structure of Physalaemus cuvieri 
(Anura: Leptodactylidae) in cerrado, based on rAPD molecular markers and relating the patterns 
found with patterns of human occupation in the Goiás state. It was possible to detect a clear 
population structure in data, and analyses of genetic discontinuities showed that it is associated 
to elements of human occupation throughout the region. taking all evidence into account, it 
was possible to establish in a more effective way intraspecific operational units for conservation. 
Although landscape genetic studies are still recent, it is expected that advances in this new area 
will depend on the development of new methods, as well as a better sampling of new genetic data 
that can be analyzed using such techniques of spatial analyses and landscape ecology. thus, there 
is currently a diversity of terms, methods and ideas being formalized and only when population 
geneticists, landscape ecologists and spatial statisticians are able to freely communicate, making 
available well-developed and applied tools, landscape genetics will be considered a new and 
independent discipline.

Introdução

o aumento na disponibilidade de bancos de dados 
georeferenciados em escala regional, aliado aos nume-
rosos marcadores genéticos moleculares disponíveis e 
às inovações nas análises estatístico-espaciais, resultou 
em um enorme avanço na habilidade de estudar a in-
fluência das variáveis da paisagem na determinação da 
variação/estrutura genética existente nas populações 
naturais. Como consequência, surgiu uma abordagem 
que integra ecologia de paisagem, estatística espacial e 
genética de populações (Landscape genetics), permitindo 
o aprimoramento dos estudos tradicionais em genética 
de populações (manel et al., 2003; Guillot et al., 2005). 

A análise genética em escala de paisagem é uma área 
que está historicamente ligada aos trabalhos desen-
volvidos por robert r. Sokal e colaboradores a partir 
dos anos 70, recentemente inseridos em um contexto 
maior de genética geográfica (Epperson, 2003). Nessa 
nova área, diversas metodologias de análise estatísti- 
ca espacial são aplicadas com o objetivo de descrever 

padrões espaciais da variabilidade genética e revelar os 
processos microevolutivos subjacentes a esses padrões 
entre e dentro de populações de uma mesma espécie 
(manel et al., 2003). A aplicação dessas técnicas se am-
pliou nos últimos anos (manel et al., 2007; Storfer et al., 
2007), embora a maior parte dos trabalhos que avaliam 
componentes geográficos da variabilidade genética seja 
realizada em um contexto de filogeografia, que conside-
ra de forma espacialmente não-explícita de que modo 
linhagens filogenéticas definidas com base em marcado-
res moleculares (normalmente de DNA mitocondrial ou 
de cloroplasto) estão distribuídas no espaço geográfico 
em grandes escalas (regionais, continentais ou globais) 
(Avise, 2004; Diniz-Filho et al., 2008). 

Holderegger & Wagner (2006) acreditam que essa 
nova área de pesquisa irá induzir os ecólogos da paisa-
gem a pensar mais sobre os processos subjacentes aos 
padrões espaciais, do mesmo modo como os geneticis-
tas de populações deverão entender que os padrões na 
paisagem e atividades humanas podem estar associados 
à dinâmica dos processos microevolutivos que geram 
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divergência entre indivíduos e populações. Conse-
quentemente, os ecólogos poderão utilizar melhor os 
métodos moleculares modernos e os geneticistas de 
populações poderão formular e testar de maneira mais 
adequada hipóteses incorporando explicitamente as 
características da paisagem. 

A nova abordagem pretende entender a estruturação 
genética na escala de paisagem e, para tanto, necessita 
de análises que permitam testar de forma explícita a 
influência das características do ambiente e/ou paisagem 
nos padrões de fluxo gênico, gerando descontinuidades 
que poderão influenciar na estruturação da variabilidade 
geneticamente presente nas populações. De um modo 
geral, a proposta é avaliar o poder de explicação adicio-
nal dessas características, levando-se em consideração 
a escala de paisagem no processo de modelagem, 
quando comparado ao efeito simples das distâncias 
geográficas que, seguindo as abordagens clássicas em 
genética de populações, seria o “modelo nulo” a ser 
utilizado (Holderegger & Wagner, 2006). 

outras aplicações possíveis, a partir dessa aborda-
gem, é a de identificação dos limites da distribuição 
geográfica das espécies crípticas, que são gerados 
por interrupções ao fluxo gênico entre as populações 
centrais e periféricas e que não podem ser explicadas 
por nenhuma outra causa óbvia, bem como a detecção 
de zonas de contato secundário entre populações que 
estiveram separadas anteriormente (Storfer et al., 2007). 
Nesse contexto, para contribuir efetivamente para o 
entendimento de como os processos microevolutivos 
podem gerar estruturação genética espacial, os dados 
devem ser coletados com maior precisão e em uma esca-
la espacial refinada, diferente dos estudos filogenéticos 
tradicionais (manel et al., 2003).     

os dois passos-chave para os estudos de genética na 
escala de paisagem são a detecção das “descontinuida-
des genéticas” e a estimativa da correlação destas com 
as características ambientais e da própria paisagem, tais 
como barreiras (por exemplo, montanhas, gradiente de 
umidade, regiões de intensa ocupação humana, padrões 
de matriz-manchas etc.). Essa abordagem propicia in-
formações que podem ser úteis em diversas áreas de 
pesquisa. Para biólogos evolucionistas e ecólogos, pode 
auxiliar no entendimento de quais e como ocorre a in-
fluência do movimento dos indivíduos e/ou dos gametas 
na estruturação genética de uma população. Entender a 
dinâmica do fluxo gênico também é fundamental para 
conhecer os fatores que possibilitam ou previnem a 
adaptação local, além de possibilitar inferir como ocorre 
a difusão de novas mutações benéficas na população 
(Sork et al., 1999; Sork & Smouse, 2006). 

Contudo, uma das principais dificuldades da maioria 
dos biólogos e conservacionistas é exatamente determi-
nar o que se constitui uma barreira natural ou artificial 
ao fluxo gênico, dentro e entre populações, que está 
diretamente ligado à persistência da mesma em médio 
e longo prazo. Neste contexto, as respostas advindas 
dessa área poderão auxiliar no aprimoramento, por 
exemplo, da habilidade em delinear unidades Evolutivas 
Significativas (Evolutionary significant Units), unidades 
de manejo (Management Units), unidades de Conser-
vação (conservation Units) ou unidades operacionais 
(Operational Units) mais eficientes, que são dependentes 
da detecção da existência bem como da estimativa da 
magnitude da subdivisão genética entre as populações 
(moritz, 1994; Crandall et al., 2000; moritz, 2002; 
Diniz-Filho & Telles, 2002; Diniz-Filho et al., 2008).  

Existem várias questões básicas e aplicadas a serem 
examinadas com essa nova abordagem de análise gené-
tica na escala de paisagem que podem ser sintetizadas 
em cinco categorias: 1) quantificar a influência da 
configuração das populações e variáveis da paisagem 
na variação genética; 2) identificar barreiras que redu-
zem o fluxo gênico; 3) identificar dinâmica de fonte-
sumidouro e movimentos em corredor; 4) entender as 
escalas espaciais e temporais dos processos ecológicos, 
e; 5) testar hipóteses ecológicas espécie-específicas 
(Storfer et al., 2007).

As categorias 1 e 2 têm sido o escopo principal da 
maioria dos trabalhos, de modo que o objetivo principal 
dessas novas aplicações é quantificar o efeito da confi-
guração da paisagem nas estimativas indiretas de fluxo 
gênico e estruturação populacional (Telles et al., 2007; 
Soares et al., 2008). Neste contexto, os dados genéticos 
têm sido utilizados para identificar descontinuidades 
genéticas através da identificação de barreiras que 
geram interrupções muito ou pouco abruptas ao fluxo 
gênico, dependendo do tipo de barreira presente nas 
áreas de estudo (Storfer et al., 2007). A possibilidade de 
identificar essas barreiras tem implicações importantes 
para o melhor entendimento dos fatores ecológicos, dos 
processos microevolutivos e contribuir para o delinea-
mento de estratégias eficientes de conservação biológica 
(Dodd et al., 2004; Gee, 2004; Funk et al., 2005).

Entender a dinâmica de fonte-sumidouro e a variação 
qualitativa entre habitats pode ser útil para identificar 
movimentos em corredor e auxiliar na proposição de 
delineamentos de reservas para a conservação. outra 
possibilidade é a detecção de padrão de fluxo gênico as-
simétrico, utilizando dados gerados por alelos privados, 
para identificar habitats que contem populações fonte 
e sumidouro e estimar o número de migrantes entre as 
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populações, usando uma abordagem de coalescência 
(Avise, 2000; Beerli & Felsenstein, 2001) ou “assignment 
test” (Wilson & rannala, 2003).   

A título de exemplo, em seguida serão apresentados 
os resultados de um trabalho que utiliza essa abordagem 
de análise genético-populacional na escala de paisagem. 
o objetivo geral do trabalho foi analisar a estrutura ge-
nética de populações de Physalaemus cuvieri (Amphibia: 
Anura: Leptodactylidae) do Cerrado, utilizando marca-
dores rAPD, relacionando-a aos padrões de ocupação 
humana no Estado de Goiás e, com base nos padrões 
de autocorrelação espacial, delineando unidades ope-
racionais que permitem definir estratégias ótimas para 
a conservação da variabilidade genética da espécie. 

defInIção de unIdades operacIonaIs para a 
conservação de Physalaemus cuvIerI (anura) e 
padrões de ocupação huMana do estado de goIás

um dos maiores desafios científicos deste século é de-
senvolver e programar estratégias para evitar a perda de 
uma parcela importante da biodiversidade global devida 
principalmente ao aumento acelerado das atividades 
humanas (Fahring, 2003; Ewers, 2005). De fato, em di-
versos biomas brasileiros, notadamente a mata Atlântica 
e o Cerrado, o processo de ocupação humana fez com 
que fragmentos pequenos e isolados sejam os únicos 
representantes atuais da antes abundante cobertura 
vegetal (oliveira & marquis, 2002).

Conforme já discutido, está claro que o conheci-
mento da estrutura genética das populações naturais, 
especialmente quando estabelecido a partir de dados 
moleculares (marcadores neutros), pode ser de grande 
importância para estabelecer programas de manejo 
e conservação destas populações (Crozier, 1997; 
Frankham et al., 2003; Avise, 2004). Em um sentido 
amplo, o problema na conservação dos Cerrados, como 
ocorre em diversas regiões do mundo, tem raízes nas 
políticas agrícolas e de ocupação territorial impróprias, 
bem como no crescimento rápido da população humana. 
Historicamente, a expansão agropastoril e o extrati-
vismo mineral no Cerrado têm se caracterizado por 
um modelo de expansão de área com baixa eficiência 
relativa, com elevado impacto ao meio ambiente (Klink 
& moreira, 2002; Galinkin, 2003). 

os anfíbios, de uma maneira geral, têm sido utili-
zados como bio-indicadores de ambientes alterados 
por serem animais muito sensíveis às mudanças no 
seu habitat natural, como os causados pelos processos 
descritos acima. investigações sobre as respostas desses 

organismos às alterações ambientais são importantes 
para a biologia da conservação, pois existem evidências 
quantitativas sobre o declínio de várias de suas popu-
lações em todo o mundo (Stuart et al., 2004). Espécies 
que são localmente abundantes e/ou têm maior área 
de distribuição geográfica, tais como bufo paracnemis, 
Hyla albopunctata, H. minuta, Leptodactylus ocellatus e 
Physalaemus cuvieri, entre outras, poderiam servir como 
organismos-modelo para avaliar esses processos de 
fragmentação da paisagem e da perda de habitats na 
região do Cerrado (Colli et al., 2002) e avaliar as conse-
quências dessas modificações da paisagem na dinâmica 
microevolutiva das populações de cada espécie. A fim 
de ilustrar a aplicação de algumas técnicas de analise 
genética na escala de paisagem, foram analisadas 18 
populações locais de Physalaemus cuvieri no Estado de 
Goiás, seguindo a metodologia discutida em detalhe 
por Telles et al. (2006, 2007). 

Variabilidade genética entre e dentro de populações 
locais
De uma maneira geral as populações de Physalaemus 
cuvieri apresentam uma considerável variabilidade 
genética considerando os 9 primers de rAPD selecio-
nados. o número de locos por primer variou entre 4 e 
17, totalizando 126 locos nas 18 populações analisadas. 
A proporção de locos polimórficos variou entre 81% 
e 94% nas populações, com um valor global de 97%. 
A diversidade genética ou heterozigose esperada foi re-
lativamente alta e não variou muito entre as populações, 
alcançando valores entre 0,318 e 0,389 nas populações, 
com um valor global de 0,408.

A avaliação da estruturação da variabilidade gené-
tica utilizando uma Analise de Variância molecular 
(AmoVA) forneceu uma estimativa global de FST = 
0,101 (P < 0,0002, com 5000 permutações), de modo 
que 89,86% da variância genética está no componente 
intrapopulacional. Considerando a escala geográfica 
em estudo (maior distância igual a 845,1 km), mesmo 
populações que estão próximas geograficamente já 
apresentam uma considerável divergência genética. 

Padrões espaciais da divergência genética das 
populações
A partir das análises de variabilidade genética entre 
e dentro das populações pode-se observar que existe 
diferenciação significativa entre as populações. A eta-
pa seguinte é verificar como a variabilidade genética 
está estruturada no espaço. As distâncias genéticas 
obtidas pela AmoVA (FST entre os pares de popu-
lações) variaram entre 0,012 e 0,175. Em função da 
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alta dimensionalidade dos dados genéticos utilizados 
(rAPD), não foi possível representar de forma satis-
fatória as distâncias genéticas utilizando técnicas de 
agrupamento ou ordenação, como uPGmA ou NmDS. 
isso mostra que não existe um padrão espacial claro 
que possibilite a interpretação global da estruturação 
da variabilidade genética, sugerindo que investigações 
mais detalhadas e que levem em conta outras variáveis 
que possivelmente estejam interferindo na microe-
volução destas populações devem ser realizadas. De 
fato, o teste de mantel revelou que há uma correla-
ção matricial baixa e não significativa entre distância 
genética e geográfica, igual a 0,140 (P = 0,129, com 
5000 permutações). Esses resultados sinalizam que a 
distância geográfica sozinha não é capaz de explicar o 
padrão espacial da variabilidade genética entre essas 
populações de P. cuvieri.

um correlograma multivariado pode ser obtido como 
uma extensão do teste de mantel e permite relacionar 
o coeficiente de correlação matricial com o aumento 
das distâncias geográficas (Figura 1), sugerindo haver 
um padrão de isolamento-por-distância na variação 
genética, com populações próximas no espaço geográ-
fico, situadas entre si a distâncias menores do que 180 
quilômetros, tendendo a ser mais similares genetica-
mente entre si do que o esperado pelo acaso (r = 0,169 
p= 0,042 com 5000 permutações). À medida que as 
distâncias geográficas aumentam as correlações matri-
ciais diminuem e deixam de ser significativas.

Correspondência entre Distâncias Genéticas e Dados 
Sócio-Econômicos e Ambientais
uma análise de descontinuidade foi realizada selecio-
nando-se 20% dos maiores desvios na relação entre 
distâncias genéticas e distâncias geográficas, mos-
trando que uma série de descontinuidades aparecem 
nas regiões Sudeste e Noroeste do Estado de Goiás, 
separando inclusive populações muito próximas no 
espaço geográfico.

uma inspeção visual das distâncias genéticas nessas 
conexões em relação ao mapa de fragmentos naturais 
remanescentes no Estado de Goiás com área > 100 
ha, disponibilizado pela SmArH do Estado de Goiás, 
sugere que efeitos antrópicos ligados à fragmentação 
da paisagem podem estar interferindo nos padrões de 
divergência genética e nas descontinuidades. A fim de 
avaliar de modo quantitativo essa hipótese, pareou-se as 
distâncias genéticas ao longo das conexões de Delaunay, 
com dados médios ou somas de algumas variáveis mais 
associadas a esse processo: Distâncias geográficas, em 
escala logarítmica (G); Ano médio de instalação dos mu-
nicípios (A); População humana no ano 2000, em escala 
logarítmica (P); renda per capita (r); Número de municí-
pios ao longo da conexão de Delaunay (Nm); Número de 
fragmentos naturais (NF); área dos fragmentos naturais 
(AF). Essas variáveis foram combinadas a fim de gerar 12 
modelos (Tabela 1), que foram então comparados pelo 
critério de Akaike (AiC) a fim de selecionar o modelo 
mais parcimonioso.

o menor valor de AiC foi obtido para o modelo que 
usa como preditores população humana e ano médio 
de instalação dos municípios (P + A, com AiCC = 
11,0909), seguido pelo modelo com as duas variáveis 
de fragmentação (AF + NF, com AiCC = 11.0932) e pelo 
modelo envolvendo distâncias geográficas e ano de 
instalação dos municípios (G + A, com AiCC = 11.0933). 
No modelo mais explicativo, distâncias genéticas mais 
elevadas aparecem em conexões com maior população 
humana e com anos médios de instalação mais elevados 
(menos tempo até o presente). Pode-se perceber que a 
combinação dos efeitos dessas duas variáveis preditoras 
(P e A) explica diferentes conjuntos de barreiras, o que 
é esperado considerando a baixa correlação entre P e 
A ao longo da rede (r = – 0,019).

Estratégias para a conservação da variabilidade 
genética
os resultados deste estudo mostram importantes efeitos 
de uma dinâmica diferenciada de ocupação humana 
entre as regiões do Estado de Goiás, que por sua vez 
determinam consequências diversas para a paisagem 

Figura 1 – Correlograma de Mantel construído com base nas 
distâncias genéticas (FsT) entre 18 populações de P. cuvieri, ao 
longo de cinco classes de distâncias geográficas. Os números 
indicam a probabilidade de erro tipo i obtida usando 5.000 
permutações pelo teste de Mantel. 
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natural. De fato, o mapa de remanescentes de vege-
tação natural mostra que nesta região restam áreas 
pequenas e muito fragmentadas de ambientes naturais 
(Figura 2). Assim, apesar do processo de ocupação hu-
mana ser relativamente recente, em termos de tempo 
ecológico-evolutivo, os resultados das análises genéticas 
já permitiram verificar que essa região, de fato, será um 
problema para a definição de estratégias de conservação 
para esta espécie e para biodiversidade como um todo. 
No caso de P. cuvieri, especificamente, populações viáveis 
podem ocupar áreas relativamente pequenas, de modo 
que mesmo essas regiões nas quais praticamente não 
existem fragmentos representativos na vegetação nativa, 
podem conter habitats adequados para esta espécie. 
Sendo assim, o problema a ser resolvido seria encon-
trar uma forma de possibilitar a conectividade entre 
estas pequenas “ilhas” para permitir o fluxo gênico e, 
consequentemente, a viabilidade das populações desta 
espécie a médio e longo prazo. 

Seguindo a metodologia proposta por Diniz-Filho 
& Telles (2002), as populações de P. cuvieri (amostras) 
distantes entre si até cerca de 180 km (o intercepto do 
correlograma) podem ser consideradas como unidades 
operacionais (Operational Units), ou seja, unidades gené-
ticas independentes para a conservação da variabilidade 
genética desta espécie. Embora existam muitas outras 
populações de P. cuvieri que não foram amostradas 

neste trabalho, utilizou-se a configuração espacial das 
18 populações analisadas geneticamente a fim de propor 
um conjunto mínimo de populações que permitiriam 
a manutenção da maior parte da diversidade genética 
quantificada via marcadores rAPD. A rede de unidades 
operacionais (uo) pode ser desencadeada a partir 
da localidade com maior variabilidade genética intra-
populacional. Para P. cuvieiri a população de Pontalina 
apresentou maior índice de diversidade genética e 
maior número de locos polimórficos, e pelo menos um 
indivíduo que contém bandas nos 126 locos analisados. 
A partir da população de Pontalina foram selecionadas 
apenas populações que distem entre si aproximadamen-
te 180km, totalizando assim oito unidades operacionais 
(Figura 3A).

Entretanto, mesmo populações próximas geogra-
ficamente podem apresentar descontinuidades gené-
ticas em função dos processos de ocupação humana, 
principalmente nas regiões sudoeste e sul do Estado, 
conforme já discutido. Essa descontinuidade causa in-
clusive uma subestimativa da magnitude da redundância 
na variabilidade genética medida pelo teste de mantel. 
Assim, o procedimento de escolha de unidades opera-
cionais precisa ser modificado a fim de corrigir essas 
descontinuidades espaciais. Para levar em consideração 
esse efeito de descontinuidades genéticas, a rede com 
8 unidades operacionais definida anteriormente foi 

TaBELa 1 – resultados da seleção de modelos para explicar a divergência genética ao longo das conexões na rede 
de delaunay, utilizando o critério de akaike. valores de ri menores do que 2 indicam modelos mais informativos.

  MODELOS* AICC rI wI R2

 1 saturado 40,51240 29,42150 0,00000 0,34560

 2 g + a 11,09330 0,00240 0,28843 0,13570

 3 g + a + P 15,01392 3,92302 0,04062 0,26540

 4 g + a + P + r 19,64992 8,55902 0,00400 0,28480

 5 g + a + P + r + NM 25,21308 14,12218 0,00025 0,30970

 6 NF + aF 11,09325 0,00235 0,28844 0,13850

 7 NF + aF + P 15,01321 3,92231 0,04063 0,30280

 8 NF + aF + P + NM 19,64956 8,55866 0,00400 0,30380

 9 NF + aF + P + NM + r 25,21302 14,12212 0,00025 0,31320

 10 a + g + NF + aF 19,65230 8,56140 0,00399 0,15930

 11 P + r + NM 15,01367 3,92277 0,04062 0,27870

 12 P + a 11,09090 0,00000 0,28878 0,26260

(*) variáveis preditores nos modelos: distâncias geográficas, em escala logarítmica (g); ano médio de instalação dos 
municípios (a); População humana no ano 2000, em escala logarítmica (P); renda per capita (r); Número de municípios ao 
longo da conexão de delaunay (NM); Número de fragmentos naturais (NF); Área dos fragmentos naturais (aF).
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Figura 2 – (a) Mapa do ano de instalação dos municípios do estado de goiás; (B) Mapa da população residente nos municípios 
do estado de goiás em 2000 (PNUd, 2003); (C) remanescentes Florestais no estado de goiás (seMarH, 2004); (d) análise de 
descontinuidade genética sobre a rede de delaunay, com as linhas cheias indicando presença de barreiras.
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modificada, adicionando-se como novas unidades que 
apresentassem descontinuidade, desde que essa nova 
unidade não fosse geneticamente redundante em rela-
ção à outra unidade. Por este procedimento foram adi-
cionadas mais três unidades operacionais (Figura 3B).

Como do total dos 126 locos rAPD analisados, 78 
estão representados em pelo menos um indivíduo das 
18 populações, a análise de representatividade dos dois 
conjuntos de unidades operacionais definidas ante-
riormente foi feita utilizando-se os 48 locos restantes. 
A representação das bandas destes locos nos conjun- 
tos de unidades operacionais mostra que quando 
se leva em consideração a existência de descontinui- 
dades, a maior parte dos locos está contida em uma 
maior proporção de unidades operacionais na rede 
(Figura 4). Deste modo essa seria a solução mais efi-
ciente na definição de unidades operacionais para a 
conservação da variabilidade genética existente.

De qualquer modo é preciso chamar a atenção para 
o elevado nível de fragmentação das regiões sudoeste 
e sul do Estado de Goiás, nas quais estariam concentra-
das algumas unidades. Nesses casos, a persistência da 
variabilidade genética nas populações provavelmente 
poderia ser mantida, pelo menos em curto prazo, 
por uma estrutura metapopulacional (Smith & Green, 
2005; mas ver Higgins & Lynch, 2001), de modo que a 

Figura 4 – distribuição do número de locos representados 
com diferentes proporções no conjunto de populações locais 
utilizadas como unidades operacionais para a conservação.

unidade operacional seria composta por um conjunto 
de populações locais vivendo em pequenos fragmentos 
que devem estar conectados de modo eficiente para 
permitir a ocorrência de fluxo gênico que mantenha 
a variabilidade genética em níveis considerados bons 
para a espécie.
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consIderações fInaIs

Embora os estudos de genética na escala de paisagem 
ainda possam ser considerados recentes, espera-se, para 
um futuro próximo, que um avanço nessa área depende-
rá do aprimoramento dos novos métodos, permitindo 
tanto a obtenção quanto a transformação correta dos 
dados genéticos, de modo que eles possam ser analisa-
dos pelas técnicas espaciais e de ecologia da paisagem, 
que já estão bem desenvolvidas. Atualmente existem 
várias correntes de pesquisas que já disponibilizaram um 
volume de informações que permite direcionar e melho-
rar a nossa habilidade de integrar dados de genética de 
populações com análises em nível de paisagem. Dentre 
eles pode-se ressaltar: 1) melhoria da representação dos 
dados genéticos para análises espaciais; 2) incremento 
do poder de análise de dados ecológicos e 3); aumento 
de técnicas disponíveis, incluindo abordagens multiva-
riadas, validação de modelos e simulação da paisagem 
para avaliar mudanças na distribuição das espécies. 
Deste modo, existe uma diversidade de vocabulário, 
métodos e idéias sendo disponibilizados e somente será 
possível considerar “genética da paisagem” como uma 
disciplina, quando geneticistas de populações, ecólogos 
da paisagem e estatísticos espaciais comunicarem regu-
larmente, disponibilizando tanto as ferramentas quanto 
a forma correta de uso das mesmas para a comunidade 
científica.
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