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Resumo
A introducdo e a disseminagdo de espécies ndo-nativas, embora responsével por

gerar empregos e lucros, € uma das maiores ameacas a biodiversidade mundial, e
também uma causa de sérios prejuizos sOcio-econdmicos. Sabe-se que apenas uma
pequena parcela das espécies introduzidas chega a causar problemas detectaveis. O
maior desafio da Ecologia de bioinvasdes é determinar que caracteristicas bionémicas
tornam algumas espécies mais propensas a se tornarem invasoras e a causarem danos,
bem como as caracteristicas que tornam algumas comunidades mais susceptiveis aos
seus efeitos. A modelagem tem sido sugerida como uma das ferramentas para este fim.
Modelos de simulacdo podem ajudar a entender mecanismos gerais, a desenvolver
idéias e hipdteses, bem como direcionar a tomada de decisfes. Seguindo esta linha, o
presente trabalho teve por objetivo a constru¢cdo de um modelo baseado no individuo
(MBI), estocastico e espacialmente explicito, para a simulacdo da dinamica de
comunidades ecoldgicas e invasdes de espécies. O modelo esta voltado para espécies de
peixes, mas é geral o bastante para se aplicar a uma série de outros organismos
heterotréficos. Cada individuo de uma espécie consumidora (peixe) € acompanhado ao
longo de todo o seu ciclo de vida, possuindo uma série de caracteristicas biondmicas
que determinam sua estratégia reprodutiva, a potencialidade de interagdes com outros
individuos e com recursos basais, que apresentam aumento de biomassa segundo o
modelo logistico. O tamanho corporal € utilizado como eixo de nicho trofico,
determinando as interaces de predacdo, e também influencia fortemente as
caracteristicas de histdria de vida por meio de relagfes alométricas. Experimentos de
invasdes foram simulados para verificar a relagdo de algumas caracteristicas das
especies e das comunidades receptoras com o sucesso das invasdes e com os efeitos
destas sobre as comunidades. As comunidades receptoras foram construidas por meio
de processos de assembléia, no qual espécies criadas aleatoriamente eram introduzidas
seqiiencialmente no sistema, em intervalos regulares de tempo. Em seguida foram
promovidas invasdes planejadas, seguindo um delineamento fatorial, em que os
invasores se diferenciavam apenas por dois parametros da janela de predacdo
(amplitude de tamanhos de presas), e as comunidades, pela riqueza de espécies e pelo
namero de introducgdes de espécies que precederam a sua criacdo. Os resultados gerados

até o momento indicam que o tempo de permanéncia do invasor depende apenas de suas



caracteristicas intrinsecas, enquanto que o comportamento das comunidades receptoras,
no que diz respeito as variagdes nas biomassas e nas proporcdes de entingdo, dependeu
somente de suas proprias caracteristicas. Ndo se pode afirmar que a resposta das
comunidades foi um efeito das invasdes, uma vez que 0s invasores escolhidos
obtiveram um sucesso de colonizacgéo relativamente baixo. Resultados mais conclusivos
requerem a continuidade das simulacfes. A analise de sensibilidade do modelo aos seus
parametros e regras € sugerida como medida prioritaria, antes que se possa usar 0O
modelo para a comparacdo com dados de campo, e futuramente para o desenvolvimento

de ideias teoricas e aplicacOes praticas.



Abstract

The introduction and spreading of allien species worldwide represent a major
threat to global biodiversity, besides promoting serious economic and social impacts.
Despite of this, it is well known that only a minor proportion of these introdutions can
lead to detectable damages. The main concern of the ecology of biological invasions is
to find out which features of species enable them to become succesful invaders and
promoting negative impacts on the invaded ecosystems, as well as which kind of
communities are most prone to be victims of these impacts. Modelling has been
suggested as a promising tool to acomplish this task. Simulation models can help us to
understand general mechanisms, giving rise to new ideas and hypotheses, and also
advising decision making process. The main goal of the presente dissertation was to
elaborate a stochastic and spatially explicit individual-based model (IBM), to simulate
community dynamics and species invasions. At its present state, the model is oriented
towards fish species, but it can be used to represent a variety of other heterotrophic
organisms. In the simulations, every individual of a consumer species (fish) is followed
along their entire life cicle. Each one has some key bionomic features that determine its
reproductive strategies and the potential for interactions with other individuals and with
basal resources, the last growing according to the logistic model. Among all features
used, the body size is far the most important. Because it was framed as the determinant
trophic niche axis, the body size drives the patterns of predation within communities.
By means of alometric relationships, it has also strong influence on the life history of
model fish. Using the present model, invasion experiments were simulated to
investigate how some individual and community-level features are related to the invader
success and to its effects over the resident species. The baseline communities were set
up by a standard assembly process, in which randomly selected species were introduced
in the model system at regularly spaced time intervals. Later on, a factorial designed
experiment of invasions was carried out, differing planned invader species by only two
parameters of the predation window (the size range that caracterizes susceptible preys
and resources), and differing resident communities by species richness and the number
of preceding invasions during assembly. The results point out that the time invaders
remained in the communities until extinction depended only from their intrinsic

caracteristics (that related to predation window), whereas the response of resident



commmunities, measured as changes in species biomass and as percentage extinctions,
depended only from their own features (species richness and assembly history). It is not
possible yet to say whether the responses of communities were really influenced by the
invaders, as none of these were able to survive the entire simulation time (50 years), and
most of them went extinct in less than five years of simulation. So, their net effects over
the resident species should be presumably minimal. More conclusive results require the
continuity of simulation experiments. A sensitivity analysis is suggested as a prioritary
effort, before the model can be tested against data, and be applied for theoretical or

pratical pourpouses.



1. Introducéo e revisao bibliografica

1.1. O problema: invasdes de espécies

A introducdo e a integracdo de espécies nao-nativas em comunidades naturais
representa um problema ecoldgico de proporg¢des globais e produz efeitos algumas
vezes catastroficos (MACK et al., 2000). O impacto provocado por invasdes bioldgicas
¢ cientificamente reconhecido ha muito tempo (ELTON, 1958). Sua ocorréncia foi
responsavel por cerca de 38% de todas as extingdes de animais historicamente
registradas de 1600 a 1980 (FLATHER et al., 1994 in BROWN & LOMOLINO, 1998)
e tem provocado enormes prejuizos econémicos (PIMENTEL et al., 2000). E
oficialmente reconhecida como a segunda maior causa de extingdes no mundo
(WILCOVE et al., 1998; TUCN, 2003). Embora esta posic¢ao seja alvo de controvérsias
(GUREVITCH & PADILLA, 2004) a seriedade dos impactos gerados ¢ indiscutivel.
Uma espécie invasora, ao se integra na comunidade nativa, pode perturba-la de quatro
formas principais: 1) promovendo a modificacdo do habitat original e degradando um
ambiente antes favoravel a algumas espécies; ii) promovendo, através da hibridizagdo, a
degradagdo genética de populacdes nativas; iii) introduzindo doengas e parasitas; € iv)
desestruturando a comunidade nativa, por meio das interagdes troficas com suas
espécies (WELCOMME, 1988; SIMBERLOFF, 1995).

As introdugdes de peixes em larga escala ¢ um fendmeno comparativamente
recente. Embora algumas transferéncias na Europa tenham sido datadas da Idade Média,
a grande maioria das introdu¢des ocorreram a partir do final do século XIX
(WELCOMME, 1988). Este autor relata a ocorréncia de 1354 introducdes de 237
espécies em 140 paises somente até 1985. Esses numeros devem subestimar em muito o
numero total de introdugdes, pois ndo levam em consideracdo a transferéncia de
espécies dentro de cada pais. Dentre os motivos relatados para as introdugdes constam:
1) a melhora de estoques pesqueiros; 1) a ornamentagao; iii) o controle de organismos;
1v) a pesca esportiva; e v) a aqiiicultura, sendo os dois ultimos os principais. Muitos
casos ocorrem por acidente, e dentre estes, a introducdo de parasitas ou patdogenos se
destaca pelos grandes prejuizos e pela enorme dificuldade na detec¢do inicial e

conseqiientemente na conten¢ao da chegada destes em novos ambientes.



Ambientes aquaticos continentais sdo reconhecidamente vulneraveis aos efeitos
de invasdes, assim como ilhas oceanicas, muito provavelmente devido ao seu relativo
isolamento e pequena area (SIMBERLOFF, 1995). O declinio das populacdes de peixes
nativos ¢ um evento observado freqiientemente nos casos de invasdes bem sucedidas
nestes ambientes (ROSS, 1991). Embora a maior parte das introdugdes ja relatadas nao
tenha provocado efeitos significativos (colapso de populagdes ou extingdes locais),
alguns exemplos drasticos de perturbagdes tém sido observados apods a introducdo de
espécies piscivoras de peixes (FERNANDO, 1991; MOYLE & LIGHT, 1996).

A predagdo ¢ reconhecida como um dos fatores mais importantes na estruturagao
de comunidades aquaticas (BROOKS & DODSON, 1965; ZARET, 1972; GILINSKY,
1984; THORP & COTHRAN, 1984; SIH et al., 1985; THORP, 1986; JACKSON et al.,
2001). Assim, no lago Gatun, Panama, a introdu¢do do tucunaré Cichla ocellaris
promoveu a desestruturacdo da comunidade nativa e levou a drastica diminui¢do da
abundancia e talvez a extingdo de espécies nativas (ZARET & PAINE, 1973; ZARET,
1975). A introdugdo da perca do Nilo Lates niloticus no lago Vitéria, na Africa, causou
o declinio populacional e desaparecimento temporario de centenas de espécies
endémicas de ciclideos (KITCHELL et al., 1997). Na regido do vale do médio Rio
Doce, Minas Gerais, as espécies introduzidas Cichla sp. e a piranha vermelha
Pygocentrus nattereri estdo sendo responsaveis pela reducdo da diversidade da
ictiofauna do complexo lacustre (LATINI & PETRERE, JR., 2004) e provocaram a
extincdo de quase metade das espécies nativas de peixes do lago Dom Helvécio,
localizado no Parque Estadual do Rio Doce-MG (GODINHO & FORMAGIO, 1992;
GODINHO, 1994). Pode-se argumentar que tais espécies, ou foram realmente extintas,
ou s3o atualmente tdo raras que detecta-las ¢ extremamente dificil.

A despeito da magnitude desse problema, o atual estado de conhecimento
cientifico sobre o assunto encontra-se muito aquém do desejavel. A grande dificuldade
de se fazer estudos preditivos sobre invasdes, reside na enorme complexidade de
interagdes envolvendo as comunidades ecologicas e na imprevisibilidade das relagdes
entre espécies invasoras e comunidades invadidas. Os efeitos de uma invasdo,
principalmente indiretos, sdo muitos complicados de se identificar e de quantificar na
natureza (SIMBERLOFF, 1995). Até mesmo tentativas de erradicagdo de invasores tém

provocado efeitos indiretos inesperados sobre comunidades nativas (SIMBERLOFF,



2001; ZAVALETA et al., 2001). A imprevisibilidade nos resultados, os altos custos de
planejamento e implementacdo e a ineficiéncia no exterminio de invasores tém
acompanhado os planos de erradicagdo, tornando estes uma alternativa muito pouco
viavel para a mitigacdo dos danos causados pelas invasdes biologicas. Outros dois
complicadores sdo: 1) a existéncia de interagdes positivas entre espécies invasoras, que
podem agir de forma sinérgica e provocar efeitos desproporcionalmente grandes nas
comunidades (SIMBERLOFF & HOLLE, 1999); e ii) interacdes indiretas entre
membros de uma comunidade, que podem promover resultados muitas vezes
inesperados sobre a dindmica populacional das espécies envolvidas (MILLER &
TRAVIS, 1996; BROWN et al., 2001). Além disso, o desconhecimento da estrutura
genética de invasores contribui para a falta de compreensdo dos processos de invasao. A
diversidade genética pode determinar o sucesso de um invasor (SAKAI et al. 2001;
LEE, 2002). Muitas vezes, a selecdo sobre caracteristicas genéticas se sobressai a
plasticidade fenotipica como elemento facilitador de uma invasdo (LEE, 2002), e
mudancas evolutivas rapidas podem ocorrer durante o processo. A ocorréncia de
mudangas evolutivas em eventos contemporaneos ¢ poucas vezes levada em conta. Sua
existéncia, entretanto, pode fazer com que os resultados de introducgdes e exclusdes de
espécies sejam inesperados e nada triviais (ABRAMS, 1996).

A realizagdo de estudos preditivos sobre bioinvasdes, principalmente em
ambientes aqudticos, tem carater de urgéncia dados trés motivos: i) os prejuizos
ecologicos potencialmente altos provocados por invasdes de espécies nestes ambientes;
i1) a atual facilidade de translocacdo de espécies de uma regido para outra; e iii) a
pressdo econOmica e turistica sobre a pesca e a aqiiicultura que levam agentes da
sociedade a promover tais translocacdes quando ndo existe fiscalizagdo dos oOrgdos
ambientais.

Em vista da enorme dificuldade ou mesmo impossibilidade de erradicacao de
invasores ja estabelecidos, a preven¢do de novos eventos de invasdo torna-se a
alternativa mais vidvel para a conservacdo de ecossistemas aquaticos em seu estado
nativo. As medidas de prevencdo devem contemplar a fiscalizagdo de locais
fornecedores de propagulos e possiveis locais receptores. Em virtude da escassez de
recursos financeiros e humanos para abranger com tais medidas todos os ecossistemas

aquaticos continentais, a prioriza¢ao torna-se necessaria.



Duas questdes principais precisam ser respondidas antes de se delegar
prioridades: 1) que caracteristicas de uma comunidade aumentam sua vulnerabilidade a
uma invasdo? 1ii) quais caracteristicas de um invasor determinam sua capacidade de
colonizar e desestruturar uma comunidade?(BYERS et al., 2002). Uma vez conhecidas
essas caracteristicas, ¢ possivel direcionar de forma mais confidvel os esforcos para
controlar a saida de espécies potencialmente danosas de seus locais de cultivo e para
conter a chegada de espécies em locais potencialmente vulneraveis.

Embora existam exemplos dramaticos de problemas ecoldgicos causados por
algumas espécies, estima-se que cerca de 80% a 90% das introdugdes tenham efeitos
minimamente detectdveis (WILLIAMSON & FITTER, 1996). Mesmo assim, existe
pouca informacdo quantitativa documentada sobre os efeitos de espécies invasoras e
sobre casos de invasdes mal sucedidas. Adicionalmente, pelo fato de resultados de
invasdes bem sucedidas possuirem maior chance de publicagdo, a informagdao na
literatura cientifica deve ser tendenciosa em superestimar a propor¢do de impactos
provocados por invasdes (SIMBERLOFF, 1981). A escolha de prioridades nesse campo
tem se baseado muito mais em informagdes superficiais ¢ levantamentos subjetivos do
que em informagdes cientificas consistentes (PARKER et al., 1999).

O levantamento de dados de campo ¢ uma parte necessaria para a melhora no
conhecimento dos processos de bioinvasdes. A dependéncia destes dados, no entanto,
traz consigo sérias dificuldades: 1) sdo necessarios estudos em larga escala espacial, que
englobem um minimo de amostras de ecossistemas que permitam a verificagdo de
padrdes consistentes e a possibilidade de generalizacdes; i1) a verificacdo de muitos dos
possiveis efeitos de uma invasdo requer um intervalo de tempo relativamente grande,
até desconhecido em um inicio de investigacdo; iii) a pesquisa s6 pode ser efetuada
utilizando exemplos reais de introdugdes, ¢ novas introdugdes nao sdo, de forma
alguma, recomendaveis; iv) as areas ja alteradas e sem maior valor para a conservagao
da biodiversidade podem nao ser bons locais para estudos de introducdes, pois sua
situagdo ecoldgica pode nado refletir as situagdes existentes em ambientes selvagens,
para os quais os resultados devem ser prioritariamente dirigidos.

Tudo isso inviabiliza a obtencao de resultados satisfatorios a curto prazo, o que
torna a utilizagdo de modelos de simulagdo uma opgdo recomendavel (PARKER et al.,

1999). Os modelos podem servir para se entender situacdes dificilmente verificdveis em



estudo de campo. Eles ndo o substituem, mas ajudam a compreender processos mais
gerais, a integrar informagdes e a direcionar a tomada de decisdes. Além disso, ¢ por
meio de modelos que nos tornamos capazes de fazer generalizagdes, extrapolagdes ou
predigdes, componentes essenciais de qualquer disciplina cientifica, de qualquer teoria.
A Ecologia de Bioinvasdes encontra-se num estagio inicial de desenvolvimento, ainda
precario do ponto de vista cientifico, devido ao baixo poder de predigdo e de
generalizacdo. O uso de modelos ¢ necessario para delimitar possibilidades, e evitar que
conclusdes como “tudo depende de tudo” ou “cada caso ¢ um caso” continuem
constantes em sua rotina de pesquisa. Antes de tudo, os modelos podem nos mostrar que
tipo de relagdes logicas e generalizagdes devemos esperar, ou até mesmo se o sistema
em questdo ¢ passivel de qualquer generalizagdo ou predigao.

O conhecimento dos mecanismos e efeitos ligados as invasdes de espécies pode
se beneficiar de uma grande variedade de teorias, originadas de disciplinas tdo
diferentes quanto Economia e Biologia Evolutiva. Todas as etapas num processo de
invasdo, desde as razdes que determinam a saida de propagulos do local de origem, até
o estabelecimento e disseminagdo em outras regides, requerem abordagens distintas e
integradas. De fundamental importancia nesse processo, ¢ a compreensao dos
mecanismos de interagdes entre espécies e de dindmica populacional (SAKAI et al.,
2001), pois estes determinam como o invasor se portard apds sua introdu¢do e como o
ambiente sera, por ele, afetado. E neles que se deve focar quando a etapa de interesse é
o estabelecimento do invasor numa comunidade receptora. E ¢ dentro deste ambito que

o presente trabalho pretende contribuir, apoiando-se na extensa bagagem tedrica

fornecida pela Ecologia de Comunidades (SHEA & CHESSON, 2002).

1.2. Modelos classicos de comunidades e invasdes

Os modelos teodricos sao representagdes simplificadas da natureza. A
simplificagdo ndo deve ser encarada somente como um resultado de nossa capacidade
limitada, de nossa imperfeicdo ao descrever sistemas de interesse. A simplificacdo ¢é
também uma necessidade pratica. Imagine que seja possivel descrever um dado sistema
(a comunidade de organismos em um lago, por exemplo) com completa exatidao através
de um modelo matematico. Para chegar a tal ponto, ou o sistema deve ser

demasiadamente simples, ou o modelo deve ser excessivamente complicado, o que



refletiria mais adequadamente a realidade das comunidades ecologicas. Para ser util, um
modelo deve incluir apenas fatores que se julgam essenciais para a compreensdao de um
fendmeno. Do contrério, ele seria tdo dificil de compreender quanto sua contraparte
real. Por este aspecto, um modelo pode ser pensado como um experimento controlado
(embora abstrato). Em ambos, procura-se eliminar os efeitos de varidveis que ndo
aquelas consideradas importantes pelo investigador. Perde-se com isso boa parte da
variabilidade caracteristica de ambientes naturais, mas se ganha em capacidade de
compreensdo dos mecanismos causadores dos fendmenos observados. Mesmo lidando
com sistemas altamente complexos, os ecdlogos tedricos demonstraram historicamente
a preferéncia por modelos simples, isolando mecanismos de interesse e aprofundando ao
maximo na compreensao do comportamento de tais modelos.

Boa parte dos trabalhos teéricos em Ecologia foi desenvolvida com base nos
modelos de Lotka-Volterra, que expressam as taxas de crescimento de populagdes

interagentes. Eles podem ser escritos, em sua forma geral, como abaixo:

dN, s .
T:Ni'bi_{_zaij'Nj parai=1,2,...,S (1)
j=1

onde N; ¢ a densidade da “i-ésima” espécie na comunidade, b;, a sua taxa intrinseca de

[13%4]

crescimento, N;, a densidade da espécie “j”, ajj, o efeito per capita da espécie “j” sobre a
espécie “1” e n, o nimero total de espécies na comunidade.

Cada espécie possui sua taxa intrinseca de crescimento, e cada par de espécies
(i,j) possui dois termos que definem a natureza e intensidade de interacdo, a;; € aj. A
natureza da interagdo, seja ela predagdo, competicdo, mutualismo, ou qualquer outra,
depende dos sinais destes termos, se negativos e/ou positivos (MAY, 1973a; PIMM,
1991). O sistema modelado ¢ passivel de atingir um equilibrio, estado em que as taxas
de crescimento de todas as espécies se tornam nulas ¢ as densidades, constantes. O
maior interesse estd, entretanto, em outra propriedade: a estabilidade, que consiste
basicamente na capacidade do sistema de retornar ao seu estado de equilibrio apds uma
perturbagdo (MAY, 1973b; VANDERMEER, 1981; GOTELLI, 1998).

Junto com os modelos de Lotka-Volterra, desenvolveu-se uma enorme familia

de modelos matematicos de comunidades, que tém como pontos em comum O

tratamento bastante simplificado das relacdes entre espécies, utilizando parametros



muito abstratos, € a representagao das populagdes e do tempo como variaveis continuas,
utilizando para este fim sistemas de equacdes diferenciais (MACARTHUR, 1970;
TILMAN, 1982; HOLT, 1984, 1985; ABRAMS, 1994,1999; HOLT et al., 1994). Do
ponto de vista analitico, o fato de se usar sistemas de equagdes diferenciais como
modelo ¢ bastante conveniente, pois permite aos ecologos se apoiarem na extensa
bagagem teorica fornecida pela disciplina do Calculo. Muito do que se fez e ainda se faz
em trabalhos tedricos sobre dindmica de comunidades consiste na explora¢do a fundo
das propriedades matematicas destes modelos. Seu aproveitamento ajudou a
fundamentar questdes centrais em Ecologia, como a relagdo entre diversidade e
estrutura trofica com a estabilidade (MAY 1973b; PIMM & LAWTON, 1977; PIMM,
1984, 1991), o principio da exclusdo competitiva (VOLTERRA, 1926; HARDIN, 1960;
LEVIN, 1970; ARMSTRONG & MCGEHEE, 1980) e o do limite a similaridade
(MACARTHUR & LEVINS, 1964, 1967; ABRAMS 1975, 1983), e a evolugdo e co-
evolucdo das interagdes ecoldgicas (MACARTHUR & LEVINS, 1967; ABRAMS
1992a, 2000).

De particular importancia para a Ecologia de Bioinvasdes, ¢ relagdo entre
diversidade e invasibilidade (LODGE, 1993; WILLIAMSON & FITTER, 1996;
LEVINE, 2000). Em comunidades teéricas, a invasibilidade ¢ medida pela capacidade
de uma ou mais espécies crescerem a partir de baixas densidades, em um meio cujas
espécies residentes encontram-se em suas densidades de equilibrio (LEVIN 1970;
MACARTHUR, 1970; LEVINS, 1979; ARMSTRONG & MCGEHEE, 1980;
CHESSON, 2000b). A hipodtese de que comunidades mais ricas em espécies sao mais
resistentes a invasdes ¢ bem antiga (ELTON, 1958), sendo alvo de uma ampla
investigacdo tedrica e experimental. ELTON ( 1958) ja propunha que comunidades mais
ricas possuem uma rede de relacdes troficas mais bem firmadas, resultado de um
crescente ajuste durante seu processo de desenvolvimento. Nelas, a chance de um
invasor encontrar inimigos naturais deve ser maior e a disponibilidade de recursos,
menor. Embora a hipdtese tenha apelo intuitivo, ¢ ainda alvo de sérias controvérsias.
Enquanto alguns estudos a reforcam (TILMAN, 1997; STACHOWICZ, 1999), outros
apontam para diregdes contrarias (KITCHELL, et al. 1997, LONSDALE, 1999;
LEVINE & D'ANTONIO, 1999; STOHLGREN et al., 1999).



No que resulta dos modelos teoricos de comunidades, a hipétese de Elton
encontra um suporte adicional. Os modelos classicos que lidam com a questdo da
dindmica de invasdes sdo conhecidos como modelos de assembléia (POST & PIMM,
1983; DRAKE, 1991; HEWITT & HUXEL, 2002). Nestes modelos, as comunidades
sao formadas pelo acumulo de invasdes bem sucedidas. Tais comunidades sdo
basicamente grupos locais de espécies co-ocorrentes, que dependem de um pool (grupo,
fonte) regional de espécies para se manter. A dindmica nessas comunidades ¢ dada nao
somente pelos processos internos de interagdes, nascimento € morte, mas também pelo
saldo entre colonizagdes e extingdes seqiienciais. Os modelos incluem implicitamente o
espaco, ao distinguir entre um grupamento local de espécies co-ocorrentes, € uma fonte
maior de espécies da qual o grupamento local depende.

POST & PIMM( 1983) e DRAKE( 1990a, 1990b, 1991) foram pioneiros na
constru¢do de modelos de assembléia para o estudo teorico de comunidades. Utilizando
sistemas de equagdes de Lotka-Volterra, eles simularam processos de assembléia nos
quais os imigrantes eram tirados ao acaso, um por vez, de um pool finito e fixo de
espécies. Particularmente, trés conclusdes importantes derivaram destes trabalhos: 1)
seqliéncias sucessivas de colonizagdes levam as comunidades a atingirem estados de
crescente resisténcia a invasdes (POST & PIMM, 1983); ii), em modelos com pool
finito de espécies, as comunidades normalmente atingem um estado persistente, a partir
do qual nenhum novo imigrante consegue se estabelecer (DRAKE, 1990b); e iii) a
composi¢ao e riqueza de uma comunidade persistente depende da ordem de chegada dos
imigrantes (DRAKE 1990a, 1991). Isso ajudou a chamar a atengdo para a importancia
do contexto espacial e temporal no qual estdo inseridas as comunidades. Hoje em dia,
principalmente, a ameaga de invasdes por espécies vindas de intimeras regides do
planeta constitui um problema que pode ser muito bem abordado pela estrutura teoérica
fornecida pelos modelos de assembléia.

CASE( 1990) demonstrou que a probabilidade de invasdes bem sucedidas
diminui em comunidades mais ricas ¢ com interagdes mais fortes. Ele utilizou
comunidades regidas por modelos de competicao de Lotka-Volterra, que diferiam no
numero de espécies residentes € na média e variancia dos coeficientes de interacao e
entdo promoveu invasdes por espécies construidas ao acaso a partir da mesma

distribui¢do de probabilidade usada para os residentes. Neste caso, as invasoes



baseavam-se num pool infinito de espécies. O autor também demonstrou que a variagao
nas caracteristicas das comunidades receptoras era bem mais importante do que a
variagdo nas caracteristicas dos invasores na determinacdo do sucesso de invasdo. As
caracteristicas dos invasores se restringiam a capacidade suporte ¢ ao conjunto dos
coeficientes de interagdo com cada espécie residente.

HEWITT & HUXEL ( 2002) criticam os trabalhos anteriores, argumentando que
seus resultados dependem de pressupostos derivados de sistemas insulares ou
semelhantes, nos quais as invasdes ocorrem em baixas freqiiéncias e abundancias
(MACARTHUR & WILSON, 1967, MACARTHUR, 1972; DIAMOND, 1975). Eles
excluem as possibilidades de introducdes multiplas, em grupos multiespecificos e/ou
com altas densidades de propagulos, como pode acontecer em muitos casos reais
(CARLTON & GELLER, 1993). Quando tais pressupostos sdo relaxados, os mesmos
modelos, baseados em equacdes de Lotka-Volterra, resultam em assembléias muito
mais voluveis, que ndo mais atingem um estado resistente a invasoes.

Embora os modelos cldssicos de assembléias tenham sido ftteis no
desenvolvimento de uma teoria sobre invasdes bioldgicas, eles sdo bastante restritos a
processos no nivel da comunidade, ndo permitindo uma analise mais aprofundada da
influéncia das caracteristicas biondmicas dos invasores sobre o sucesso € os efeitos das
invasdes. Os parametros dos modelos de Lotka-Volterra sio demasiadamente abstratos.
Além disso, os coeficientes de interagdo sao pré-definidos entre os pares de espécies, o
que ndo ajuda muito na predigdo de invasores potenciais € na prevencao de invasoes,
pois nestes casos tratam-se de espécies que jamais tiveram contato na natureza. Seria
bastante valido se os modelos pudessem nos ajudar a entender como as caracteristicas
biondmicas influenciam o sucesso de uma invasdo. Ja seria um grande avango
simplesmente verificarmos se os sistemas estudados (comunidades) sdo passiveis de
qualquer tipo de predi¢do, demonstrando padrdes, ou se a sua natureza complexa os
torna de fato imprevisiveis, uma colecdo de idiossincrasias. Na tarefa de avaliar
caracteristicas biondmicas mais apuradas, modelos mais complexos e realistas devem
ser utilizados. Neste sentido, os Modelos Baseados no Individuo sdo uma alternativa

promissora.



1.3. Modelagem baseada no individuo

As duas tltimas décadas tém sido marcadas por uma nova abordagem para a
modelagem de sistemas ecologicos. Embora utilizados ocasionalmente desde a década
de setenta (KAISER, 1979 apud GRIMM, 1999), os Modelos Baseados no Individuo
(MBI) passaram a ser amplamente reconhecidos apenas no final dos anos 80,
principalmente apds a publicagdo da influente revisdo de HUSTON et al. ( 1988). Desde
entdo, os MBI tém encontrado crescente aplicagdo (DEANGELIS & GROSS, 1992;
JUDSON, 1994; UCHMANSKI & GRIMM, 1996; GRIMM, 1999; RAILSBACK,
2001). Sua importancia ¢ promissora dentro de diversas areas na Ecologia e também
fora dela. Durante esses anos de existéncia e amadurecimento, a modelagem baseada no
individuo ja apresentou implicagdes tedricas importantes € mostrou ser uma ferramenta
conceitualmente poderosa para fazer frente a algumas dificuldades presentes na teoria
ecologica classica. Além de tudo, os MBI apresentam crescente importancia pratica, em
estudos de conservacdo, usados como Modelos de Viabilidade Populacional de espécies
ameagadas, ¢ no manejo e exploracdo de populagdes naturais (DE MARCO, 1999;
SHIN & CURY, 2001; VAN NES et al., 2002).

A caracteristica primordial de um MBI ¢ a utiliza¢ao do individuo como unidade
basica. Uma populagdo ndo ¢ mais representada por uma variavel continua, ou variavel
de estado, como ¢ comumente denominada na literatura (JORGENSEN, 1994). O nivel
de detalhamento em modelos classicos, representados por variaveis de estado, depende
da quantidade de compartimentos, ou varidveis, que ele contém. Caso se queira levar em
conta diferencas de tamanho corporal dentro de uma espécie, o que normalmente se faz
¢ criar compartimentos que representem classes de tamanho, e relaciona-los através de
equagdes, de acordo com regras desejadas. Esse seria um modelo estruturado por
tamanho. Mais comuns sd3o os modelos estruturados por idade, como aqueles baseados
na matriz de Leslie para transi¢cdo populacional (CASWELL, 1989). No ultimo caso, os
compartimentos representam diferentes classes de idade. E interessante notar que essa
forma de construgdo do modelo usa uma légica de representagdo de certa maneira

invertida: a populagdo ¢ definida por uma quantia continua; jd uma caracteristica
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individual naturalmente continua, como o tamanho corporal, ¢ definida por meio de
entidades discretas (Figura-1, a).

No caso de um MBI, uma populagdo ¢ exatamente o conjunto das entidades
discretas das quais é composta: os individuos. O detalhamento em um MBI depende
geralmente da quantidade de caracteristicas associadas ao individuo. A dinamica de
natalidade, crescimento e mortalidade ¢ resultado de um conjunto de regras que
associam as caracteristicas individuais a forma como os individuos interagem entre si e
com o meio. Por meio desses processos, na escala elementar do individuo, emergem
naturalmente os padrdes observaveis em niveis maiores de organizagdo: populacional,
comunitario ou até ecossistémico (DEANGELIS & GROSS, 1992). Devido a essa
qualidade, a modelagem baseada no individuo permite ndo s6 a visualizacdo de padrdes
mais proximos a realidade, mas também uma investigagdo profunda sobre os
mecanismos responsaveis por tais padrdes. Ndo foi sem motivo que HUSTON et al.
(1988) chegaram vislumbrar essa abordagem como uma possibilidade de unificagcdo da
teoria ecoldgica. Além disso, ela apresenta uma logica de representacdo mais natural e
intuitiva: a populagdo ¢ de fato uma colecdo de entidades discretas, ou individuos; e
caracteristicas individuais geralmente continuas, como tamanho corporal, podem ser

modeladas como tal (Figura-1, b).

A) Modelos tradicionais B) Modelos Baseados no Individuo

Classes de tamanho
1 2 3 O ° ©
O (@)

© O

o °© @)
i O
Figura 1. TIlustracdo de como as varidveis “tamanho populacional” e “tamanho corporal” sdo
diferentemente representadas por modelos tradicionais (A) e modelos baseados no individuo (B). Em
modelos tradicionais, o tamanho populacional é representado por uma variavel continua, que “preenche”
cada classe de tamanho conforme regras estabelecidas. Em modelos baseados no individuo, cada

individuo ¢é representado separadamente (circulos), e o peso corporal aumenta continuamente (circulos de
diferentes tamanhos). A populac@o é nada mais que a soma dos objetos, ou individuos, representados.

@)

Densidade populacional
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A modelagem baseada no individuo pode ser encarada como a aplicagdo da
logica reducionista na Ecologia (LOMNICKI, 1992). Por tras de seu funcionamento
existe o principio de que os fendmenos observados em niveis maiores resultam da
interagdo entre os componentes do sistema (RAILSBACK, 2001). Tal abordagem
permite a inclusao de uma série de aspectos mais realistas dos sistemas ecoldgicos, que
ndo sdo adequadamente contemplados ou sdo simplesmente ignorados pelos modelos

tradicionais mais holisticos:

Entidades discretas: Modelos classicos, baseados em variaveis de estado,
modelam apenas densidades populacionais. Como caracteristicas individuais,
sdo usados valores que representem um individuo “médio” da populagdo. Esta
aproximacao sé ¢ valida quando o tamanho populacional é muito grande, os
individuos estdo perfeitamente misturados e ndo apresentam diferencas
marcantes. SHNERB et al. ( 2000) demonstraram, através de um modelo bem
geral, que levar em conta o comportamento discreto e localizado de
componentes microscopicos de um sistema ¢ essencial para entender o seu
comportamento macroscopico. Um sistema, quando examinado pelas
propriedades macroscopicas, pode ser considerado inviavel, quando na verdade,
ele se torna vidvel pelo comportamento adaptativo de suas particulas, que
formam nucleos localizados e proliferativos. Esse resultado pode ser
generalizado para sistemas bioldgicos, quimicos, econdmicos € sociais
(SHNERB et al., 2000). Em termos ecoldgicos, significaria dizer que mesmo
uma populagdo com taxa geral de crescimento negativa, aparentemente a
caminho da extingdo, pode apresentar subpopulagdes prosperas, que acabam por
sustentar sua persisténcia. Essa situagdo pode ser ainda mais pronunciada
quando a selegdo natural ¢ o fator evolutivo preponderante. E importante notar
que uma situa¢do contraria a descrita acima pode também acontecer. Ou seja,
modelos continuos podem prever a persisténcia de uma populagdo, quando na
verdade, por eventos fortuitos, individuos em pequeno numero podem falhar em
gerar descendentes viaveis.

Interagdes localizadas: A acdo de um organismo ¢ restrita ao seu

entorno. Os individuos interagem apenas localmente, limitados por sua
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capacidade de dispersdao. Em conjunto, os resultados dos MBI espacialmente
explicitos mostram que a limitacdo na mobilidade e a localizacdo das interagdes
diminuem a magnitude das oscilagdes populacionais (WILSON, 1996;
CUDDINGTON & YODZIS, 2000; BEREC, 2002). A importincia da
localizagdo ¢ evidente para organismos sésseis, como plantas. Para estes, a
competicdo por luz tem um papel crucial. Normalmente individuos de maior
altura sdo os que saem ganhando na disputa por luz, pois ao recebé-la no alto,
acabam tornando-a indisponivel para individuos mais baixos. O grau com que a
luz ¢ monopolizada por algumas plantas depende das relagcdes de vizinhanga
existentes na populacdo, uma vez que a competigdo ocorre apenas entre
individuos proximos. O resultado final das interagdes numa populagdo depende,
portanto, da forma como os individuos se distribuem no espaco (HUSTON &
DE ANGELIS, 1987), bem como das diferencas iniciais nas alturas de
individuos vizinhos entre si (PACALA & SILANDER, 1985). Se a varia¢do na
altura de arvores adjacentes for muito pequena, tais arvores deverdo se
desenvolver em velocidades parecidas, e a distribui¢do de tamanhos devera se
modificar pouco e lentamente. Entretanto, se existirem diferengas maiores nos
tamanhos iniciais, os individuos maiores terdo acesso a uma quantidade maior de
luz e por isso crescerdo mais rapido, aumentando ainda mais a diferenca prévia
de tamanho. Nessa situagdo, a distribuicdo de tamanhos tera mudado
drasticamente no decorrer do tempo. A populagdo tera poucos individuos muito
grandes, e uma grande quantidade de individuos marginalizados com tamanhos
bem menores. Tal variagdo serd exacerbada quanto mais agregada for a
populacao.

Feedbacks positivos: A situagdo explicitada acima ¢ um exemplo de
como feedbacks positivos podem afetar a estrutura interna das populag¢des. Tal
fendmeno ¢ impossivel de ser incorporado em modelos tradicionais, em que as
caracteristicas dos individuos sdo agregadas num valor médio, e a populagdo ¢
representada por uma Unica variavel de estado. Esse ¢ um dos principais motivos
pelos quais HUSTON et al ( 1988) defenderam o uso de uma abordagem
baseada no individuo. Dependendo do conjunto inicial de individuos, as

dindmicas resultantes podem adquirir rumos bastante diferentes. Tal
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sensibilidade as condigdes iniciais ¢ bem exemplificada no trabalho de DE
ANGELIS et al. ( 1979). Os autores realizaram um experimento para estudar
distribuicdes de freqiiéncia de tamanhos corporais em uma espécie de peixe,
resultantes de interagdes principalmente de canibalismo. Em resumo, foram
montados 50 aquarios, cada um com cerca de 250 individuos, retirados ao acaso
de um grupo maior de peixes. Os peixes foram alimentados e podiam também
comer uns aos outros. Ao final do periodo experimental, aquarios diferentes
apresentaram distribui¢cdes de freqiiéncia bastante distintas. A causa para esta
diversidade de resultados ¢ atribuida ao fato de que pequenas diferencas
individuais nos tamanhos corporais podem desencadear seqiiéncias dispares de
interagdes canibais, o que ao longo do tempo pode se traduzir em freqiiéncias de
tamanhos completamente diferentes. Utilizando um MBI, os autores simularam
situagdes similares nas quais os poucos individuos maiores apresentavam
pequenas diferengas de tamanho inicial. Os resultados encontrados se ajustaram
muito bem a variedade observada experimentalmente. Tal nuance, de um
sistema aparentemente simples, ndo poderia ser analisada em modelos de
distribuicao continua (DE ANGELIS & ROSE, 1992).

Diferengas individuais: O reconhecimento do papel das diferengas
individuais na regulacdo das populagdes ¢ talvez, hoje, o resultado tedrico mais
importante da aplicacdo dos MBI. UCHMANSKI ( 1999, 2000), por meio de um
MBI simples e geral, mostrou que a variabilidade individual pode ser crucial
para a regulagdo de uma populacdo. A condicdo para uma populagdo persistir,
segundo os moldes do modelo, ¢ que alguns individuos sejam capazes de
reproduzir mesmo sobre pressdo competitiva intensa, deixando marginalizados
aqueles menos aptos. Pode-se concluir, por esta relagdo, que a assimetria na
competi¢do e a monopolizacao de recursos sao fatores-chave para a persisténcia
populacional em condigdes severas de suprimento. E claro que, na natureza, as
populacdes ndo sdo limitadas apenas por recursos, mas também por diversos
outros fatores, como predacdo, doencas e distirbios ambientais
(HUTCHINSON, 1959, 1961; PAINE, 1966, CONNELL, 1975; HUSTON,
1979; MORIN, 1984b; SIH et al., 1985; BEGON et al., 1996; LEVIN et al.,

1999). Mesmo desconsiderando tais complexidades, os resultados alcancados
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servem para mostrar a importancia do uso de MBIs, pois eles explicitam
propriedades das populagdes que ndo sdo aparentes em modelos cldssicos. Ao
lidarem com valores médios, os modelos populacionais classicos permitem que a
densidade populacional seja representada por numeros reais, e, portanto
continuos. Nesta situagdo, ¢ possivel a existéncia de um valor de densidade em
equilibrio, que ocorre quando as taxas de mortalidade e natalidade, também
continuas, se igualam. A visdo do equilibrio e da estabilidade em torno dele, ¢ de
grande importancia na histéria da Ecologia teérica. Grande parte do que ¢ feito
por tedricos na Ecologia esta confinado ao estado de equilibrio dos sistemas
modelados (UCHMANSKI & GRIMM, 1996). Tal visdo, entretanto, estd presa a
pressuposi¢do de que os modelos populacionais cldssicos sdo representagdes
fiéis de sistemas ecolodgicos. Sabe-se que, na realidade, as populagdes sao
compostas por individuos, em quantias discretas. Simplesmente por esta
propriedade, elas jamais podem alcancar um valor de equilibrio. Os MBI
mostraram que, ao assumir a natureza discreta das populagdes, a regulagdo e
persisténcia populacional ndo sdo possiveis sem a existéncia de variabilidade
individual (UCHMANSKI 1999, 2000).

Evolucéo: O progresso da Ecologia Evolutiva teve um papel importante
na concepcao de uma visdo mais orientada ao individuo (LOMNICKI, 1999)
Durante as primeiras décadas do desenvolvimento tedrico da Ecologia, ndo
existia ainda uma percep¢ao concisa das implicacdoes da teoria evolutiva da
selecdo natural. As populagdes eram vistas como unidades auto-reguladoras, e as
adaptagdes bioldgicas, como caracteristicas desenvolvidas para o bem geral da
espécie (LOMNICKI, 1999). Hoje esta visdo ndo encontra mais suporte, sendo
reconhecido o papel crucial do individuo como unidade de selecdo (para uma
visdo alternativa, veja DAWKINS, 1989). De certa forma, pode-se dizer que
modelos populacionais também utilizam caracteristicas individuais como
parametros. A taxa intrinseca de crescimento, no modelo logistico, ou a taxa de
ataque do predador num modelo de Lotka-Volterra, sdo exemplos de parametros
que traduzem performance individual. A mudanca no valor médio destes
parametros pode entdo servir como um fator para se modelar tendéncias

evolutivas. De fato, modelos populacionais, como os de Lotka-Volterra, sao
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extensivamente utilizados para investigar a evolucdo de interacdes ecoldgicas
por alguns autores, destacando-se Peter Abrams (1986, 1992b, 1993, 1994,
1999, 2000). Seus resultados, no entanto, ndo podem ser encarados como
suficientes, pois possuem pressupostos demasiadamente simplistas. Uma
aproximacao de situacdes mais naturais, nas quais a heranca e a evolugao de
tracos biologicos se ddo numa base individual, e ndo por valores médios, pode
ser feita por meio de MBIs. Esse parece ser um caminho apropriado entre as
aproximacgdes teoricas iniciais e aquilo que se pode verificar em situagdes de
campo. FIELDING ( 2004) ¢ um exemplo recente de como um MBI pode ser
usado para a compreensdao de mudangas evolutivas e seu contexto ecologico. Ele
construiu um MBI para simular o efeito da competi¢do intraespecifica
(exploragdo e/ou interferéncia) e da distribuicdo espacial de recursos sobre
caracteristicas de histéria de vida de gafanhotos. Tamanho do ovo, idade e
tamanho de maturacdo foram modeladas como caracteristicas herdaveis ¢
varidveis dentro das populagdes virtuais. Cada individuo herdava caracteristicas
idénticas as do progenitor e as transmitia para seus filhotes, com uma taxa de
mutacdo (modificacdo nos valores de algumas caracteristicas) incluida no
processo. Ao longo das simulacgdes, aquelas linhagens de individuos com as
caracteristicas mais adequadas ao cendrio simulado eventualmente tomavam
conta da populacdo. Por meio de tais simulagdes, foi possivel estabelecer uma
relacdo previsivel entre a historia de vida dos gafanhotos e os fatores
investigados. A variacdo, por exemplo, no tamanho de maturacdo foi fortemente
afetada pelo tipo de competicdo (exploracdo ou interferéncia), e pelo padrao de
distribuicdo espacial do recurso alimentar, mas apenas sob competicdo por
exploragdo (0 que mostra uma interacdo entre os dois fatores). O MBI mostra
como padrdes ecologicos e evolutivos surgem como resultado de interagdes
localizadas entre individuos, sem a necessidade de quaisquer outras
pressuposi¢des forcadas no nivel populacional. Outros MBIs dedicam-se
também a analise de processos evolutivos de forma similar (JAGER 2001;
WARREN & TOPPING, 2001). Vale ressaltar, ao final, que a relagdo entre
Biologia Evolutiva e Modelagem Baseada no Individuo vai além da simulacao

de processos evolutivos. A Biologia Evolutiva propiciou uma base tedrica
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importante para o uso dos MBIs. Sem esta base, ndo existiriam regras bem
delimitadas para modelar o comportamento dos individuos, o que, por sua parte,
¢ essencial para o funcionamento de um MBI. Como ressaltou LOMNICKI (
1999): “Sem uma teoria geral de comportamento animal, nenhuma teoria
ecologica geral baseada nas propriedades comportamentais pode ser
desenvolvida. Agora, quando modelos ecoldgicos contém propriedades
comportamentais, 0 comportamento ndo pode entrar em conflito com a teoria da
sele¢do natural”. Embora a citago se refira ao comportamento animal, ¢ valida
também para outros organismos. Basta que o conceito de comportamento seja
ampliado, ao olhar da modelagem, de modo a incluir qualquer regra que delimite
o funcionamento de um organismo, desde sua fisiologia, histéria de vida, até o

modo como interage com outros individuos e com o meio.

Varios MBI tém sido programados para simular a dinamica de comunidades.
Alguns trabalham com comunidades muito simples, focando na intera¢do entre
predador-presa (WILSON, 1996; HOLYOAK et al., 2000; KEELING et al., 2000;
BASSET et al., 2002). Outros ja incluem trés niveis troficos (SPENCER, 1997; ROSE
et al., 1999), e alguns chegam simular comunidades com um ntimero grande de espécies
(VAN NES et al., 2002; MAMEDOV & UDALOV, 2002; PARROTT & KOK, 2002).
Entretanto, até hoje este tipo de modelagem ndo tem sido empregada para testar padroes
mais gerais relacionados a invasdes de espécies. Os MBIs podem ser de grande
utilidade nessa area, por utilizarem caracteristicas bioldgicas de mais facil interpretacao
e mensuragdo. Eles tém a chance de representar, portanto, uma ponte entre a pesquisa
teorica e aquilo que deve ser feito no campo para a criacdo de planos preventivos e de
manejo sobre espécies invasoras.

Dentre os organismos utilizados como objetos de interesse para a modelagem
baseada no individuo, os peixes constituem um dos grupos de maior destaque (GRIMM,
1999,VAN NES et al., 2002). Ao se modelar interagdes entre as espécies de peixes ¢
organismos aquaticos em geral, ¢ importante se levar em conta a complexidade das
relagdes troficas dentro deste grupo. Um peixe normalmente apresenta dieta bastante
flexivel e oportunista (WOOTON, 1992). Além disso, podem ocorrer mudancgas bruscas

de dieta conforme o individuo cresce, o que caracteriza a chamada “mudanca

17



ontogenética de nicho”, que pode ainda estar associada a uma mudanca de habitat
(WERNER & HALL, 1974, WERNER & GILLIAM, 1984; DE ROOS et al., 2002).
Um fator de grande importancia na determinacdo das interacdes entre individuos ¢ o
tamanho corporal (JEFFRIES & LAWTON, 1985; PETERS, 1983; EBENMAN &
PERSSON, 1988; SHINE, 1991). Em grande parte, a escolha de presas por um peixe
depende da relagdo entre seus tamanhos, € muito menos de suas identidades
taxonomicas (MITTELBACH & PERSSON, 1998; ROSE et al., 1999; SHIN & CURY,
2001; CLAESSEN et al., 2002). De fato, classificar de forma fixa uma espécie como
predadora ou como presa nao reflete a variabilidade de situagdes a que os individuos
estdo sujeitos na natureza. Tal classificacdo ¢ valida apenas para o individuo num
limitado contexto, dependendo de seu estado (tamanho, preferéncias alimentares) e de
sua situagdo perante outros individuos circundantes. Interacdes determinadas por regras
tao flexiveis e circunstanciais sdo de dificil incorporagao em modelos cléssicos de
comunidades, que representam espécies, ou grupos de espécies, como compartimentos
ligados por fluxos com direcdo e intensidade pré-estabelecidos. Os MBI, além de
permitirem o uso de caracteristicas bioldgicas mais refinadas, apresentam grande
flexibilidade para a implementacdo de regras mais complicadas de interagdes, pois neles
os individuos podem ser acompanhados ao longo de seu ciclo de vida, e as informacdes
acerca de seu estado, incluindo condi¢des externas e presenga de outros individuos,
utilizadas forma conveniente.

E claro que a inclusdo de um grande numero de pardmetros e regras de
interagdes pode gerar complicacdes. Modelos muito complexos sdo muito dificeis de se
compreender, ¢ além de tudo, acabam perdendo em generalidade (LEVINS, 1968).
Quanto mais regras e parametros se incluem num modelo, mais refinadas devem ser as
informagdes necessarias para po-lo em pratica. Corre-se o risco de se perder numa
quantidade infindavel de parametros, sem que se saiba ao certo que regras utilizar para
relacioné-los de forma adequada. Como determinar, por exemplo, toda uma rede de
interagdes troficas em uma comunidade de muitas espécies, quando se tem a mao uma
enorme quantidade de caracteristicas biondmicas, mas poucas informagdes sobre como
as preferéncias alimentares se relacionam a tais caracteristicas? A modelagem se torna
mais praticavel e util quando existem alguns principios organizadores identificaveis na

natureza, que delimitam possibilidades e em conjunto reduzem a dimensionalidade de
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um problema. No geral, a identificagdo de principios organizadores, geradores de
padrdes, ¢ facilitada quando a investigacdo ocorre em larga escala, tanto em nivel
taxondmico quanto geografico (BROWN, 1995). Um modelo centrado em padrdes
gerais sobre invasdo de espécies, que deve considerar uma grande amplitude de
situagoes relacionada ao fendmeno, pode se beneficiar de tais principios organizadores.
O presente trabalho buscou incorporar estes principios, se inspirando em trés topicos
principais: i) modelos de nicho trofico; ii) tamanho corporal e alometria e iii) tradeoffs

ecoldgicos; que serdo abordados a seguir.

1.4. Modelos de nicho troéfico

Poucos sao os MBI que lidam com mais do que duas espécies de peixes
(MCDERMOTT & ROSE, 2000; SHIN & CURY, 2001; VAN NES et al., 2002). Sabe-
se que assembléias de peixes contém normalmente um nimero muito maior de espécies,
e que suas redes de interagdes sdo complexas (LOWE-MCCONNELL, 1987,
GERKING, 1994; MATTHEWS, 1998) Ao se construir um modelo com o proposito de
entender processos gerais de invasdes de espécies, ¢ necessdrio incluir toda essa
complexidade, inerente a grande maioria de comunidades candidatas a receberem
invasores. E preciso estabelecer regras que determinem como devem ser as relagdes
entre as espécies, que contemplem o grau de complexidade existente e que resultem em
teias troficas semelhantes aquelas observadas na natureza.

Ao longo de muitos anos, uma grande linha de pesquisa buscou conhecer
algumas propriedades basicas das teias tréficas e a relagdo de sua estrutura com o
funcionamento das comunidades ecologicas (HAIRSTON et al., 1960; PAINE, 1966;
MAY, 1973b; PIMM & LAWTON, 1977; PIMM, 1980, 1991; BRIAND & COHEN,
1984; SCHOENER, 1989). Alguns padrdes aparentes, que mostravam que certas
propriedades eram constantes em uma grande propor¢do de teias conhecidas, foram
emergindo da quantidade crescente de dados.

Por exemplo, as propor¢des de espécies basais, intermedidrias e de topo
variavam muito pouco entre diversas teias troficas, mesmo com diferentes riquezas
(BRIAND & COHEN, 1984) e o numero de ligacdes troficas (interagdes troficas entre
pares de espécies), L, era proporcional a riqueza, S, o que significa que o numero médio

de ligagdes por espécie ¢ aproximadamente o mesmo, ndo importando o tamanho da
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comunidade (BRIAND, 1983; COHEN & BRIAND, 1984). A ultima propriedade,

expressa matematicamente:

L=c-S 2)
onde L ¢ o niimero total médio de ligagdes troficas, S € a riqueza e “c” € uma constante
de proporcionalidade, que representa o nimero médio de ligagdes por espécie.
Juntamente com os padrdes, surgiram também modelos para explica-los. COHEN &
NEWMAN ( 1985) apresentaram uma seqiiéncia de modelos, hipdteses simples sobre
como as ligacdes troficas poderiam ser atribuidas as espécies de uma comunidade. A
seqiiéncia apresentava uma gradagdo em sua estruturacdo bioldgica, desde a forma
puramente aleatoria, livre de restrigdes biologicas, até a forma hierarquizada, que
produziu os melhores ajustes aos dados disponiveis.

O modelo mais simples foi denominado “anarquico”, sendo hoje mais conhecido
como modelo aleatério (embora todos os modelos apresentados contenham
aleatoriedade, diferindo em algumas restri¢des). Para compreendé-lo melhor, ¢ também
o modelo posterior, convém esclarecer que uma teia tréfica pode ser representada por

sua matriz de adjacéncias, A, como abaixo:

a11 a12 a13 a’lS
a’2l 22 a’23 aZS
A=a, a, a5 - a5 onde S = riqueza de espécies 3)
a’Sl a’SZ aS3 aSS
Nela, cada termo aj; representa a ligagdo entre o predador potencial “j” e a presa
potencial “i”, valendo 1 (um) caso a ligagdo se realize, e 0 (zero), caso ndo se realize. O

nimero de termos realizados, segundo Cohen & Briand ( 1984) ¢ uma proporcdo
constante de S. No modelo aleatério, qualquer um dos termos possui a mesma
probabilidade, p = ¢/S, de assumir o valor 1. O modelo assume que a matriz A é uma
colecdo de ligagdes que sdo variaveis Bernoulli identicamente distribuidas, que
assumem valor 1 com probabilidade p, e zero com probabilidade (1-p). Como existe um

total de S* possiveis ligagdes, o numero esperado de ligagdes realizadas é:
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E(L):p-Szzg-SZ:c-S:L 4)

A probabilidade p ¢ também igual a conectancia direta, C, que ¢ medida pelo
namero de ligagdes realizadas dividido pelo numero possivel de ligagdes: C = L/S*
(PIMM, 1982; YODZIS, 1993).

No modelo aleatério, existe apenas uma restricdo: o valor de p ¢ escolhido de tal
forma a preservar o nimero médio de ligacdes troficas, conforme expresso em (3) e (4)
Fora isso, ndo existe nenhuma estruturacdo biologica. Qualquer espécie pode se
alimentar de qualquer outra espécie, com livre ocorréncia de canibalismo. Como
esperado, a estrutura das teias troficas resultantes do modelo aleatorio nao se adequava
aos padrdes quantificados daquelas observadas na natureza.

No modelo hierarquico (cascade model), as ligagdes troficas realizadas se
restringem ao tridngulo superior da matriz de adjacéncias A. O tridngulo superior
consiste no conjunto de todos elementos acima da diagonal principal. Ou seja, todos os

termos ajj, nos quais i > j, assumem o valor zero com probabilidade igual a 1, e todos
os termos acima da diagonal principal, nos quais i< j, sdo variaveis Bernoulli

identicamente distribuidas com probabilidade p = ¢/S de assumir o valor 1, e
probabilidade (1 — p) de assumir o valor 0. Neste modelo de matriz triangular, a espécie
arbitrariamente rotulada como a primeira, pode ser presa potencial de qualquer outra
espécie diferente dela mesma (j >1), mas ndo pode ser predadora de nenhuma. A
espécie 2 pode ser predadora apenas da espécie 1, e ser presa da espécie 3 em diante. A
ultima espécie da lista podera se alimentar de qualquer outra espécie, mas ndo pode ser
comida por nenhuma. Dessa forma, o modelo produz uma estrutura tréfica
hierarquizada, que se aproximava razoavelmente bem dos padrdes observados nos
dados quando o modelo foi originalmente formulado (COHEN & NEWMAN, 1985).
Ao longo dos anos, aumentou a necessidade de dados empiricos de teias troficas,
levantados com a finalidade de compreendé-las mais profundamente (COHEN et al.,
1993a). Alguns estudos acabaram por questionar a pretensa regularidade inferida pelos
trabalhos anteriores, demonstrando que as teias troficas sdo muito mais complexas e
diversificadas do que se imaginava (SCHOENER, 1989; HALL & RAFFAELLI, 1991;
MARTINEZ, 1991; POLIS, 1991; BROWN et al., 2001; WOODWARD & HILDREW,
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2001). Com o objetivo de explicar as propriedades estruturais presentes nas mais
complexas teias troficas publicadas, WILLIAMS & MARTINEZ ( 2000) elaboraram
um modelo simples, o qual denominaram modelo de nicho. Neste modelo (Figura 2),
cada espécie possui um valor de “nicho” atribuido aleatoriamente dentro de um
intervalo. As presas de uma espécie estao contidas dentro de um subintervalo, cuja
amplitude e centro sdo parametros da espécie, sendo também determinados ao acaso. O
modelo de nicho alivia um pouco a hierarquia do modelo cascade, ao permitir que
predadores consumam espécies com valores de nicho maiores. Outra diferenca: no
modelo de nicho, o intervalo contiguo (r;) define, com probabilidade igual a 1, que as
espécies nele contidas serdo presas, e aquelas fora dele ndo serdo; enquanto que no
modelo cascade, todas as espécies com valor de nicho abaixo de n; podem ser presas,
cada uma com uma probabilidade idéntica p = 2CS/(S—1) (WILLIAMS & MARTINEZ,
2000). Uma das conseqiiéncias ¢ que, no modelo de nicho, espécies com valores de
nicho mais proximos terdo mais chances de compartilhar predadores do que presas,
devido a contigiiidade do intervalo (r;) do predador e a indefinicdo da posicao (c;) onde

serdo localizados seus intervalos de dieta.
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Figura 2. Esquema do modelo de nicho. A cada espécie, representada por um tridngulo invertido, é
atribuido um valor de nicho (n; ) dentro de uma distribui¢do uniforme que representa o espectro do nicho
trofico, delimitado pelo intervalo [0,1]. A espécie “i” pode se alimentar de todas as espécies contidas
dentro do intervalo (r;), cujo centro (c;) é localizado ao acaso dentro do intervalo uniformemente
distribuido [r/2, n;]. O tamanho de r; é determinado por uma distribuicdo de probabilidade beta, de tal
forma a preservar o valor determinado de conectancia (C). O modelo torna possivel o canibalismo,
permitindo que até a metade superior do intervalo r; inclua valores maiores que n;. Reproduzido do

original em WILLIAMS & MARTINEZ (2000).

Os autores compararam os modelos aleatério, hierarquico (cascade) e o de nicho
com base em dados quantitativos de sete das mais bem estudadas teias troficas, sendo
trés de ambientes de agua doce, duas de estuarios e duas de ambientes terrestres. O

modelo de nicho produziu teias tréficas com estruturas muito mais semelhantes aquelas
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das teias empiricas, reproduzindo com acuricia e precisao as doze propriedades
utilizadas para descrevé-las. O modelo hierdrquico demonstrou um ajuste uma ordem
de magnitude pior, e o aleatorio se comportou de forma ainda pior.

O referido trabalho se inspira no conceito classico de HUTCHINSON ( 1957)
para o nicho ecologico como sendo um hipervolume, contido num espaco
multidimensional composto por inGmeras caracteristicas ecolégicas e ambientais.
Dentre as dimensdes que compdem o nicho, incluem-se aquelas relacionadas a dieta,
que restringem os recursos alimentares a itens cujas propriedades se assemelham e se
encerram dentro de um espaco de nicho contiguo que caracteriza a espécie
consumidora. O modelo apresentado por WILLIAMS & MARTINEZ ( 2000)
demonstrou que o espago do nicho relacionado a estrutura tréfica pode ser reduzido a
uma unica dimensdo. Teias troficas geradas com base em um nicho trofico
unidimensional possuem a mesma estrutura daquelas observadas na natureza. O
significado de tal dimensdo estd por ser explorado. Certamente ela deve ser uma
combinagdo de varidveis comportamentais, fisiologicas e morfoldgicas. Se existe
alguma dessas variaveis que sozinha explica quase toda a variagdo no nicho trofico, a

candidata mais 6bvia ¢ o tamanho corporal (WOODWARD et al., 2005).

1.5. Tamanho corporal e alometria

Uma das caracteristicas mais marcantes de qualquer organismo vivo € o seu
tamanho corporal. Uma grande quantidade de caracteristicas bioldgicas importantes se
correlaciona de forma previsivel com o tamanho: 1) caracteristicas de historia de vida,
como longevidade, idade de maturacdo e taxa de desenvolvimento (Calder 1984); ii)
tamanhos de presas e predadores (COHEN et al., 1993b; SINCLAIR et al., 2003), o que
indiretamente determina a vulnerabilidade e a generalidade de dieta; iii) posicao tréfica
(JENNINGS et al., 2001; WOODWARD & HILDREW, 2002); iv) taxa metabolica
(PETERS, 1983; BROWN, 2004) e de ingestdao (PETERS, 1983; JOBLING, 1994); v)
tragos de performance como capacidade locomotora (CALDER, 1984; VIDELER,
1993); vi) caracteristicas ecoldgicas como produtividade, densidade populacional, area
de vida, mortalidade e taxa de crescimento populacional (FENCHEL, 1974; PETERS,
1983; DAMUTH, 1991; BROWN, 1995; SCHMID et al., 2000). As relagdes entre essas
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diversas caracteristicas e o tamanho corporal sdo universalmente representadas pela

fungdo poténcia (BROWN, 2004; WOODWARD et al., 2005):
Y=Y,-M" (5)

onde Y representa qualquer varidvel dependente, M € o peso corporal, Y, ¢ uma
constante de proporcionalidade e b ¢ o expoente, que determina o formato grafico da
relagdo. Sempre quando b for diferente de 1, a relacdo ¢ dita alométrica. Nesse caso, a
funcdo € curvilinea quando plotada em escala aritmética, tornando-se uma reta quando
tomados os logaritmos da ambos os lados da equacao ( 5 ) (Figura 3).

Relagdes alométricas sdo ubiquas na natureza, sendo verificadas em diversas
escalas de investigacdo. Relacdes morfoldgicas, incluindo a bem conhecida relagdo
peso-comprimento, sao normalmente alométricas (GOULD, 1966; SOMERS, 1989). O
mesmo acontece com taxas fisiologicas em geral (GOULD, 1966; WEST et al., 1997,
BROWN, 2004). BROWN ( 2004) argumenta a favor de uma “teoria metabolica da
Ecologia”, na qual os principais fatores, tamanho corporal e temperatura, por
determinarem a demanda metabdlica dos organismos, influenciam de forma previsivel
0s processos ecoldgicos nos niveis individual, populacional, comunitario e até
ecossistémico. O proprio Brown, em seu classico livro Macroecology (BROWN, 1995),
j& havia demonstrado o quao previsiveis podem ser alguns atributos ecologicos de larga
escala, como 4rea de distribuigdo geografica e densidade populacional, quando
examinados por meio de relagcdes alométricas com o tamanho corporal. Como pode ser
atestado neste e em muitos outros trabalhos, a alometria fornece um poder preditivo
pouco comum em disciplinas da Ecologia (PETERS, 1991).

O tamanho corporal exerce influéncia crucial sobre as relagdes troficas. Em
média, predadores maiores se alimentam de presas maiores (COHEN et al., 1993b).
Além disso, a amplitude de tamanhos das presas também aumenta consideravelmente,
existindo uma forte correlagdo entre o tamanho maximo das presas ¢ o do predador,
embora o tamanho minimo possa apresentar baixa ou nenhuma correlagdo (COHEN et
al., 1993b; WOODWARD & HILDREW, 2002; SINCLAIR et al., 2003; RADLOFF &
DU TOIT, 2004). Dessa forma, na medida em que o tamanho dos predadores aumenta, a
adicdo de presas maiores a dieta ocorre num ritmo mais rapido do que a perda das

menores. Isso acaba formando uma hierarquia de nichos tréficos, na qual a dieta de um
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predador ¢ normalmente um subconjunto da dieta daqueles localizados em niveis
troficos superiores (WOODWARD et al., 2005). Tal hierarquia constitui a esséncia dos
modelos cascade e de nicho apresentados na sessdo anterior (COHEN et al., 1993b;
WILLIAMS & MARTINEZ, 2000; WOODWARD et al, 2005). O -carater
unidimensional do nicho trofico, determinado predominantemente pelo tamanho
corporal, ¢ ressaltado empiricamente por JENNINGS et al. ( 2001). Este trabalho
demonstrou que o tamanho corporal é responsavel por mais de 90% da variag¢ao no nivel

trofico entre 15 comunidades marinhas de peixes.
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Figura 3. Relagdo alométrica entre taxa metabdlica (Total metabolic rate) e peso (Body mass), plotados
em escala logaritmica para mamiferos e aves de varios tamanhos. O coeficiente de inclinagdo da reta, que
¢ o valor do expoente “b” da fungdo alométrica, é cerca de %. Além desta, uma série de outras relagdes
alométricas apresentam expoente multiplo de %4. Uma explicacdo para este regra geral pode ser
encontrada em West.... A figura foi retirada da pagina do grupo de pesquisa de James H. Brown:

http://biology.unm.edu/jhbrown/IndexPage/IndexFrame03.htm.

Como uma das predigdes da hierarquia trofica, espera-se que a predagdo
constitua um fator de limitagdo crescente para espécies de niveis troficos cada vez mais
baixos. Tal relagdo possui defensores antigos (MENGE & SUTHERLAND, 1976), e de
fato tem sido corroborada por varios trabalhos (SCHOENER, 1989), inclusive por
estudos de longa duracdo sobre mamiferos africanos (SINCLAIR et al., 2003;
RADLOFF & DU TOIT, 2004). Uma outra predicdo ¢ a de que a intensidade de
interacdo, medida pelo efeito per capita do predador sobre a presa, entre espécies de

niveis troficos adjacentes, deve diminuir na medida em que se sobe na cadeia tréfica, o
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que ocorre devido a diminuigdo das razdes entre os tamanhos de predadores e de presas.
Tal efeito demonstrou-se um potencial estabilizador das dindmicas populacionais em
comunidades (JONSSON & EBENMAN, 1998; EMMERSON & RAFFAELLI, 2004).

O tamanho corporal ¢ também um dos grandes responsaveis pela mudanga
ontogenética de nicho (EBENMAN & PERSSON, 1988; SHIN & CURY, 2001; VAN
NES et al., 2002). A influéncia do crescimento sobre a mudanga de dieta se deve as
restricdes entre predador e presa acima mencionadas e a uma regra simples e obvia:
qualquer individuo sé atinge tamanhos grandes passando por um continuo de tamanhos
menores. Por exemplo, espécies de peixes consideradas piscivoras normalmente
atravessam um periodo de alimentagdo baseada em invertebrados. Apenas quando
atingem um determinado tamanho ¢ que passam a se alimentar de peixes, e o tamanho
de suas presas tende ainda a aumentar ao longo do crescimento (MITTELBACH &
PERSSON, 1998). Além disso, ao crescerem, os peixes tornam-se menos vulneravel a
predagdo. A mudanca de nicho ndo se restringe apenas a dieta, podendo incluir também
o uso do habitat. Em alguns casos, notavelmente em peixes, os locais de forrageamento
mudam ao longo do crescimento dos individuos, o que se deve em parte a segregacao
espacial dos recursos alimentares € em parte a diminuigdo da vulnerabilidade aos
predadores, ja4 que muitas vezes um ambiente rico em predadores ¢ também rico em
recursos (DE ROOS et al., 2002).

Em suma, por meio do tamanho corporal somos capazes de predizer com
razoavel confianca um grande numero de caracteristicas ecologicas. Isto ¢
extremamente util na constru¢ao de modelos e no desenvolvimento de teorias. Por meio
de regras simples e bem conhecidas, ¢ possivel modelar um grande nimero de
processos ecoldgicos de variada complexidade, sem a necessidade de utilizar um
nimero infindavel de parametros biologicos. Exemplos de modelos que se utilizam
desta vantagem de forma elegante, podem ser encontrados em DINIZ-FILHO ( 2004) e
DE MARCO ( 1999)Ambos utilizaram uma abordagem macroecoldgica para ganhar em
consisténcia e generalidade. No primeiro, o autor simulou um provavel cenério da caca
exercida sobre a megafauna extinta no continente americano durante o Pleistoceno. Para
isso, utilizou um modelo de crescimento logistico, estimando os parametros
populacionais das espécies por meio de relagdes alométricas bem conhecidas (BROWN,

1995) que por se ajustarem bem as espécies atuais, foram extrapoladas para espécies
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ndo mais existentes. O modelo acertou, com razoavel sucesso, quais espécies deveriam
ter sido extintas a época. O segundo trabalho construiu um MBI para analisar a
viabilidade de meta-populagdes de mamiferos. Utilizou também relacdes alométricas,
mas nesse caso para determinar caracteristicas mais refinadas de histéria de vida, como
compete a um modelo baseado no individuo. O autor sugere o uso do tamanho corporal
como caracteristica-chave para estudos de viabilidade populacional de espécies
ameagadas. Uma vez que estudos desse tipo demandam um grande nimero de
informagdes biologicas sobre as espécies, € que tais informagdes s3o escassas ou
inexistentes, o uso de um preditor eficiente como o tamanho corporal ¢ também de

grande importancia pratica para a conservagao da vida silvestre.

1.6. Tradeoffs ecoldgicos

Dentre os intmeros atributos bioldgicos de um organismo, alguns sao
prontamente reconhecidos como vantajosos. O corpo esguio, altamente hidrodindmico
de algumas espécies de peixes; o enorme nimero ovos produzidos por outras; a posse
de defesas, como espinhos ou armaduras, ou ainda a presenca de camuflagem, que
sozinhas ou em conjunto ajudam a evitar predadores; a espantosa habilidade de algumas
espécies em resistir a escassez de recursos e a adversidades nas condi¢des do meio; sdo
todos exemplos de caracteristicas que, se julga, foram moldadas por selecdo natural e
por isso sdo ditas adaptagoes (HARVEY & PAGEL, 1991). Contudo, nenhuma dessas
caracteristicas ¢ absolutamente vantajosa. Elas dependem do contexto em que os
organismos se inserem. Aquilo que se considera vantagem em uma dada situacdo, pode
representar desvantagem em outra. Em outras palavras, todos atributos vém
acompanhados de custos.

A cada habilidade, pode-se normalmente associar uma outra, oposta, que se
correlaciona negativamente a primeira. Tal situacdo caracteriza um conflito funcional,
ou tradeoff. Um exemplo bem conhecido consiste no tradeoff entre tamanho ¢ niimero
de ovos (BEGON et al., 1996). Uma fémea, ao se reproduzir, possui uma quantidade de
energia e materiais limitada para essa finalidade. Toda essa quantidade deve ser dividida
entre os produtos finais, os ovos. Se eles evoluem no sentido de aumentar de tamanho,
acabam diminuindo em numero, pois toda a quantia extra de energia alocada na

produgdo de um ovo maior torna-se indisponivel para a produgdo de ovos adicionais.
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Num senso amplo, pode-se falar de um tradeoff entre quantidade e qualidade de
filhotes. Filhotes nascidos de ovos maiores tém maiores chances de sobrevivéncia até
atingirem a maturidade, o que pode ser vantajoso em situagdes de competicdo e/ou
predacdo severa (PIANKA, 1970; BEGON et al., 1996). A ligagdo entre tamanho do
filhote e sobrevivéncia ¢ também reforcada pelo cuidado parental. Em peixes, o cuidado
parental e o tamanho dos ovos geralmente apresentam correlagiao positiva (SARGENT
et al., 1987). Por outro lado, um numero grande de filhotes pode ser vantajoso em
ambientes de alta imprevisibilidade e com grandes flutuagdes nas condi¢des e nos
recursos (MACARTHUR, 1962; MACARTHUR & WILSON, 1967; PIANKA, 1970).
Espécies com grande fecundidade se aproveitam melhor de momentos com alta
disponibilidade de recursos, pois se proliferam com maior velocidade.

Os tradeoffs permeiam todas as outras caracteristicas de historia de vida (ROFF,
1992). Individuos que investem muito em um evento reprodutivo diminuem as chances
e/ou a qualidade de eventos reprodutivos futuros. O investimento reprodutivo também
prejudica o crescimento somatico. Neste sentido, existe um conflito entre reproduzir
cedo, o que encurta o tempo entre geragdes, e reproduzir tardiamente, com maior
tamanho e fecundidade (REZNICK et al., 1990; BEGON et al., 1996). A existéncia de
tradeoffs entre estes atributos se deve ao fato de que cada um apresenta um custo
explicito: a energia investida em um deles torna-se automaticamente indisponivel para
outros. A reproducdo pode afetar também a performance em alguns casos. Por exemplo,
GHALAMBOR et al. ( 2004) demonstraram experimentalmente que fémeas gravidas de
Poecilia reticulada, uma espécie vivipara de peixe, apresentam pior desempenho na
natacdo, essencialmente no que se refere a momentos de fuga, que necessitam de
rapidos deslocamentos. Tal conflito restringe a evolugdo de populagdes em locais com
alta pressdo de predacdo, onde ocorre selegdo conflitante tanto por um aumento na
performance natatéoria quanto por um aumento no investimento reprodutivo.

Conflitos funcionais menos 6bvios podem surgir indiretamente de interagdes
troficas. Dois componentes fundamentais ao valor adaptativo de um organismo sdo a
aquisi¢ao de recursos e a defesa contra predagdo. Geralmente os dois entram em
conflito, por uma série de fatores. O comportamento pode ser o mediador deste tradeoft,
principalmente em ambientes nos quais os predadores dominantes sdo orientados por

visio (WERNER & ANHOLT, 1993; WELLBORN et al., 1996). Os individuos
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precisam se movimentar para adquirir alimento, o que os torna mais vulneraveis a
detec¢do por predadores. Diversos experimentos com organismos aquaticos,
principalmente anuros, demonstram que o grau de atividade estd positivamente
correlacionado a aquisicdo de alimento e a taxa de crescimento (SKELLY, 1992;
WELLBORN et al., 1996). Por outro lado, individuos mais ativos sdo predados com
maior freqiiéncia (WERNER, 1984; MCPEEK, 1990; SKELLY, 1994; MCPEEK et al.,
1996). A situagdo se torna um pouco mais complexa quando consideramos espécies de
comportamento mais flexivel. Nestes casos, o comportamento ¢ muito influenciado pela
disponibilidade de recursos (LIMA & DILL, 1990), e pela existéncia de refugios contra
predadores (DE ROOS et al., 2002; BYSTROM et al, 2004). Modelos de
forrageamento 6timo predizem que, quando a disponibilidade ¢ baixa, e sob o risco de
morte por desnutricdo, os individuos devem se tornar mais ativos, ¢ quando a
disponibilidade ¢ alta, os individuos devem se poupar, tornando-se menos ativos e
correndo menos risco de predacdo (SIH, 1984; ABRAMS & ROWE, 1996). Mesmo
nestes casos, o tradeoff existe, e uma correlag¢do entre taxa de crescimento e mortalidade

pode ser observada na natureza, inclusive em espécies de peixes (BIRO et al., 2003).

Atividade

Taxa de crescimento
Fator limitante: - > + Fator limitante:
Competicdo | . B Predagao

Defesas quimicas e fisicas

Camuflagem

Figura 4. Gradiente de atributos que determinam um tradeoff entre tolerancia a competigdo e tolerancia a
predacdo. Espécies mais ativas, com maiores taxas de crescimento e com menos atributos de defesa
tendem a ser competitivamente superiores. Entretanto, elas sdo vulneraveis, sendo fortemente limitadas
por predadores, podendo ser excluidas de locais onde estes estéo presentes (WELLBORN et al. 1996). Do
outro lado do gradiente estdo espécies mais tolerantes a presenca de predadores, mas que podem ser
excluidas de ambientes onde a competicdo ¢ o fator preponderante. Em ambientes com predadores,
espécies mais competitivas podem coexistir com espécies mais defensivas, desde que cada grupo seja
limitado por um fator distinto (LEVIN 1970; HOLT et al. 1994; MCPEEK 1996).

De forma semelhante, se o investimento em defesas quimicas ou morfologicas

tem um custo energético, € de se esperar que espécies com maiores defesas apresentem

29



menores taxas de crescimento e/ou menor investimento reprodutivo (BEGON et al.,
1996). Em alguns casos, espécies que crescem mais, € que possuem vantagens na
competicdo por interferéncia, correm um risco extra de serem predadas: alguns
predadores selecionam presas de maior tamanho corporal, o que pode inverter as
relagdes de dominancia em ambientes aquaticos (MORIN, 1984a,1984b). No geral,
existe uma gradacdo inversa entre limitagcdo por competi¢do e limitagdo por predagdo
(Figura 4). Espécies mais habeis em lidar com predadores sdo mais afetadas pela
competicdo, ¢ vice-versa. A existéncia de tradeoffs pode facilitar a coexisténcia local
de espécies em posi¢des opostas do gradiente competicao-predagao (MCPEEK, 1996).
A coexisténcia de competidores mediada por predacdo € bem reconhecida na literatura
(TOKESHI, 1999). O fendmeno ¢ demonstrado por experimentos importantes (PAINE,
1966; LUBCHENCO, 1978) e previsto por trabalhos teéricos (ARMSTRONG, 1979;
HOLT et al., 1994; LEIBOLD, 1996).

Uma relacdo importante de conflito se configura também entre especialistas e
generalistas. Embora estes conceitos s6 tenham sentido comparativo, e seja dificil
defini-los para algumas espécies, existem ainda situagcdes em que eles se aplicam. Um
exemplo claro de especializacdo ¢ retratado pelas assembléias de peixes da familia
Cichlidae nos grandes lagos africanos (LOWE-MCCONNELL, 1987). Nestes lagos
existem centenas de espécies endémicas de ciclideos, que apresentam as mais variadas
especializacdes troficas. Para cada dieta, uma morfologia e aparato bucal apropriado:
por exemplo, existem espécies que se alimentam de escamas de outros peixes, outras
que se alimentam de moloscos, outras de plancton a até espécies que se especializaram
em comer olhos (FRYER, 1959 apud LOWE-MCCONNELL, 1987). O tambaqui
Colossoma macropomum, um Caraciforme da bacia amazonica, ¢ outro exemplo
conhecido com dieta especializada: alimenta-se de frutos que caem nos rios, possuindo
para isso aparato bucal e mandibular adequado para quebrar sementes duras (LIMA &
GOULDING, 1998).

A teoria ecoldgica e evolutiva sustenta que a competicdo em ambientes estaveis
promove a evolugdo de uma crescente divergéncia e especializagdo ecologica
(DARWIN, 1859; BROWN & WILSON, 1956; MACARTHUR & LEVINS, 1967;
MACARTHUR, 1970). Uma vez que a sele¢do natural ¢ o mecanismo por tras deste

processo, ¢ razoavel afirmar que organismos especializados em determinados itens sdo
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mais eficientes na exploragdo destes itens do que organismos mais generalistas. Estes,
por sua vez, sdo mais flexiveis a mudancas no ambiente, podendo se ajustar a diversas
condi¢des, conforme estas se alternam no tempo. A especializagdo estd, dessa forma,
sujeita a um tradeoff entre eficiéncia e flexibilidade. Nenhuma das estratégias ¢
absolutamente superior: especialistas sdao favorecidos em ambientes estaveis, ao passo
que generalistas sdo favorecidos em ambientes mais variaveis.

Em conjunto, os tradeoffs nos mostram que as caracteristicas dos individuos ndo
podem ser consideradas isoladamente. Elas estdo correlacionadas por restrigdes
biologicas, e tais correlacdes devem ser levadas em conta, principalmente quando a
performance das espécies ¢ o foco de andlise. No estudo de invasdes biologicas, esta
questdo ¢ de importancia crucial: invasores bem sucedidos sdo definidos por
determinadas combinagdes de caracteristicas, que se aplicam a um conjunto limitado de
situagdes. Os tradeoffs, ao restringirem a performance das espécies, evitam o
surgimento de superespécies, capazes de invadir qualquer tipo de ambiente (salvo
excegdes potenciais como Homo sapiens, cujos efeitos sdo distribuidos por quase toda a
biosfera). Em suma, eles sdo fatores essenciais na gera¢ao e manutengdo de diversidade
biologica (TILMAN, 1982; RICKLEFS & SCHLUTER, 1993; ROSENZWEIG, 1995;
CHESSON, 2000Db).

2. Objetivos

O presente trabalho tem como objetivos:

e Construir um modelo baseado no individuo para a simula¢do da dinamica de
comunidades de peixes e invasdes de espécies.

e Avaliar a influéncia de algumas caracteristicas individuais e das comunidades
sobre o sucesso dos invasores e os efeitos sobre as espécies residentes.

Devido a escassez de dados que demonstrem como as muitas caracteristicas de
invasores ¢ comunidades invadidas podem influenciar os resultados de invasodes, o
modelo tem como aspiragdo futura indicar o grau de prioridade relativo a algumas
dessas caracteristicas, no que diz respeito a sua relevancia na producdo de efeitos em
processos de invasdo. O modelo serad construido com base em pardmetros biologicos
individuais, populacionais e comunitarios. Estes pardmetros sdo universais para as

espécies incluidas e de potencial importancia para as dinamicas. Ao contrario deste,
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poucos trabalhos feitos com modelagem tém levado em consideragdo as interagdes entre
as espécies invasoras e as espécies nativas (BYERS, 2000; BYERS & GOLDWASSER,
2001).

3. Metodologia

O modelo desenvolvido neste trabalho tem uma orientacdo essencialmente
trofica. Ele esta voltado apenas para questoes relacionadas a dindmica de predagao e de
competicdo em comunidades ecoldgicas. Os peixes sdo o grupo de organismos para os
quais as regras foram referenciadas, embora o modelo seja suficientemente geral para se
aplicar a uma série de outros grupos. Por ter vocagdo mais generalista, ¢ mais simples
do que muitos dos MBI que lidam com dindmica de comunidades. Como desvantagem,
ele ndo ¢ adequado para situagdes muito especificas. Por exemplo, ele ndo poderia ser
usado para prever a dinamica das populacdes na represa de Itaipu, ou qualquer outro
local em questdo, nem para fazer Andlise de Viabilidade Populacional de uma ou outra
espécie de interesse. Ele foi concebido para lidar apenas com alguns aspectos essenciais
da dindmica de interagdes entre espécies e do processo de invasdes em comunidades,
quaisquer que sejam. Toda a modelagem foi executada dentro da plataforma Matlab®.
Os esquemas gerais dos modulos que constituem o modelo estdo nos Anexos desta

dissertagao.

3.1. Estrutura do modelo
O sistema representado pelo modelo consiste em uma assembléia de espécies

consumidoras (peixes), cujos individuos sdo representados explicitamente, e recursos
basais, representados por quantias continuas de biomassa. O ambiente ¢ fechado, ou
seja, ao longo de uma simulacdo os individuos s6 entram ou saem do sistema através do
nascimento ou da morte. As regras que regem a dinamica de interacdes e
desenvolvimento dos individuos sdo fortemente ditadas pelo tamanho corporal, tal como
¢ normalmente observado em muitas espécies na natureza, notoriamente em peixes
(EBENMAN & PERSSON, 1988; MITTELBACH & PERSSON, 1998). O uso do
tamanho, como elemento norteador, torna a dindmica de interagdes mais flexivel e
complexa, pois cada individuo deve se comportar de forma diferente na medida em que
cresce. Como conseqiiéncia, as relagdes mutuas entre diferentes espécies passam a ser

dependentes dos estados individuais, e das circunstancias em que os individuos se
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encontram. Essas relacdes sdo, portanto, resultado da dindmica temporal da
comunidade, podendo mudar conforme o seu prosseguimento, ao contrario do que
ocorre em modelos classicos de comunidade, no qual os efeitos mutuos intra e
interespecificos sdo previamente impostos (MAY, 1973b).

A maioria das regras utilizadas neste modelo levam em conta a nogdo de
“conflitos funcionais” (tradeoffs). Como explorado anteriormente, elas partem do
pressuposto de que toda vantagem vem sempre acompanhada de um custo. Do
contrario, a resposta para uma das perguntas basicas deste trabalho, e da Ecologia de
Bioinvasdes, seria algo absolutamente trivial: a espécie com maior chance de se tornar
invasora ¢ aquela com maior fecundidade, menor tamanho, de crescimento mais répido,
que apresenta a dieta mais generalista e a maior eficiéncia em obter recursos, além de
ser invulneravel a predagdo. Tal superespécie ndo existe. Portanto, levando-se em conta
as relagoes de conflito entre diferentes caracteristicas biondmicas, seria mais
interessante verificar quais combinacdes dessas caracteristicas tendem a aumentar as
chances de uma espécie se tornar uma boa invasora, e ¢ dentro desta possibilidade que o
presente modelo foi proposto.

O modelo ¢ espacialmente explicito, onde o espaco ¢ dividido em unidades
discretas; de tempo discreto, correndo em intervalos de duragdo definida; e estocdstico,
ou seja, que inclui varia¢do aleatoria. A estocasticidade estd incluida em trés processos,
como sera visto mais a frente: 1) na criagdo de espécies; 11) no posicionamento espacial e
movimentagdo dos individuos e ii1) na ordenagdo da predagao.

Antes de seguir na descrigdo do modelo, uma observacdo: os simbolos de
variaveis e parametros utilizados abaixo ndo tém correspondéncia com aqueles
apresentados na Introdugdo, a menos quando for feita uma referéncia explicita. Na
Introdugdo, escolheu-se utilizar a mesma simbologia apresentada nos trabalhos originais
citados, que as vezes entra em conflito com outros trabalhos utilizados como base para o

presente modelo.

3.1.1. O ambiente
O sistema modelado, por ser fechado e comportar um niimero relativamente

pequeno de individuos, se adequa melhor a ambientes lacustres de pequeno porte. O
meio externo vivenciado pelo individuo ¢ definido pela presenca de outros individuos e

de recursos basais. Os recursos basais representam recursos alimentares que ndo peixes.
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Um numero ilimitado de recursos basais pode ser utilizado, conforme o interesse. Cada
recurso basal possui atributos que determinam seu crescimento em biomassa € sua

susceptibilidade ao consumo. O crescimento segue o modelo logistico discreto:
Bl
B, =B |1+R: 1—? -C, (6)

onde B; ¢ a biomassa num tempo t; R ¢ a taxa de aumento de biomassa; K ¢ a
capacidade suporte do recurso e C; ¢ a quantidade de recurso consumida no intervalo
de tempo, o que depende da demanda dos consumidores. O espaco € representado
explicitamente, na forma de um “grid” retangular dividido em quadrados. As interagdes
e o crescimento de individuos e recursos sdo restritos localmente, estando limitados ao
quadrado em que estes se encontrarem.

A susceptibilidade ao consumo ¢ determinada pelo “tamanho particulado” do
recurso. O tamanho particulado representa a amplitude de comprimentos que as
particulas constituintes do recurso podem adquirir, sendo seus determinantes os
parametros 1; € 12, 0 tamanho inferior e o tamanho superior respectivamente. Embora o
recurso aumente e seja consumido em quantias continuas, ele se apresenta a um possivel
consumidor como um conjunto de particulas de tamanhos definidos. Na natureza, os
recursos consumidos por peixes apresentam uma grande variedade e amplitudes de
tamanho. Plancton, algas, invertebrados e muitos outros se constituem de elementos de
tamanhos diferenciados. As diferencas de tamanho sdo importantes para determinar as
aptidoes dos consumidores pelos diferentes recursos (DE ANGELIS et al.,, 1979;
EBENMAN & PERSSON, 1988; COHEN et al., 1993b; PERSSON et al., 1998;
CLAESSEN et al., 2002), o que motivou a incorpora¢do dos referidos atributos no
presente modelo. Os recursos nunca se extinguem. Se algum deles for completamente
consumido numa dada ocasido, ocorre a re-colonizagdo no tempo seguinte por uma

quantia arbitraria de biomassa (Bcol).

3.1.2. O individuo
Cada individuo carrega consigo uma série de informagdes durante o tempo em

que permanece na comunidade. Tais informagdes podem ser divididas em dois grupos
de caracteristicas: 1) caracteristicas de estado e ii) caracteristicas biondomicas ou inatas.

As caracteristicas de estado informam sobre a condi¢do em que se encontra o individuo,
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podendo mudar de valor ao longo do tempo conforme o historico do individuo. Sao
elas:

1. Idade,

2.Estagio de desenvolvimento(juvenil-adulto),

3.Tempo decorrido apos o inicio do periodo reprodutivo,

4.Peso irreversivel ,

5.Peso reversivel,

6.Posicao espacial (coordenadas x,y),

7.Numero de individuos (para o caso de super-individuos)

As caracteristicas biondmicas sdo aquelas herdadas pelo individuo em sua
concepgdo, sendo representadas por atributos como, por exemplo, o peso maximo, o
tamanho do ovo, o grau de generalidade de dieta, dentre outras. Elas ndo mudam com o
tempo e influenciam o desenvolvimento, as aptidoes troficas e taticas reprodutivas do

individuo. Elas estao descritas na Tabela D e explicadas ao longo do texto seguinte.

3.1.2.1. Crescimento

O peso total do individuo ¢ dividido em duas variaveis: o peso irreversivel (X) e
o peso reversivel (Y) (PERSSON et al., 1998; CLAESSEN et al., 2002). O peso
reversivel representa o material de reserva, como gordura ou tecido muscular, que pode
ser utilizado quando as exigéncias metabdlicos ultrapassam a quantia ingerida. Quando
ocorre desova, ¢ do peso reversivel que vem o material para a producao de filhotes. O
peso irreversivel se constitui de material permanente, que pode apenas crescer ou
permanecer constante no tempo. Ele representa, por exemplo, uma grande proporg¢do de
tecidos como o 6sseo, o nervoso e de toda a estrutura dos 6rgaos que garante as fungdes
vitais do organismo, e que por isso nao podem ser alocadas para repor perdas
energéticas.

O crescimento de um individuo, em um dado intervalo de tempo, ¢ determinado
por uma equacao fisiologica elementar (JOBLING, 1994):

Crescimento = Ingestao — Gasto (7)
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A ingestao representa a quantidade, em peso, consumida pelo individuo naquele
intervalo. O gasto ¢ usado aqui de forma ampla, representando toda a energia, em forma
de peso, metabolizada ou ndo aproveitada pelo peixe no intervalo.

A ingestdo e o gasto, assim como muitos outros processos bioldgicos, sdo normalmente
fungdes alométricas do peso (PETERS, 1983; JOBLING, 1994; BROWN, 2004). O uso

de fungdes-poténcia ¢ adequado para representa-los:

Crescimento = a-(Peso)’ —c-(Peso)’ (a>c;b<d) (8)

Os parametros “a”, “b”, “c” e “d” sdo os pardmetros de crescimento corporal
potencial. Cada espécie deve possuir diferentes valores destes parametros. O gasto ¢
fixo para um dado tamanho, mas a ingestdo realizada pode ndo ser igual aquela
especificada pela funcdo poténcia, pois depende também da disponibilidade de
alimento. Os parametros “a” e “b”, portanto, determinam a capacidade maxima de
ingestao pela espécie, num dado tempo e para um dado tamanho.

Essa abordagem de balanceamento entre duas fungdes poténcia para promover o
crescimento ja foi utilizada por outros MBI, como aqueles em UCHMANSKI ( 1999,
2000). Sua grande vantagem ¢ a de permitir o uso explicito do saldo energético como
determinante ndo s6 do crescimento, mas da mortalidade por desnutricio e do
investimento reprodutivo. Essa potencialidade ndo existiria caso fossem utilizadas
apenas curvas como as de von Bertalanffy ou Gompertz para ajustar o crescimento.
Entretanto, existe uma restricdo para que a curva de crescimento resultante da jungdo
entre as duas fungdes poténcia promova o crescimento corporal de forma plausivel e
dentro do padrao comumente observado na natureza: o pardmetro “a” da funcdo de
consumo deve ser maior do que “c”, da fun¢do de gasto, € o contrario deve ocorrer com
os outros dois pardmetros, “b” sendo menor do que “d”. Em outras palavras, a curva da
funcdo de consumo deve iniciar (para valores de peso proximos de zero) acima da curva
de gasto, e as curvas tém que se cruzar em algum ponto. O peso maximo (Pmax) ¢
aquele no qual as curvas de ingestdo e gasto se cruzam. Ele pode ser calculado pela

formula (UCHMANSKI, 1999):

©)

a\as)
Pimax = (C)
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A ingestdo e o gasto sdo fungdes do peso total, ou seja, da soma do peso
reversivel com o peso irreversivel. O saldo de alimento ingerido ¢ dividido, sem perda,
entre os pesos reversivel e irreversivel. Nenhuma medida explicita de eficiéncia na
assimilagdo ¢ utilizada. Normalmente a eficiéncia na assimila¢ao dos alimentos ¢ baixa,
podendo variar de 20 a 80% (BEGON et al., 1996). Entretanto, considera-se aqui que
toda a quantia nao aproveitada de alimento esta implicitamente embutida na fun¢ao de
gasto. Em vista dos objetivos deste trabalho, que estdo ligados a comparacdo de
espécies genéricas e nao propriamente a predi¢do de situagdes particulares na natureza,
tais simplificacdes sdo razoaveis.

O material ingerido por um individuo ¢ primeiramente destinado ao gasto. Caso
o saldo seja negativo, a diferenca ¢ subtraida do peso reversivel. Se o peso reversivel
nao for suficiente, o individuo morre por desnutricdo. Caso o saldo seja positivo, ele
serda alocado em diferentes propor¢cdes para os pesos reversivel e irreversivel,
dependendo da relagdo entre os dois componentes. Essas propor¢des sdo determinadas
de forma a manter o individuo o mais préximo possivel de sua condigdo maxima (gj ou
ga, se juvenil ou adulto). A condi¢do ¢ dada pela razdo entre o peso reversivel e o peso
irreversivel. Se a condicdo do individuo for baixa, uma propor¢do maior do saldo
ingerido devera ser destinada ao peso reversivel, de forma a restaurar sua melhor
condigdo. Isso sera feito as custas do crescimento em peso irreversivel.

Sendo S o saldo entre ingestdo e gasto, X e Y os pesos irreversivel e reversivel,
a condi¢do maxima (representando Qj ou ga) e pi a propor¢ao de S que deve ser
destinada ao peso irreversivel, obedecendo a regra de que a condicdo maxima (q) deve

ser estabelecida apds o crescimento, temos:

Y+(1—_p|)-SZ (10)
X +pi-S
Arranjando algebricamente a expressao (10), temos a formula para pi:
pi:S+Y—q-X (11)
S-(1+Qq)

Ela ¢ vélida desde que pi nunca seja menor que zero (0 que ¢ matematicamente

possivel nos casos em que o termo X é maior do que S+Y). Caso seu calculo seja

37



negativo, o valor ¢ automaticamente corrigido para zero, o que previne o decrescimento
do peso irreversivel. A formula aqui utilizada difere daquela em CLAESSEN et al. (
2002). Naquele caso, a condigdo maxima ( ¢ atingida apenas assintoticamente, € ndo
completamente como abordado aqui. Sua formula para pi, no entanto, ¢ valida somente
para os casos em que o saldo S é bem menor do que o préprio peso do individuo. Isso
ocorre de fato, quando o individuo tem crescimento lento e/ou quando os passos de
tempo (“time steps”) numa simulacdo sdo curtos. Como o presente modelo esta aberto
para simular passos mais largos de tempo, pode acontecer que o saldo ingerido por um
individuo chegue inclusive a exceder o seu proprio peso. Neste caso, se a condigdo
anterior do individuo for muito baixa, uma enorme propor¢ao do saldo seria destinado
ao peso reversivel pela formula original, o que poderia fazer com que ele ultrapassasse a
condicdo méaxima . A modificagdo aqui proposta, evita este tipo de situagdo, sendo
portanto mais adequada para modelos discretos com forte efeito de atrasos temporais.
Abaixo, na Figura 4, encontram-se ilustrados as curvas de gasto e ingestdo

potencial para um individuo com os parametros a=1.6,b=10.75,c=1, d = 0.86:

Ingestdn e gasto

1
a 10 20 3n 40 a0 G0 70 aa
Pesao total

Figura 4. Curvas das fungdes de ingestdo (linha continua) e gasto (linha pontilhada).

Simulando o crescimento de um individuo que se alimenta conforme o maximo
esperado, de acordo com os parametros usados para gerar as curvas da Figura 4,
utilizando valores de gj= 0.6 e ga=0.8, peso inicial ( Py ) de 0.16 ¢ com a maturag¢do
ocorrendo em 60% do peso total (Pmat = 0.6), obtemos a seguinte curva de

crescimento:
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Figura 5. Curva de crescimento em peso irreversivel (linha continua) e reversivel (linha pontilhada)
resultante da diferenga entre a curva de ingestdo e a curva de gasto apresentadas na Figura 4.

Na passagem de juvenil para adulto, ocorre aumento na condicdo maxima, o que
aumenta o crescimento em peso reversivel, em detrimento do peso irreversivel. Note
também que o peso irreversivel maximo, de aproximadamente 40, somado ao peso
reversivel, de cerca de 32, d4 o mesmo valor (72) em que as curvas de consumo e gasto
se cruzam na Figura 4. Como existe competi¢do, o crescimento pode chegar a ser
prejudicado, e como conseqiiéncia, a curva do crescimento realizado se localizaria
abaixo da curva potencial. Como exemplo, a Figura 6 mostra o resultado de uma
simulacdo para um individuo com os mesmos parametros, mas a cada 20 intervalos de
tempo, o peso reversivel sofre uma perda de 50%.

Observe que as sucessivas perdas de peso reversivel prejudicam o crescimento
no peso irreversivel. Numa situagdo como esta, o individuo cresce mais devagar, e
sequer chegara a atingir o seu tamanho potencial méximo. Ao longo do tempo, sua
chance de morrer por desnutricdo ¢ maior. Tal situagdo pode representar bem o efeito
negativo da producdo de filhotes sobre o crescimento posterior (o que serd
exemplificado novamente na parte de reproducdo). De fato, esta relacdo de conflito
entre os dois fatores ¢ algo bem conhecido (ROFF, 1992). Individuos que sofrem efeito
da competi¢do, que acabam ingerindo pouco e tendo que utilizar freqlientemente o peso
reversivel, sofrem do mesmo tipo de problema. Ainda que o efeito demonstrado seja
negativo, ele ndo chaga a ser devastador por causa do crescimento compensatorio,

presente no modelo e observado comumente em peixes (JOBLING, 1994;
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BROEKHUIZEN et al., 1994). Isso acontece porque, em muitas situa¢des, a perda de
peso total leva o individuo a apresentar maior diferenca entre as fungdes de ingestdo e
gasto (observe, na Figura 4, que o saldo decresce com o peso na maior parte do

intervalo).
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Figura 6. Curva de crescimento em peso irreversivel (linha continua) e reversivel (linha pontilhada), com
perdas de 50% do peso reversivel a cada periodo de 20 unidades de tempo.

3.1.2.2. Dieta

Um conceito importante utilizado no modelo ¢ o da “janela de predagdo”, que ¢
a amplitude de tamanho do alimento que podem ser ingeridos pelo individuo
(CLAESSEN et al., 2002). A janela de predacao pode ter consequéncias importantes na
dindmica de interagdes de uma ou mais populagdes, pois influencia as taxas de
crescimento de predadores e de mortalidade das presas, de acordo com as distribui¢des
de tamanhos de ambos, bem como o grau de competi¢cdo e de canibalismo (CLAESSEN
et al., 2000; CLAESSEN et al., 2002). A mudanga ontogenética do nicho é em boa
parte resultado do aumento dos limites inferior e superior da janela, que acompanham o
crescimento corporal (MITTELBACH & PERSSON, 1998).

Neste modelo, o limite inferior (JI) e o superior (JS) da janela de predacao sdo
uma propor¢do constante do comprimento do individuo. Estes limites, portanto, sao
fungdes lineares do comprimento, com inclinagdes determinadas por coeficientes (Li e
Ls) que sdo parametros da espécie:

JI = Li-Comprimento
JS = Ls-Comprimento (12)
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Como resultado dessas relagdes lineares, a propria largura da janela de predagao
¢ também uma proporcao constante do comprimento. O comprimento ¢ usado ao invés
do peso porque normalmente as restrigdes nos tamanhos das presas ingeridas estdo
ligadas as suas dimensoes lineares (CLAESSEN et al. 2000). Sido estas medidas que
determinam, por exemplo, se um peixe ou invertebrado pode ser capturado e engolido
por um peixe com determinado aparato bucal e digestivo. Portanto, todas as relagdes de
aptidao e susceptibilidade alimentar entre os individuos no modelo dependem das
relagdes entre seus comprimentos. O comprimento depende apenas do peso irreversivel,
e seu valor ¢ obtido pela bem conhecida relacdo peso-comprimento, que ¢ uma fungao
poténcia:

Peso = e - (Comprimento)’ (13)

Para ilustrar a janela de predagdo, vejamos o caso de um individuo com Li = 0.1
e Ls = 0.3, com os mesmos parametros de crescimento dos exemplos anteriores, € com

“e’=1e“t"=1/3:

comprimento do consumido

1 1 | 1 ]
a 04a 1 14 2 25 3 34
comprimento do consumidor

Figura 7. Progressdo da janela de predagdo (em cinza) com o aumento do comprimento do consumidor.
Os parametros estdo listados no texto. As retas que delimitam a parte inferior e superior da janela
possuem inclinagdes iguais a Li e LS respectivamente. Sdo representados 3 recursos (R1, R2 e R3) que
preenchem um continuo de tamanhos particulados de 0 a 1. As linhas tracejadas mostram os limites de
tamanho entre eles.
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Na Figura 7 os trés recursos ocupam amplitudes contiguas de tamanhos. E de
interesse que ndo existam lacunas de tamanhos de recursos, de forma que sempre haja a
chance de que o consumidor seja apto a consumir pelo menos um recurso. Pela Figura 7
¢ possivel observar a mudanga de dieta conforme o crescimento. Em seu comprimento
inicial (pouco mais de 0.5), o consumidor ¢ capaz de ingerir apenas o recurso R1, pois
sua janela de predacdo estd completamente contida dentro do espectro deste recurso. Por
volta do comprimento 0.7, ja € possivel a ingestdo do recurso R2, que permanece na
dieta até o final do crescimento (o comprimento méaximo esta perto de 3.5). O recurso
R3 s6 pode ser consumido apds ter sido atingido um comprimento maior que 1.6. Num
comprimento perto de 2, R1 ja ndo pode mais fazer parte da dieta do consumidor. Em
suma, um recurso sO pode fazer parte da dieta de um individuo se existir uma intersecao
ndo-nula entre a janela de predagdo deste e o espectro de tamanho daquele. Expresso de
outra forma, um recurso nao podera fazer parte da dieta de um individuo apenas quando
a seguinte condi¢do for satisfeita:

11 >JS ou np<JI

No caso do consumo de peixes, a regra ¢ mais simples: basta que o comprimento
da presa esteja contido dentro da janela do predador.

Determinar a janela de predagdo como uma proporc¢ado fixa do tamanho ¢ de fato
uma regra bem simplista. Entretanto, os efeitos resultantes estdo de acordo com padrdes
normalmente observados: i) a amplitude de tamanhos das presas aumenta com o
tamanho do predador; ii) o tamanho maximo da presa também aumenta com o do
predador e ii1) o tamanho minimo da presa, quando se altera, aumenta de forma menos
pronunciada do que o tamanho maximo (COHEN et al., 1993b). A largura da janela de
predag¢dao ¢ um indicativo do quao generalista ¢ o individuo. Descontando o efeito do
tamanho, a diferenca entre LS e Li nos da a medida relativa do grau de generalidade de
dieta (G) de uma espécie. Esta medida de generalidade serd usada como uma
caracteristica das espécies simuladas, e serd tratada novamente na se¢do de interagdes
troficas.

O comprimento corporal, que ¢ uma fun¢do do peso, representa um eixo de
nicho trofico nos moldes do modelo de WILLIAMS & MARTINEZ ( 2000). Entretanto,

as regras do presente modelo sdo um pouco diferentes (Figura 8): 1) o modelo de nicho,
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como apresentado pelos referidos autores, se aplica aqui ao individuo num determinado
intervalo de tempo, e ndo a espécie como um todo; ii) a posi¢do e a amplitude do
intervalo de nicho, dentro do qual o consumo ¢ permitido, sdo definidas como
proporgdes fixas do valor de nicho do consumidor.

A dieta ¢ determinada também pelas preferéncias alimentares. Essas preferéncias
sdo expressas na forma de uma matriz, que estabelece a ordem de preferéncia dos
recursos por cada espécie. Por exemplo, no caso de trés espécies de peixes e trés
recursos basais (R1, R2 e R3), a matriz de preferéncia pode se apresentar como
mostrado na Tabela 1:

Tabela 1 — Matriz de preferéncias alimentares, exemplificada para trés espécies consumidores e trés
recursos basais (R1, R2 e R3), ndo-peixes. Os nimeros indicam ordem de preferéncia pelo recurso.

Recursos/Espécies | Espécie A | Espécie B | Espécie C
R1 2 3 3
R2 1 4 2
R3 4 2 1
peixes 3 1 4

Por exemplo, a espécie A prefere como alimento o recurso R2, seguido por R1, e
assim por diante. A espécie B, por exemplo, é preferencialmente piscivora. Entretanto,
ela somente serd, de fato, piscivora quando sua janela de predacdo se adequar ao
tamanho de outros peixes. O mesmo vale para os recursos basais. Ou seja, embora
exista uma ordem de preferéncia imposta a espécie, a dieta deve respeitar a janela de
predacdo. Durante a seqiiéncia de predagdo, os recursos que se encaixam na janela de
predagdo de um individuo serdo ordenados para o consumo. O individuo ira iniciar seu
consumo a partir daquele recurso que estiver na primeira posi¢do. SO passard a se
alimentar do segundo se o primeiro for completamente esgotado, e assim por diante.
Portanto, a generalidade potencial de dieta s6 contribuird para uma alimentagao variada
se os recursos preferenciais estiverem em niveis baixos. Do contrario, o individuo
podera apresentar um Unico item na dieta, mesmo que possua uma ampla janela de

predacdo e a conseqiiente capacidade de consumir grande variedade de recursos.
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Em suma, a dieta de um individuo ¢ determinada por um eixo de nicho explicito,
que ¢ o tamanho corporal, € por um niimero indefinido de outros eixos implicitos, que
determinam a ordem de preferéncia por cada tipo de recurso. Os eixos implicitos
respondem por uma série de caracteristicas ndo incluidas no modelo, como por
exemplo, a composi¢do nutricional, toxicidade, consisténcia, dentre outras que nao o
tamanho. Pouco pode se afirmar a respeito do nimero de eixos implicitos. Apenas pode-
se ter uma idéia a partir da configuracdo das preferéncias para um dado conjunto de
espécies. Quanto menos congruentes forem as seqliéncias de preferéncias, maior deve
ser o nimero minimo de eixos explicitos necessarios para explica-las.

I VAR VAR VA Y; V v

v

=]

Li *(n) Ls*()

Li *(ninf) LS*(nsup)

Figura 8. Modelo de nicho tréfico utilizado neste trabalho. E uma modificagio daquele em WILLIAMS &
MARTINEZ (2000) (veja Figura 2). O eixo de nicho representado em ambos os casos ¢ o comprimento
corporal. Repare que, diferente da Figura 2, ele ndo possui um limite superior 6bvio. Em cima, um
esquema similar ao apresentado na Figura 2, s6 que valido para o individuo (i) ao invés da espécie. No
modelo da Figura 2, o intervalo de nicho que determina as presas ¢ definido pela amplitude 1; e pela
posigdo central c;. No caso do presente trabalho, tal intervalo ¢ definido por proporgdes fixas de n;
(comprimento do individuo), Li e LS, que determinam o limite inferior e superior do intervalo
respectivamente. Embaixo, um esquema de como funciona o modelo de nicho no nivel da espécie. O
comprimento de uma espécie ndo ¢ mais representado como um ponto, mas como um intervalo
(representado em cinza), que incorpora toda a amplitude de comprimentos pelos quais a espécie pode
passar. Tal intervalo ¢ delimitado na parte inferior pelo pardmetro ni,, € na parte superior por ny,,. Neste
trabalho, ny, € ng, sdo determinados respectivamente pelos pesos irreversiveis minimo e maximo
(Py/[1+qj] e Pmax/[1+ga] ) corrigidos para comprimento pela equagdo (13). O intervalo que determina as
presas ¢ dado, no limite inferior, por ni,¢ * Li, e no limite superior, por ng,, *LS, que definem os limites
minimo e maximo das janelas de predacdo que a espécie pode ter. A amplitude “r;” deste intervalo é
determinada secundariamente pela diferenga entre os referidos limites. Qualquer espécie que possua
amplitude de nicho (ni, a ng, ) que interceda o intervalo de consumo da espécie considerada, pode ser
uma presa potencial. Na figura, todas as cinco espécies de cima podem ser consumidas pela espécie de
baixo.
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As preferéncias alimentares t€ém pouca importancia quando comparadas ao eixo
de tamanho corporal. Em ultima instancia, um individuo pode se alimentar de qualquer
recurso que esteja contido em sua janela de predacdo (fora individuos co-especificos no
caso de espécies ndo canibais). As preferéncias apenas indicam a ordem em que 0s
recursos serdo consumidos. Tal ordem pode provocar um impacto diferencial sobre os
recursos em determinados momentos, mas nos casos de escassez, apenas o eixo de

tamanho corporal ¢ que define as relacdes de competi¢do e de particdo de nicho.

3.1.2.3. Reproducéo

Neste trabalho, estdo sendo modeladas apenas as fémeas. Particularidades
relacionadas ao comportamento sexual ndo sdo levadas em conta. Sua exclusdo ndo
implica que ndo tenham importancia. Ao contrario, o comportamento reprodutivo de
peixes ¢ o mais variado dentre os vertebrados, e tem grande importdncia em sua
ecologia (POUGH et al., 1989; Wooton, 1992; Vazzoler, 1996). Entretanto, a adi¢do de
complicacdes reprodutivas resultaria num aumento indesejavel da complexidade, pouco
adequado para um modelo interessado essencialmente em interagdes troficas, como € o
caso. Apenas os aspectos mais basicos relacionados a produgdo de filhotes serdo
abordados.

O individuo se torna adulto e, portanto apto para se reproduzir, quando atinge
uma determinada propor¢do (Pmat) do seu peso maximo (Pmax). Neste modelo,
portanto, o peso ¢ o determinante da maturagdo, assim como ocorre com muitos
organismos (ROFF, 1992). A idade de maturagdo ¢ um resultado do historico
nutricional do individuo. O tempo, entretanto, ¢ usado diretamente para definir os
intervalos minimos entre eventos reprodutivos (IR). Cada espécie possui um valor de IR
caracteristico. Nas simulagdes, os eventos reprodutivos de uma espécie podem ou ndo
ser forgados a sincronizacao, bastando indicar periodos de simulagdo onde a reprodugdo
deva ocorrer ou entdo deixar que as desovas ocorram livremente em qualquer época. Na
natureza, a sincronizacdo reprodutiva ocorre geralmente porque as condigdes
comumente boas para os filhotes se concentram em alguns periodos do ano,
principalmente em ambientes com forte sazonalidade (VAZZOLER, 1996). No atual
modelo, ndo foi incluida a variacdo temporal nas condigdes do ambiente. Nao existe

sazonalidade no suprimento de recursos basais € por isso ndo ha motivo externo que
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force diferentes espécies a se reproduzir simultaneamente em épocas bem marcadas. Os
eventos reprodutivos ndo foram, portanto, forgados a sincronizagdo. Se esta ocorrer,
serda meramente por ajuste seletivo das coortes ao longo do processo de interagdo entre
as espécies. A existéncia de um intervalo definido entre desovas tem como fungdo
permitir ao individuo recuperar (completa ou parcialmente) o peso perdido pela ultima
desova.

Um outro parametro, TD, determina a duracdo do tempo em que ocorrera a
desova. Este parametro ¢ uma propor¢ao do intervalo total IR, podendo variar de zero a
um. Para entender melhor, consideremos o exemplo da Figura 9, onde IR=7¢ TD =0.5

(50%):

tempo
>
o 1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 11 12 13 14
AN RN ]
— AN _
~ —~
IR IR

Figura 9. Esquema da desova de uma determinada espécie com IR =7 ¢ TD = 0.5. IR ¢ o intervalo
reprodutivo e TD ¢é a proporgao deste intervalo em que ocorre a desova. Estdo representadas 14 unidades
de tempo. O inicio de cada periodo de desova esta marcado com um trago em negrito. A area tracejada
demarca o periodo ao longo do qual o individuo devera desovar (TD*IR). Ele termina 3.5 unidades de
tempo depois do inicio do intervalo de desova.

Embora o periodo de desova possa ser um valor continuo, na pratica ele sera
sempre um valor inteiro. Isso ocorre porque no modelo o tempo corre em intervalos
discretos. No exemplo da Figura 9, o individuo cessard o primeiro periodo de desova
apenas apos deixar o intervalo de nimero 3 e passar para o de nimero 4. O modelo
apenas reconhece o intervalo como sendo de 3 a 4, ndo importando em que ponto
intermediario o final da desova hipoteticamente se localize.

Nos casos em que o periodo reprodutivo se resume a apenas uma unidade de
tempo, a desova ¢ total, ou seja, todo o peso disponivel para a producao de filhotes ¢
liberado naquele intervalo. Nos casos em que o periodo se estende por mais do que uma
unidade de tempo, o individuo desova em cada intervalo uma determinada fracdo do

total disponivel. A quantia parcial a ser desovada ¢ calculada de tal forma que, no final
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do periodo reprodutivo, todo o conteudo restante tenha sido despejado. A Figura 10
ilustra o processo.

O peso disponivel para a producdo de gonadas depende da quantidade de peso
reversivel. Uma vez adulto, o individuo passa a apresentar a condigdo maxima igual a
“ga” (condi¢do maxima do adulto). A diferenca entre gqa ¢ gj da a condi¢ao gonadal
maxima, razao entre o peso maximo destinado a produgdo de ovos € o peso irreversivel
(PERSSON et al., 1998). Quanto maior for esta diferenga, maior tende a ser o
investimento reprodutivo. Todo o peso reversivel que exceder a condi¢do juvenil
maxima (qj), estara disponivel para uma eventual produgdo de filhotes.

Como resultado das regras acima, a quantidade desovada de filhotes, em peso, ¢

calculada da seguinte forma:

_ (Y —di-X)
D_(TD-IR—tt) (19)

onde PD ¢ o peso desovado num dado intervalo de tempo, Y e X sdo os pesos reversivel

e irreversivel naquele intervalo; e tt é o tempo transcorrido apds o inicio do periodo de

desova.
A B
Conteudo Conteudo
gonadal gonadal
100 100
75 75
50 50
25 25
5 6 7 > 5 6 7 >
Tempo Tempo

Figura 10. Esquema da desova de um individuo cujas gonadas t€ém um peso total igual a 100 no inicio do
periodo reprodutivo. Tal periodo tem duragdo de 4 unidades de tempo, configurando uma situagdo igual a
ilustrada na Figura T. A) Caso em que a Unica mudanga no peso das gonadas ¢ resultado da desova. Em
cada unidade de tempo, o individuo desova uma quantia fixa igual a 100/4 = 25, até liberar todo o
material da génada ao fim do periodo reprodutivo. B) Além da desova, outros fatores, como desnutri¢do
ou crescimento corporal, promovem mudanga no peso gonadal. Generalizando, a quantia a ser desovada ¢é
sempre igual ao peso gonadal restante dividido pelo tempo que resta para terminar o periodo de desova.
Ao seu final, todo o material destinado a producao de filhotes terd sido liberado.
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No momento da desova, o peso reversivel do individuo reprodutor ¢ subtraido na
quantidade exata de PD. Os filhotes produzidos terdo um peso conjunto igual a PD*w,
onde W ¢ a eficiéncia de conversdo do peso reversivel em filhotes. O valor de w esta
entre zero e um, levando-se em conta que os machos ndo contribuem para a produgio de
ovos (eles ndo sdo representados explicitamente no modelo) e devido as perdas na
conversdo de material somatico para tecido gonadal (PERSSON et al., 1998). Os
filhotes ja nascem capazes de se alimentar e se movimentar, sendo portanto juvenis com
peso minimo determinado (Pg). As fases de ovo e larva s3o, portanto, ignoradas. Caso o
modelo futuramente se volte para uma definicdo temporal bem mais refinada (passos de
tempo mais curtos), serd necessario considerar essas fases com mais detalhe.

A fecundidade ndo ¢ um pardmetro fixo da espécie. Ela ¢ um resultado conjunto
do peso reversivel, de qj, ga, e também do peso caracteristico do filhote Pg. Cada um
destes fatores tem um custo explicito. Se uma espécie investe muito em peso reversivel,
ela cresce mais lentamente em peso irreversivel. O proprio crescimento implica em
riscos, como sera visto mais a frente. Valores altos de Qj ¢ ga desfavorecem o
crescimento em peso irreversivel, e conseqiientemente em comprimento. Individuos
com comprimentos menores t€m maiores chances de possuirem predadores
compativeis. Filhotes com Py maior atingem mais rapidamente tamanhos maiores,
portando ficando menos tempo susceptiveis a predacdo e atingindo mais cedo o
tamanho de maturacdo. Contudo, a producdo de filhotes maiores se faz as custas de
menor numero de filhotes produzidos. Além disso, um alto investimento em um dado
evento reprodutivo prejudica futuras desovas, o que de fato ocorre na natureza (ROFF,
1992; BEGON et al., 1996). De modo geral, a estrutura do modelo, baseada em
transferéncias explicitas de pesos, torna mais facil a incorporacdo de todos estes
conflitos funcionais, ou trade-offs, tdo conhecidos em estudos de historia de vida e
Ecologia.

A Figura 11 ilustra o efeito de alguns dos parametros reprodutivos sobre o
crescimento corporal e a producdo de filhotes. Repare como o crescimento ¢ afetado
pelo investimento reprodutivo, chegando inclusive a cessar bruscamente em um dos
casos (letra c). Embora nao explicitado na figura, o peso de maturagdo também esta
associado a um custo. A espécie que apresentar menor tamanho de maturacao (menor

Pmat), deveré ser capaz de reproduzir mais cedo, o que ¢ uma vantagem. Entretanto,
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ap6és o inicio da reprodugdo o peso se mantera em niveis mais baixos e

conseqiientemente a produgao de filhotes serd permanentemente menor.
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Figura 11. Crescimento corporal (a-c) e producéo de filhotes (d-f) de trés individuos com os seguintes
pardmetros em comum: Pmax = 7000g; Pmat = 0.5; gj = 0.7; Py = 0.01g; IR = 52 semanas. Mudam
apenas os valores de ga e TD. Nos gréaficos de crescimento, a curva tracejada representa o peso
irreversivel, e a linha continua, o peso reversivel. Quanto maior o investimento reprodutivo, mais o

[P L)

crescimento € prejudicado. Observe também a diferenca entre a producédo de filhotes no grafico “e” e o
“f’. Embora o primeiro apresente picos mais altos, no segundo a produg@o em cada intervalo se estende
por periodos mais prolongados, ¢ no total o nimero de filhotes acaba sendo maior. O individuo
representado em “a” e “d” apresenta maior crescimento corporal, mas em compensagdo produz
quantidades bem menores de filhotes. Em todos os graficos ndo existe efeito de competicao.

3.1.2.4. Super-individuos

Uma das grandes limitagdes da modelagem baseada no individuo ¢ o tempo
gasto para a realizacdo de simulagcdes quando o nimero de individuos ¢ muito grande.
Uma saida promissora foi proposta por SCHEFFER et al. ( 1995), ao introduzirem o
conceito de super-individuo, que nada mais ¢ do que uma cole¢do de individuos,
agrupados numa Unica entidade conforme um determinado critério. Cada entidade

modelada passa a ter uma variavel extra, que ¢ o numero de individuos “reais” que ela
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de fato representa. Individuos com caracteristicas muito parecidas ou idénticas sdo os
melhores candidatos a serem agrupados em um super-individuo. Este por sua vez, tera
atributos que representem um individuo “médio”, dentro do grupo de seus constituintes.
Parte-se do pressuposto de que individuos muito parecidos, por ndo diferirem em suas
acgoes e efeitos no sistema, nao necessitam ser modelados separadamente. Além disso, o
agrupamento de organismos em super-individuos funciona de forma andloga aos
cardumes, tdo comuns em peixes (SHIN & CURY, 2001).

Neste modelo, um super-individuo ¢ criado quando cada (super) fémea desova.
O grupo de filhotes ¢ entdo acompanhado como uma Unica entidade. Ao longo do
tempo, o numero de constituintes de um super-individuo s6 pode diminuir ou se manter
constante. Todos os constituintes de um super-individuo sdo considerados idénticos. Na
medida em que eles adquirem peso, podem ser dissociados conforme desejavel. O
modelo permite estabelecer um tamanho limite, Smax, a partir do qual ocorrerd a
dissocia¢ao dos elementos dos super-individuos, que passariam a agir separadamente.
Ocorre dissociagdo quando o peso irreversivel de qualquer super-individuo ultrapassar
Smax, e esse valor ¢ padrio para todas as espécies. Essa medida permite que a
variabilidade existente entre individuos de maior porte apare¢a de forma mais realista.
Além disso, a propria mortalidade se encarrega de fazer com que super-individuos com
maior peso corporal possuam menos constituintes. Ou seja, individuos de maior
tamanho corporal serdo sempre representados em menor numero, tendo uma quantidade
menor de elementos for¢adamente idénticos. As regras para lidar com os super-

individuos no modelo serdo apresentadas ao longo do texto, nas proximas segoes.

3.1.3. A dinamica de interacdes troficas

A assembléia de peixes €, em ultima instancia, limitada pela produtividade dos
recursos basais. A capacidade suporte destes recursos, em conjunto, € o que determina o
“tamanho” do ambiente. A dindmica de interagcdes ocorre por meio de transferéncias
explicitas de peso entre os componentes do sistema. Ela depende das distribui¢des de
tamanhos de consumidores e recursos, bem como de seus pardmetros e atributos de
estado. Quando nao existe alimento suficiente para suprir toda a demanda potencial dos

consumidores, estd caracterizada a competicao. No caso deste modelo, a competicao ¢
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assimétrica. Para entender o por qué, vejamos como ocorre a seqiiéncia de consumo na

comunidade.

3.1.3.1. Assimetria de competicdo

Na natureza, em caso de disputa por uma quantidade limitada de recurso
alimentar, ¢ esperado que alguns individuos se sobressaiam. As diferengas de consumo
podem ser consistentes entre diferentes tipos de individuos, caso apresentem habilidades
competitivas diferentes, ou pode se dar puramente ao acaso se ndo diferirem. Se em
média, os individuos de uma espécie sdo consistentemente mais competitivos que os de
outra espécie, diz-se que a competicdo entre as espécies, caso ocorra, sera assimétrica
(RICKLEFS, 1990; BEGON et al., 1996). Quando se trata de individuos, entretanto, a
assimetria na competi¢do pode ocorrer mesmo que nao existam diferengas consistentes
entre as espécies. O que define, nesse caso, se a competicdo serd assimétrica, ¢ a
maneira como os efeitos da competi¢ao serdo distribuidos entre os individuos. Imagine,
por exemplo, um caso em que a oferta de alimento represente 50% da demanda somada
dos consumidores. Tal demanda ndo podera ser totalmente suprida, e a distribuicdo do
alimento existente pode se dar de duas formas: 1) cada individuo consome o equivalente
a 50% de sua demanda ou ii) alguns individuos consomem mais do que 50% de sua
demanda, e outros menos. No primeiro caso, a competi¢do ¢ perfeitamente simétrica.
No segundo, e mais provavel caso, a competicdo ¢, em determinado grau, assimétrica.
Ela serd completamente assimétrica quando os individuos que tiverem melhor acesso ao
recurso puderem consumir conforme sua demanda total, até a exaustdo do recurso,
tornando-o indisponivel para outros.

Em um modelo simples, contendo apenas uma populacdo consumidora e um
recurso, medir a competi¢ao ¢ uma tarefa facil. Basta acessar a relagdo entre demanda e
oferta, assim como foi exemplificado acima. Com essa informagdo, pode-se modelar a
distribuicao de recursos conforme o grau de assimetria desejado, num continuo desde a
completa simetria até a completa assimetria. Primeiramente, basta definir a ordem em
que os individuos terdo acesso ao recurso. Se for definida competi¢do simétrica, cada
individuo consumird o recurso em uma propor¢ao de sua demanda igual a razao entre a
oferta e a demanda somada de todos individuos. Caso exista assimetria, os individuos

ordenados primeiramente terdo acesso a um adicional com relagdo a referida proporgao.
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Este adicional define o quanto a competicdo sera assimétrica. Neste caso, os que
estiverem situados no final da seqiiéncia consumirdo em menores propor¢des, ou ainda,
sequer chegardo a consumir algo. Este tipo de abordagem foi utilizado na constru¢ao da
versao populacional prévia do modelo atual (GIACOMINI, 2005).

No presente modelo, entretanto, ndo existe uma forma inequivoca de se medir a
competi¢ao antes que toda a seqiiéncia de consumo tenha ocorrido. Esta dificuldade
técnica existe por causa da indefinigdo a priori das exatas quantias que cada individuo
consumira de cada recurso. Tudo dependera da ordem em que eles deverao ter acesso ao
consumo. Como a dieta depende de relagcdes complexas entre os tamanhos de
consumidores e dos varios recursos, das preferéncias, demandas e da oferta, torna-se
impraticavel definir at¢é mesmo quando devera ou ndo ocorrer competi¢do, e
principalmente quais individuos deverdo sofrer seus efeitos. Em vista desta dificuldade,
nao ¢ possivel determinar as quantias de recursos que deveriam ser destinadas a cada
individuo de modo a caracterizar a competi¢cdo simétrica. Por isso, apenas a competi¢ao

completamente assimétrica foi incluida no modelo.

3.1.3.2 O principio da “ordenacéo de consumo”

Em vista da forte assimetria na competi¢do, a definicdo da ordem em que os
individuos terdo acesso ao consumo ¢ de grande importancia. Vale ressaltar que a
ordenacdo aqui empregada ndo implica em ordem cronoldgica de acontecimentos. O
fato de um individuo ser escolhido primeiro apenas significa que ele tinha mais chances
de suprir sua demanda, e fez jus a tal.

A ordenacdo dos individuos poderia se dar, por exemplo, completamente ao
acaso. Entretanto, ndo faz muito sentido que alguns individuos se satisfagam
completamente, e deixem, por obra do acaso, outros competitivamente idénticos sem
qualquer acesso ao alimento. Se tal ordenagdo promove diferenciacdo no consumo, via
competi¢do, entdo ¢ mais razoavel considerar que os primeiros a ter acesso ao alimento
sejam, por algum motivo, competitivamente superiores.

Um grande nimero de caracteristicas e circunstancias podem levar um individuo
a se tornar competitivamente superior. O modelo, em sua atual concepcao, ndo leva em
conta explicitamente tais caracteristicas e suas funcodes especificas. Ele apenas assume

duas relagdes: 1) que um individuo com alta demanda energética deve apresentar maior
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atividade de forrageamento, se comparado a outro com baixa demanda, por agir de
acordo com suas motivagdes fisiologicas (PITCHER, 1993) e ii) que o grau da
eficiéncia de predacdo (na obtencdo de alimentos) ¢ inversamente proporcional a
generalidade.

E razoavel supor, dentro do contexto de simplificagdes do modelo, que a
atividade de forrageamento seja diretamente proporcional a curva de ingestdo, pois esta
representa a demanda potencial por alimento de um individuo num dado intervalo de
tempo. Tal “intensidade de forrageamento” (IF), embora seja uma medida bastante

abstrata, serve para representar o empenho de um individuo em obter recurso, sendo

expressa da seguinte forma:

IF=4-(a-P) (15)

onde P ¢ o peso total, “a” e “b”, os pardmetros da curva de ingestdo potencial, e , um
coeficiente de proporcionalidade, que pode se diferenciar de espécie para espécie. Pelo
principio de ordenacao utilizado aqui, a chance de um individuo ter acesso ao alimento
e suprir sua demanda ¢ positivamente relacionada a IF. O pressuposto crucial por tras
desta regra ¢ que a motivagdo fisioldgica contribui positivamente a performance na
obtengao de recursos.

Indiretamente, assume-se que individuos de maior tamanho corporal tém
vantagens na obten¢do de alimento (IF ¢ uma fun¢do crescente do peso). Tal
pressuposto estd de acordo com a frequente observagdo de que organismos maiores sao
competitivamente superiores (SCHOENER, 1983; PERSSON, 1985). Organismos
maiores possuem maior habilidade na captura e manipulacdo do alimento e maiores
taxas de ingestdo, o que os confere uma vantagem no efeito per capita que exercem
sobre aqueles de menor tamanho (uma vantagem “o”, em referéncia ao coeficiente de
competicdo do modelo de competicdo de Lotka-Volterra)(SCHOENER, 1971). Por
outro lado, organismos menores possuem menores requerimentos, o que os confere uma
maior capacidade suporte (uma vantagem “K”, em consideragcdo ao referido parametro
do modelo de Lotka-Volterra). PERSSON ( 1985) argumenta que a vantagem
normalmente observada nos organismos de maior tamanho se deve a competi¢cdo por
interferéncia, e ndo por exploracdo. Esta ultima favoreceria os menores, devido a sua

vantagem “K”. O processo de ordenagdo de consumo proposto no presente modelo
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incorpora um mecanismo mais facilmente comparavel a interferéncia, no qual os
individuos apresentam uma hierarquia de acesso ao recurso, podendo torna-lo
completamente indisponivel para os que sobrarem nas ultimas posi¢des. Dessa forma,
preferiu-se adotar uma regra que previlegiasse individuos maiores, de forma
proporcional as suas exigéncias, incluindo implicitamente a competicio por
interferéncia como mecanismo determinante. A interferéncia ¢ observada comumente
em peixes, sendo a responsavel por alguns dos casos relatados de parti¢do de recursos
(alimento e habitat) e dominancia competitiva (GERKING, 1994).

Outro fator utilizado como determinante na competitividade ¢ a medida do grau
de “eficiéncia de preda¢do”. Este fator foi incluido no modelo com o objetivo de
oferecer uma vantagem para aquelas espécies menos generalistas, se opondo a
desvantagem de uma dieta mais restrita. Como dito anteriormente, o grau de
generalidade ¢ dado pela diferenga entre Ls e Li, que é uma medida relativa da largura
da janela de predagao. Seguindo a logica de tradeoffs proposta pelo modelo, a eficiéncia
(E) € calculada como o inverso dessa diferenca:

o )
- _Z 16
Ls-Li G (16)

onde 6 ¢ um coeficiente de proporcionalidade. A escolha da fung¢do acima ndo ¢
totalmente arbitraria, mas deriva de uma abordagem simples para se conceber tradeoffs.
Nela, as caracteristicas ou fungdes que por si representam beneficios, mas que sdo
conflitantes, podem ser imaginadas como compondo uma quantia fixa. Esta quantia
pode ser um plano, um volume, ou ainda um hiper-volume. O conflito entre tamanho e
nimero de ovos € o exemplo mais classico. Um volume fisico, a quantidade de material
disponivel nas gonadas, constitui o total repartido entre os ovos. Se o tamanho do ovo
aumenta, o nimero de ovos deve diminuir. Estes dois fatores sdo delimitados pela
relacdo: (gonada) = (niimero de ovos)*(tamanho do ovo). Seguindo a légica acima, o
modelo postula que a generalidade e a eficiéncia, ambos vantajosos, devem compor uma
plano de area fixa, conforme ilustrado na Figura 12.

No modelo, a drea composta pela eficiéncia e pela generalidade ¢ igual a 6, ou
seja, o produto das duas ¢ sempre O, para todas as espécies. Para as simulacdes neste

trabalho, o valor de & ¢ igual a 1. Qualquer outra constante poderia ser usada no lugar
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de 1. A escolha da constante teria a funcao de acertar as escalas de medida das duas
varidveis. Entretanto, a medida da eficiéncia ¢ muito abstrata, tendo apenas valor para
comparagdo entre espécies genéricas. Nesse caso, ndo existe nenhuma regra bioldgica
que determine o valor exato da constante. O valor 1 foi escolhido por questdo de

simplicidade.

Eficiéncia(E)

Femm e mmoooooo

Generalidade(G)

Figura 12. Relacdo entre eficiéncia de predagdo e o grau de generalidade de dieta (dado pela largura
relativa da janela de predacdo). Os quatro planos representados t€ém a mesma area. A cada diminuigdo
pela metade na largura da janela, dobra-se a eficiéncia.

As fungdes que determinam E e IF tém apenas valor heuristico, ndo devendo
necessariamente expressar as verdadeiras relagdes ocorrentes na natureza (se ¢ que tais
relacdes realmente existem). Uma vez que as exatas relagdes ndo sdo ainda conhecidas,
o presente trabalho optou por aquelas mais simples, que expressem a esséncia das idéias
gerais do modelo.

Com ¢ = 1, a medida final para a ordenagdo do consumo (®) ¢ dada pelo produto

simples:

o=IF-E=— (17)

O valor resultante ndo tem significado bioldgico claro, ndo pode ser mensurado,
mas tem valor comparativo. A Figura 13 ilustra a relacdo entre o fator de ordenacao ()

e seus determinates IF e a generalidade (G).
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Figura 13. Relacao entre a generalidade (G = Ls-Li), a intensidade de forrageamento (IF) e o fator de
ordenacdo (®). O fator de ordenag@o ¢ uma funcio linear de IF, com inclinagdo igual a 1/(G). IF tem seu
efeito exacerbado pela especializagdo na dieta (diminuigdo de G) e vice-versa.

Num dado intervalo de tempo, quando o mddulo de interagdes € iniciado, ocorre a

seguinte seqiiéncia de acontecimentos:

1) ocorre o sorteio do primeiro individuo (ou super-individuo) consumidor. A
chance de um (super) individuo ser sorteado ¢ proporcional ao seu valor de
®. No caso de um super-individuo, o valor de IF ¢ aquele do individuo
médio que o representa. Suas chances de consumo ndo s3o portanto
influenciadas pelo numero de individuos que o constituem. E assumido aqui
que ndo existem relacdes sinérgicas entre os constituintes de um super-
individuo. Tal regra pode ser, no entanto, modificada de modo a tratar um
super-individuo ndo apenas como uma colecao de individuos idénticos, mas
como um “super-organismo”, que poderia simular algo proximo do que seria

a acdo conjunta de alguns peixes em cardumes.
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iii)

Sao indicados, com base na janela de predagao do (super) individuo, quais
recursos basais e outros individuos podem fazer parte da sua dieta. Estes
itens susceptiveis sdo depois ordenados de acordo com a matriz de
preferéncia alimentar da espécie da qual o consumidor faz parte. Os peixes
indicados como parte da possivel dieta sdo também ordenados (mas o
recurso “‘peixe” mantém-se na mesma posi¢do com relagdo aos outros
recursos). A ordenacdo da susceptibilidade dos peixes faz uso dos valores de
IF. Assim como ocorre na escolha do consumidor, as possiveis presas sao
também ordenadas por sorteio, uma apds a outra, com chances proporcionais
aos valores de IF. Esse procedimento inclui explicitamente um tradeoff entre
a competitividade e a susceptibilidade a predacdo: individuos com maior IF
tendem a ter maior chance de suprir sua demanda, mas tém também maior
chance de serem predados. De fato, o empenho em conseguir alimento vem
normalmente acompanhado do risco de predagdo (WERNER & ANHOLT,
1993). E de se esperar que os individuos que apresentem maior atividade
sejam aqueles de mais facil detec¢do por predadores (WELLBORN et al.,
1996). A predacdo pode ocorrer entre membros de uma mesma espécie. O
canibalismo pode ser importante para algumas espécies invasoras, como € o
caso do tucunaré, cuja dieta nos ambientes invadidos chega a apresentar
predominancia de individuos de sua mesma espécie ou género (GOMIERO
& BRAGA, 2004). Para controlar o canibalismo, o parametro Can, que varia
de zero a um, foi incluido no modelo. Antes que ocorra a ordenacdo das
presas potenciais, este parametro ¢ multiplicado ao IF dos individuos da
mesma espécie do consumidor sorteado. Espécies com Can mais baixo tém
menos chances de sofrer canibalismo, pois seus individuos serdo
normalmente colocados nas ultimas posi¢des da ordenagdao do consumo. Em
espécies com Can igual a um, o consumidor se alimenta de co-especificos de
maneira indiscriminada. Nos casos em que Can ¢ igual a zero, o consumidor
fica proibido de se alimentar de co-especificos.

O consumidor se alimenta seqiiencialmente, comendo os itens na ordem em
que estes foram previamente indicados pela matriz de preferéncias e pelos

valores de IF*Can. A ingestdo de alimento ocorrerd até que o (super)
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individuo satisfaga sua demanda ou até que os recursos susceptiveis se
esgotem. No primeiro caso, o Ultimo item a ser acessado poderd ter sido
parcialmente consumido, podendo ser um recurso basal ou um
(super)individuo. Se for um recurso basal, a quantia parcial consumida ¢
simplesmente subtraida de sua biomassa. J& um individuo unitario
parcialmente consumido ¢ considerado morto, ¢ todo o seu peso restante ¢
perdido do sistema. O consumo parcial de um super-individuo tem como
efeito a diminuicdo do numero de seus constituintes. O numero resultante ¢
calculado da seguinte forma:

N :ﬂoor(wj (18)
X +Y

onde Bini ¢ a biomassa inicial do super-individuo antes dele sofrer
predacao, Bpar ¢ a parte consumida da biomassa inicial, X e Y sdo o peso
irreversivel e reversivel do individuo médio, e “floor”, na sintaxe de
funcdo do Matlab, significa o menor inteiro mais préximo do resultado
da operagao.
Todos os itens (recursos basais e/ou peixes) anteriores aquele parcialmente
consumido t€m sua biomassa automaticamente esgotada.
Ap6s ter ingerido tudo o que podia, o (super) individuo entra no méddulo de
crescimento. O estado do individuo ¢ entdo atualizado. Ele pode morrer por
desnutri¢cdo ou se manter vivo. No segundo caso, ele pode manter o peso (no
caso da ingestdo se igualar ao gasto metabolico), perder peso reversivel
(quando a ingestdo ¢ ainda menor) ou crescer. ApoOs ser atualizado, o
individuo estard ainda disponivel para ser predado futuramente. A
atualizagdo dos consumidores concomitante a seqiiéncia de interagdes
permite que a biomassa consumida e processada por um individuo esteja
disponivel para transferéncia até niveis troficos superiores. No caso de um
super-individuo que tenha consumido menos do que sua demanda total, ¢
estabelecida uma competicdo assimétrica entre seus constituintes. O
alimento ingerido ¢ distribuido para alguns dos constituintes, que terdo sua

demanda completamente suprida, € os outros, sem alimento serdo dados
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como mortos e excluidos do sistema. O namero resultante de constituintes é

calculado como abaixo:

ng
a-X

N = floor

. (19)

onde Ing ¢ a quantidade (em peso) de alimento ingerido por todo o super-
individuo e a expressao a*x ¢ a equacdo de ingestdo maxima do
individuo médio. Uma vez que Ing ¢ sempre menor ou igual a ingestao
maxima multiplicada pelo nimero inicial de constituintes, o nimero final
destes (N) podera apenas diminuir ou manter-se constante.
Portanto, sobram apenas constituintes que puderam satisfazer
completamente sua demanda. Os que restam, entdo, crescem conforme o
potencial. Embora seja possivel modelar a competicdo simétrica dentro de
um super-individuo, a competi¢do assimétrica foi escolhida por seguir o
padrdo geral do modelo.
V) Um novo (super) individuo ¢ sorteado, dando inicio a uma nova seqiiéncia
de consumo. Um mesmo individuo nunca ¢ sorteado duas vezes como
consumidor. O procedimento ¢ repetido até que todos os (super) individuos

tenham sido sorteados.

3.1.4. Movimentacao

Na mudan¢a de um intervalo temporal para outro, os individuos podem se
deslocar de modo aleatorio entre as células do grid espacial. Cada super-individuo se
move como uma unidade, ndo ocorrendo separacdo espacial de seus constituintes
durantes a movimentacao. Para cada (super)individuo, ¢ determinada primeiramente a
direcdo que ele devera tomar, caso se movimente. Ele pode se deslocar em dire¢do a
qualquer uma das quatro células vizinhas, com iguais chances. Apods ser sorteada a
dire¢do, o individuo pode atravessar uma determinada quantidade de células, também
conforme o acaso. O parametro “n” determina o nimero maximo de células pelas quais
ele pode passar. Por exemplo, se para o individuo o valor de “n” for 6, entdo ele terd 6
chances de se deslocar de uma célula a outra, sempre na mesma direcdo. Em cada uma
dessas chances, existe uma probabilidade “p”, de que ele de fato se desloque. Os dois

€69 €699

parametros, “p” e “n”, configuram uma distribuicdo binomial de probabilidade ao
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numero de células percorridas. Dessa forma, o nimero esperado de células percorridas ¢
igual a n*p. Caso o individuo se encontre na borda do espago, e seja determinado que se
mova para “fora”, seu sentido de movimentagdo ¢ invertido. As bordas do espago sdo,
por isso, reflexivas (BEREC, 2002).

Os valores de “p” e de “n” ndo sdo parametros fixos das espécies. Neste modelo eles
variam conforme o tamanho corporal, ou mais especificamente, conforme IF. Seguindo
a logica da motivacao fisioldgica, ¢ esperado que individuos com maior demanda por
alimento devam apresentar maior capacidade de dispersdo. Indiretamente, a locomogao
acaba sendo determinada também pelo tamanho corporal (IF ¢ uma fun¢ao do peso), o

que geralmente ¢ observado na natureza (CALDER, 1984; VIDELER, 1993). No

modelo, o nlimero esperado de células percorridas ¢ uma fun¢ao linear de IF:

i=yIF (20)

onde p ¢ o numero esperado e y ¢ uma constante de proporcionalidade. Uma vez

669

definido o valor esperado, “n” e “p” podem ser calculados. O valor de “n” serd o inteiro

logo acima de p. A partir dele, “p” é calculado pela formula caracteristica da binomial

€C_9

positiva: p = n*p, que pode ser arranjada em p = wn. A Figura 14 mostra como “p” e

€C_ 9

n”’ se comportam conforme a mudancga em .
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Figura 14. Relac@o entre os parametros n e p (pardmetros da distribuicdo binomial) com p, o nimero
esperado de células percorridas no espago por um individuo em um intervalo de tempo.
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Grupos de individuos com maior capacidade de dispersao acabam se misturando
no espago com maior facilidade. Como efeito, apresentam menor autocorrelacdo
espacial na deplecdo dos recursos, tendo menores chances de se manter nos arredores de
uma regido ja explorada. Sendo menos limitados por difusdo, tais individuos apresentam
maior eficiéncia predatéria (CUDDINGTON & YODZIS, 2000), o que estd de acordo

com motivacdes fisiologicas de maior demanda por alimento (maior IF).

3.1.5. Mortalidade

Dentro do médulo de predagdo, a morte de um super(individuo) € caracterizada
quando seu numero de constituintes assume o valor zero. Quando isso acontece, ele
torna-se indisponivel para posteriores interagdes com outros (super)individuos. Apenas
depois de processadas todas as possiveis interagdes, ¢ que os individuos “marcados”
como mortos sdo deletados da comunidade. Todo o peso morto ¢ automaticamente
perdido do sistema, ou seja, ndo existe um balanceamento de massas. A reciclagem de
nutrientes estd implicita no aumento logistico dos recursos basais, embora ndo exista
nenhuma ligag¢do entre a ocorréncia de mortes e as taxas de crescimento dos recursos
basais.

As causas ecologicas de mortalidade no modelo sdo apenas a predagdo e a
desnutri¢do, que ¢ um efeito da competi¢ao. Originalmente, ndo foi pensado em se
definir uma longevidade para as espécies, pois se imaginava que os individuos mais
velhos, por j4 ndo apresentarem saldo entre ingestdo e gasto suficiente, acabariam
morrendo por desnutrigdo. Mas a redugdo de peso provocada pela reprodugdo acabou
promovendo um mecanismo compensatorio de crescimento. Como mostrado na Figura
11, em muitas situagdes os individuos se mantém num peso bem mais baixo que o peso
maximo, jamais alcangando seu potencial tedrico. Desse jeito, alguns individuos
“imortais” acabavam surgindo nas simulacdes. A longevidade foi entdo incluida no
modelo, de forma a evitar o aparecimento de “imortais”, colocando um limite na idade
das espécies.

A longevidade ¢ normalmente uma fun¢do alométrica do peso. No modelo, a
referéncia de tamanho como parametro de uma espécie ¢ o peso maximo (Pmax). Os

dois se relacionam conforme uma fun¢do poténcia, o que ja foi comprovado para outros
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grupos de vertebrados, notavelmente mamiferos e aves (CALDER, 1984; PETERS,
1983):

Tmax = | - (Pmax)’ 21)
Assim como Pmax, o parametro “Tmax” ¢ caracteristico de cada espécie.
Sempre que a idade de um individuo ultrapassar a longevidade indicada, ele ¢

automaticamente “deletado” da comunidade.

3.2. Implementacédo do MBI e dos experimentos de assembléia

O Matlab® foi escolhido para a implementacdo do modelo pela facilidade que
oferece na programac¢ao e na manipulagdao de matrizes. Num MBI, todas as informagdes
sobre os individuos, a dinamica e os resultados sdo guardados e manipulados na forma
de matrizes. Neste MBI, o espaco ¢ representado por uma matriz retangular REC, com
trés dimensoes, duas delas sendo as coordenadas espaciais, € a terceira representando os
diferentes recursos basais. Por exemplo, a célula REC(2,4,5) informa sobre a biomassa

19

do recurso de numero 5, na posi¢do espacial de coordenada (i,j) = (2,4), com “i
representando a linha e “j”, a coluna da matriz espacial. A biomassa nesta célula cresce
conforme a equagdo logistica, utilizando como capacidade suporte e taxa de crescimento
os valores das células K(2,4,5) e R(2,4,5), sendo K e R matrizes de tamanho
correspondente a REC. A comunidade de consumidores, aqui referidos como peixes, €
também uma matriz, IND. Cada linha nesta matriz ¢ um (super)individuo e cada coluna,
uma informacdo a seu respeito. A matriz ¢ também tridimensional. Em sua primeira
pagina (como ¢ referida cada unidade na terceira dimensao), constam informagdes sobre
o estado do individuo, como por exemplo, a qual espécie ele pertence, as coordenadas
espaciais, o peso reversivel, o irreversivel, a idade, o nimero de constituintes e assim
por diante. A segunda pagina traz as caracteristicas bionomicas dos individuos, que ndo
variam no tempo. A dinadmica populacional consiste basicamente na adi¢do e exclusdo
de linhas desta matriz, conforme as regras determinem o nascimento ou morte,
respectivamente, de (super)individuos. Embora o modelo possibilite a existéncia de
variagdo intraespecifica nos parametros bionomicos, ela ndo foi incluida nos
experimentos de assembléia. Cada espécie ¢ definida por uma combinagdo Unica de

valores dos pardmetros, valida para todos os seus individuos.
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3.2.1. Execucao dos madulos durante uma simulacdo

O ordenamento dos processos, dentro de um intervalo de tempo numa
simulacdo, pode apresentar grande influéncia nos resultados de um modelo de tempo
discreto (BEREC, 2002), e por isso ¢ adequado que seja explicitamente apresentado. Os
processos principais, que regem a dindmica das populacdes no atual modelo, ocorrem na
seguinte seqliéncia: 1) aumento dos recursos; 2) movimentagdo; 3) interacdes troficas e
crescimento corporal; 4) mortalidade por predacdo e desnutricdo; 5) reproducdo; 6)
atualizacdo das idades e situagdo reprodutiva e 7) inclusdo dos recém nascidos (idade
zero) na matriz dos individuos.

No inicio de cada intervalo de simulagdo, ¢ feito o manejo dos super-individuos,
dissociando-se aqueles que ultrapassaram o peso irreversivel critico Smax. Logo depois,
o crescimento logistico ¢ aplicado a matriz espacial de recursos. Em seguida, os
(super)individuos sdao postos a se movimentar. A funcdo de movimentagao ¢ aplicada a
cada um independentemente. Apo6s a movimentagdo, o simulador comecga a conferir
cada célula espacial isoladamente. Nelas, o modulo de predacdo e crescimento ¢
acionado. Apds passar por todas as células, o simulador efetua a mortalidade, deletando
da matriz todos os individuos com numero e peso iguais a zero, ou seja, aqueles
“condenados” durante o processo de interagdes troficas. Os (super)individuos restantes,
adultos e que se encontram em periodo de desova, reproduzem, tendo seu peso
reversivel atualizado. Os filhotes produzidos s3o armazenados em uma matriz
temporaria OVOS, de formato correspondente a matriz da comunidade IND. Depois, a
idade de cada individuo ¢ aumentada em uma unidade de tempo, e também ¢ atualizada
sua situacdo reprodutiva: aqueles que ultrapassaram o peso minimo de maturacio
tornam-se adultos; e o tempo decorrido desde o inicio do intervalo reprodutivo ¢
aumentado em uma unidade de tempo. Apds a atualizagdo das idades e situagdo
reprodutiva, os individuos que ultrapassaram a longevidade sao deletados da matriz.
Por fim, a matriz OVOS ¢ incorporada na matriz IND.

Terminada toda essa seqiiéncia de processos, a simulacdo passa para o proximo
intervalo temporal. O procedimento se repete durante um niimero maximo estipulado de
unidades temporais. Dentro de cada intervalo, sdo armazenadas as informagdes de

interesse, como por exemplo, a biomassa da populacao de cada espécie.

63



3.2.2. Mecanismo de assembléia para a constru¢do das comunidades

Seguindo a logica dos modelos cldssicos de assembléia (POST & PIMM, 1983;

DRAKE, 1990b), uma comunidade pode ser construida neste MBI da seguinte forma:

i)

iii)

Define-se o grid espacial, o nimero de recursos basais, seus atributos e
biomassas iniciais em cada célula do espago. Em suma, estrutura-se
inicialmente o ambiente receptor.

Uma espécie ¢ gerada e introduzida no sistema. Os valores dos seus
parametros sdo numeros gerados ao acaso dentro de uma distribuicdo de
probabilidade pré-estabelecida. O niimero de propagulos, bem como seus
estados iniciais, sdo definidos e valem como padrdao também para as
espécies posteriores. Simula-se a dindmica da comunidade resultante por
um intervalo definido de tempo. O intervalo deve ser longo o suficiente
para que a dinamica assuma um comportamento razoavelmente regular
no tempo. Nenhum equilibrio estavel, nos moldes dos modelos classicos
de equacdes diferenciais, ¢ atingivel. Isso ocorre, em primeiro lugar,
porque o modelo ¢ estocastico. Em segundo lugar, as populacdes
modeladas sdo colecdes de individuos, sendo medidas por nimeros
discretos. Um equilibrio s6 € possivel quando a populagao ¢ medida em
densidades continuas, como ocorre nos modelos de equacdes diferenciais
(UCHMANSKI & GRIMM, 1996).

Apbs o intervalo determinado, outra espécie ¢ gerada pelo mesmo
processo e introduzida na comunidade resultante. Repete-se o processo,
intervalo apds intervalo, para um numero definido de espécies. Em cada
introdu¢do, armazenam-se as informagdes sobre as caracteristicas do
invasor, das comunidades receptoras e das varidveis-resposta de
interesse. As variaveis-resposta sdo aquelas que medem o sucesso do
invasor e aquelas que medem o seu impacto na comunidade. O termo
invasor sera usado para se referir sempre a ultima espécie a ser
introduzida na comunidade. Apds a introdu¢do de uma nova espécie, a
anterior deixa de ser considerada invasora, passando a ser um membro da

comunidade receptora. A escolha do intervalo temporal entre invasoes ¢
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importante nesse ponto porque o sucesso € o impacto de cada invasao
pode ser avaliado apenas neste intervalo, até que um invasor posterior
passe a influenciar o sistema. O tempo escolhido ¢ idealmente aquele
suficiente para que todos os efeitos possam ser verificados, mas nao pode
ser longo demais a ponto de tornar as simula¢des impraticaveis. E
necessario lembrar que um MBI ¢ custoso em termos de tempo para as
simulagoes.

Sendo possivel um nimero enorme de simulagdes, a repeticio do processo
acima poderia fornecer informacdes suficientes para determinar se existe alguma
relagdo entre os parametros biondmicos dos invasores, as caracteristicas das
comunidades receptoras e as variaveis-resposta das invasdes, além de quais parametros
sd0 mais importantes € como eles interagem. Entretanto, simula¢des preliminares
mostraram que ndo existia tempo habil para a realizacdo de tal objetivo, que, para
analisar o efeito de 10 parametros, demandaria um numero minimo de 10000
simulagdes de invasdes (B.J.F.Manly, comunicacdo pessoal). Por isso, este trabalho
focara apenas nos parametros da janela de predagdo, que compdem o cerne do modelo
de nicho trofico adotado, e no histoérico de assembléia e riqueza de espécies como
caracteristicas das comunidades receptoras, optando por uma avaliagdo mais
aprofundada destes fatores e deixando os outros para uma analise futura. As simulagdes
preliminares também mostraram uma baixa persisténcia populacional dos invasores nos
longos intervalos de tempo simulados. Utilizando um intervalo entre invasdes igual a
100 anos, a riqueza da comunidade sequer ultrapassava 2 espécies, mesmo apos
seqiiéncias de 50 invasdes. Por causa deste problema, o processo de assembléia foi

modificado.

3.2.3. Procedimento adotado para os experimentos

O experimento de simulacao foi desenhado para avaliar os efeitos de 3 fatores,
sendo eles: 1) a amplitude relativa da janela de predacdo, ou generalidade (G); 2) o
coeficiente do limite inferior da janela de predag@o (Li) ¢ 3) o nimero de invasdes que
precederam a comunidade receptora, ou extensdo do processo de assembléia (A). A
generalidade tem importancia 6bvia para o modelo. Ela influencia na quantidade de

recursos disponivel para uma dada espécie, sendo determinante em situagdes de
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competi¢ao. Além disso, a relagdo inversa entre generalidade e eficiéncia de predagao
torna imprevisivel o efeito de G sobre o sucesso de uma espécie, e por isso o grande
interesse em incluir esse parametro nos experimentos de invasdo. O coeficiente Li
posiciona a janela de predagdo em diferentes alturas, e ajuda a entender se os efeitos
observados sdo de fato resultado da amplitude da janela, ou se sdo meramente um efeito
do coeficiente superior LS. Ele também pode ter grande influéncia na dindmica das
interacdes entre espécies, na viabilidade populacional e na estrutura de tamanhos dentro
das populagoes, principalmente daquelas que exibem forte canibalismo (CLAESSEN et
al., 2002).

No presente modelo, as espécies sdo criadas por meio de um processo puramente
estocastico. Nao existe nenhuma sele¢do de parametros de tal maneira a favorecer a
persisténcia e o ajuste de um grupo de espécies. Na natureza, as espécies co-ocorrentes
devem apresentar um minimo de ajuste, moldado por longos anos de evolugdao. O
processo evolutivo ndo pode ser simulado no presente modelo. Nele, o ajuste adequado
entre membros de uma assembléia ¢ questdo de sorte, resultado de constantes tentativas.
Neste caso, espera-se que quanto mais longo for o processo de assembléia, sendo maior
o numero candidatas a invasoras, mais bem ajustadas deverdo ser as espécies da
comunidade resultante, e mais resistente sera esta comunidade a futuros eventos de
invasdo. Tal efeito da “maturidade” da comunidade sobre sua persisténcia foi
demonstrado pelo modelo de assembléia de POST & PIMM ( 1983). Por este motivo, a
extensdo do processo de assembléia (A) constitui um fator cujo efeito serd avaliado
neste trabalho.

O experimento foi programado para rodar na seguinte seqiiéncia:

1) Um processo de assembléia ¢ iniciado. Duas espécies sdo produzidas e
entram simultaneamente no sistema, o que corresponde a um evento de
assembléia (A = 1). Passado um intervalo de cerca de um ano (52 semanas),
outras duas espécies sdo adicionadas no sistema. Prossegue-se a introdugdo
de duas espécies novas até que se tenham completado 20 eventos de
assembléia (A = 20). A comunidade resultante ¢ posta a rodar por um
intervalo de cerca de 50 anos (2607 semanas).

i1) A comunidade resultante ¢ usada como receptora para invasdes mais

planejadas. Sdo, ao todo, 27 invasdes: 9 combinagdes dos 3 niveis de
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iii)

generalidade de dieta e 3 niveis de Li, vezes 3 réplicas de cada combinagio
(Tabela 2). A condicdo da comunidade receptora ¢ idéntica para todas as
invasdes, mudando-se apenas as caracteristicas do invasor. Em cada invasao,
a dinamica ¢ simulada por mais 2607 semanas, e as variaveis-resposta sao
armazenadas.

Novos processos de assembléia sdo feitos, mas também com nimero de
eventos A = 60 e A = 100. Cada processo dard origem a uma comunidade
receptora distinta, sobre a qual os procedimentos de invasdo acima sao
repetidos. Ao todo, sdo 7 repetigdes de assembléias para cada nivel de A,
dando um total de 21 comunidades receptoras construidas. Ao todo sao
21*#3*3*3=567 simulagdes de invasdes planejadas. A Tabela 2 resume o

delineamento adotado.

Em cada simulagdo de 50 anos, foram armazenadas as seguintes variaveis-resposta:

1.

2
3.
4

Estabelecimento do invasor (bem sucedido-1; mal sucedido-0)

Tempo de permanéncia do invasor na comunidade

Numero de nativos extintos

Distancia euclidiana entre a comunidade no inicio ¢ no fim da simulagdo

(medida em biomassa)

O estabelecimento do invasor ¢ considerado bem sucedido se a sua populacao nao se

extingue até o fim da simulacdo. A permanéncia serd usada aqui para se referir ao tempo

de cada espécie dentro da comunidade, desde o0 momento da sua introdugdo. Ela se

difere da persisténcia, que ¢ uma medida de estabilidade da comunidade, conforme a

terminologia em (PIMM, 1991). A persisténcia mede a capacidade de uma comunidade

manter sua composi¢do de espécies inalterada no tempo. A distancia euclidiana ¢ uma

medida multivariada, calculada pela a distancia linear entre as coordenadas de cada

comunidade (inicial e final) num sistema de eixos cartesianos. Cada eixo (dimensao) ¢ a

medida de biomassa de uma espécie. A Figura 15 ilustra a distancia euclidiana para o

caso de uma comunidade com duas espécies.
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Figura 15. Representagdo da distancia euclidiana, d(a,b), entre a comunidade no estado “a”, “Com(a)”, e ¢
a comunidade no estado “b”, “Com(b)”. Cada um destes estados é representado por uma coordenada com

os valores de biomassa (B) das espécies “i” e “j”. Com(b) pode ser pensada como o estado final da
comunidade apds uma invasdo, e Com(a), o estado anterior a invasao.

A distancia representada na Figura 15 ¢ dada pela seguinte relacdo, derivada do

teorema de Pitdgoras:

d(a,b)=(B,, -8, +(Bj, - B,.) (22)

Generalizando para uma quantidade igual a “k” de dimensdes (no caso,

espécies), a distancia pode ser expressa da seguinte forma:

d(ab)=(B,, ~B,,) +(B,, ~B,.) + -+ (B, ~ B ) (23)

Tal varidvel fornece uma medida da mudanca conjunta nas biomassas das
espécies de uma comunidade pré-invasdo (comunidade “a”) para aquela pds-invasdo
(comunidade “b”). Ela quantifica o grau de perturbagdo sobre a comunidade durante o
periodo de tempo considerado, sendo recomendada como medida quantitativa de
impacto por varios autores especialistas em invasdes de espécies (PARKER et al.,

1999).

3.2.4. Andlise dos dados das simulacdes

Em todas as analises estatisticas, buscou-se testar os efeitos das variaveis

explanatorias Li, G ¢ A (todas categoricas) sobre cada uma das variaveis-resposta
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descritas acima. A varidvel “estabelecimento do invasor”, por ser categorica, deveria ser
analisada por um modelo log-linear. Como sera visto nos Resultados, a analise ndo pdde
ser feita por causa da baixa permanéncia dos invasores. O tempo de permanéncia dos
invasores, como variavel quantitativa, poderia a priori ser analisado por meio de uma
analise de variancia. Entretanto, a distribuicao dos seus valores, com alto desvio de
normalidade e alta heterogeneidade de variancias ndo permitiu tal analise. Seus valores
foram categorizados e utilizados num modelo log-linear. A mesma analise foi usada
para a variavel “ntimero de nativos extintos”, que, por apresentar pequena variagdo, foi
também categorizada. Maiores detalhes serdo melhor abordados nos Resultados.

A tnica variavel passivel de uma andlise de variancia foi a distancia euclidiana.
Ainda assim seus valores tiveram que ser transformados em logaritmos naturais, para
homogeneizar as variancias dos grupos. Os efeitos das trés variaveis categoricas foram
analisados por meio de um delineamento fatorial completo. Além disso, a riqueza de
espécies foi incluida como um cofator no modelo. Isso foi feito porque a distancia
euclidiana aumenta com o niimero de dimensodes utilizadas para calcula-la. O nimero de
dimensdes, no caso, ¢ a riqueza de espécies em cada comunidade. Caso isso ndo fosse
feito, a andlise poderia acusar um efeito espurio da variavel A sobre a distancia,
simplesmente pelo fato dela estar relacionada com a riqueza. Portanto, incluiu-se a

riqueza como cofator apenas para controlar este efeito.

3.2.5. Parametrizacao

3.2.5.1. Defini¢éo temporal

O modelo ¢ de tempo discreto, e por isso a escolha da unidade de tempo € o
passo inicial para a parametrizacdo. Trés fatores devem ser levados em conta para guiar
a escolha: 1) a assimetria de competi¢ao, na forma como o consumo ¢ ordenado entre os
individuos no modelo; ii) o refinamento das regras utilizadas e das informacdes
disponiveis e iii) o tempo (real) disponivel para efetuar as simulagdes.

De acordo com o primeiro fator, a unidade de tempo ideal seria a menor
possivel. Isso porque, durante a ordenagao dos individuos para a realizagdo do consumo,
cada um que ¢ sorteado na seqii€ncia alimenta-se de toda a quantidade a que tem direito,
ou toda a quantidade disponivel de recursos (incluindo peixes). Se a unidade de tempo

for muito larga, as diferengas competitivas sao exacerbadas, com alguns individuos
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comendo enormes quantidades e outros, quando em situagdo de escassez, sequer um
grama de alimento. A mortalidade por desnutri¢do nesses casos ¢ muito maior porque 0s
gastos metabolicos previstos para um intervalo largo de tempo sdo altos quando
comparados as reservas de peso reversivel. Um largo intervalo também ocasionaria um
forte efeito de atraso temporal, o que tornaria as relagdes com o peso pouco realistas:
nao ¢ esperado que somente o peso no inicio de um intervalo determine o metabolismo,
a ingestdo e as interacdes que deverdo ocorrer ao longo de um ano inteiro (ou qualquer
outro intervalo largo de tempo). Na natureza, o crescimento ocorre concomitantemente
ao consumo de alimento, e todas as funcdes relacionadas ao peso sdo ajustadas de
acordo.

Para contemplar o segundo fator, deve-se primeiro definir a escala espago-
temporal relevante para o funcionamento das regras, o que depende do nivel das
diferencas que se quer impor aos individuos no modelo. Por exemplo, se for do
interesse do investigador contemplar diferentes taticas de forrageamento (tocaia versus
ativa), ou diferentes niveis de atividade entre as espécies, as unidades de tempo e de
espaco devem ser curtas. Se a unidade de tempo for de um ano, € o espago como um
todo for de apenas um hectare, ¢ de se esperar que todos os individuos tenham
capacidade de se mover por todo o espago durante o dito intervalo. Com isso, quaisquer
diferencas nos niveis de atividade sdo perdidas, pois s6 se fazem sentir em escalas
menores. Vale lembrar que, no presente modelo, ¢ assumido que dentro de cada unidade
espacial os individuos estdo perfeitamente misturados, cada um podendo interagir com
quaisquer outros co-ocorrentes. Se a unidade de tempo for encurtada, a unidade espacial
deve ser encurtada de acordo. Espago e tempo sdo interdependentes, estando
relacionados conforme as diferencas de movimentagdo que se queira impor aos
individuos. Tal interdependéncia traz consigo outro problema: um alto refinamento
espacial requer um tratamento também mais refinado da heterogeneidade na escala
considerada. Nesse caso, o pressuposto de um ambiente uniforme, no qual as condigdes
em todas as unidades do espago sdo idénticas, pode ndo ser mais aceitavel. Um
problema semelhante acomete a defini¢do do ciclo de vida dos individuos: detalhes do
desenvolvimento ¢ mudangas de fase ndo podem mais ser ignorados em uma escala

muito refinada de tempo. O presente modelo ignora a existéncia das fases de ovo e
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larval dos peixes. Por isso, escolher uma unidade de tempo muito curta, como hora ou
dia, aumentaria os problemas quanto a esse pressuposto.

O terceiro fator tem um sentido pratico. Simular milhares de individuos por um
nimero grande de intervalos de tempo ¢ tarefa dificil, mesmo para os atuais
processadores. Se por um lado unidades de tempo curtas sdo vantajosas para o
funcionamento interno do modelo (pelas razodes relacionadas ao primeiro fator), simular
um periodo total de tempo que compreenda um grande niimero de geragdes das espécies
pode ser vantajoso por permitir inferéncias de maior alcance sobre efeitos das invasdes.
Uma vez que o tempo (real) ¢ limitante, as duas vantagens acabam entrando em
conflito. Seria impraticavel no nosso caso escolher, por exemplo, uma unidade de tempo
de uma hora e um periodo total de simulagdo de duzentos anos. Cada simulagdo
compreenderia um total de 200x365x24 = 1752000 intervalos de tempo. Além disso,
sd0 necessarias varias simulacdes para completar os experimentos programados, pois o
modelo ¢ complexo e estocastico.

Ao ponderar os fatores acima explicitados, a unidade de tempo escolhida foi a
semana. Todos os pardmetros abaixo que sdo medidos por taxas foram estimados
seguindo-se esta base temporal. O periodo de 2607 semanas (cerca de 50 anos) usado
para as simulacdes planejadas de invasao foi escolhido por causa da limitagao de tempo
(real). A idéia inicial era usar um periodo de cem anos, 0 que se mostrou pouco pratico

durante as simulag¢des preliminares.

3.2.5.2. Parametros biondmicos

No processo de criagdo de uma espécie, durante um evento de assembléia, o
valor de cada pardmetro ¢ tirado ao acaso de uma distribuicdo de probabilidade
uniforme restrita a um determinado intervalo. A distribuicdo uniforme foi escolhida
como padrdo para todos os parametros por questao de simplicidade, e devido a auséncia
de um conhecimento aprofundado sobre o aspecto real das distribuigdoes destes
parametros na natureza. Os intervalos foram escolhidos de forma a abarcar uma ampla
variagdo nas caracteristicas biondmicas, que permitisse a criagdo dos mais variados
tipos de espécies. Diferente dos modelos de assembléia de DRAKE ( 1990b, 1991), o
pool de espécies utilizado no presente modelo € infinito, por dois motivos: 1) as espécies

aqui criadas ndo sdo fruto de um processo de sele¢do natural, mas apenas representam
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um continuo de possibilidades bioldgicas (mesmo que elas ndo sejam vidveis no mundo
real), dai o motivo de se usar uma distribui¢ao continua, como a uniforme; ii) a escala
biogeografica de interesse ¢ a biosfera e ndo uma regido ou local especifico, pois nao
existem praticamente limites para a translocacdo de espécies no mundo de hoje, e por
1sso uma espécie invasora pode se originar de qualquer regido do planeta. A Tabela 3
fornece uma descri¢ao dos parametros usados no modelo € mostra os intervalos usados
para cada um no processo estocastico de assembléia.

Os logaritmos dos limites de Pmax e Py, ao invés dos valores brutos, foram
usados para determinar os intervalos de distribuigdes uniformes a partir dos quais os
dados das espécies foram gerados. Os valores retirados ao acaso destes intervalos eram
entdo convertidos para peso, tomando-se o antilog. Esta medida tem como conseqiiéncia
concentrar a freqii€ncia das espécies em valores pequenos de peso corporal. Ela foi
adotada por saber-se que a distribuicdo de pesos na natureza ¢ acentuadamente
assimétrica, em muitos casos seguindo o modelo de distribui¢do lognormal
(MATTHEWS, 1998; KELT & BROWN, 1998).

Em sua maioria, os intervalos escolhidos s3o extrapolacdes. Nao foram
reproduzidos de trabalhos especificos e nem extraidos de bancos de dados, com a
excecao de alguns que foram ajustados com amostras de dados do site Fish Base
(FROESE & PAULY, 2005). Existiu uma dificuldade de se encontrar fontes de
informagdes tdo generalistas quanto ao que se propunha neste trabalho. Algumas
caracteristicas mais abstratas, como LS e Li, sdo de dificil mensuragdo e por isso ndo foi
possivel encontrar informacdes que dessem uma amplitude razodvel de seus valores.
Quanto a outras caracteristicas, como tamanho do ovo, foi mais facil encontrar algum
trabalho que pelo menos indique a variacdo encontrada dentro do grupo dos peixes
como um todo. A Tabela 3 mostra as referéncias usadas como base alguns parametros.
No geral, a escolha dos valores segue o intuito de gerar uma grande variabilidade nas
caracteristicas, tomando-se o cuidado para evitar situagdes biologicamente absurdas.

O valor de y foi escolhido conforme a seguinte regra: o numero esperado de
quadrados ( p ) percorridos pelo individuo com maior IF possivel (peso = 50000, ¢ = 1)
¢ igual a metade da lateral do grid espacial, o que corresponde a uma distancia de dez
quadrados. O valor de B igual a 1 foi escolhido por simplicidade, em vista da

mensurabilidade ainda indefinida de IF, e da auséncia de dados que apontem uma
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relagdo concisa entre a capacidade de ingestao e o grau de atividade ou intensidade de

forrageamento.

Tabela 3. Parametros e constantes utilizados no modelo. As referéncias sdo aquelas que forneceram
informagdes sobre os referidos parametros, ¢ também aquelas que serviram de base para as estimativas
dos seus valores (embora alguns dos valores apresentados ndo sejam fi¢is aos retirados dos trabalhos
originais. Quando feitas, as modificagdes ou extrapolagdes sdo explicadas e justificadas no texto).

Simbolo Valores Unidade Descricéo Referéncias
Individuos
Pmax 10 - 50000 g Peso maximo potencial
a Fungio de Pmax g™ /semana Constante da fungo de ingestio
maxima
b Fungdo de Pmax No. puro Expoente da fungéo de ingestdo
maxima
02-1 g9 /semana  Constante metabolica (ROSE et al. 1999)
d 0.86 No. puro Expoente metabolico (JOBLING 1994)
e 0.01 g/em’ Fator de condigdo da relagdo Fish Base (valor
peso/comprimento proximo da mediana
dos dados retirados
do site)
f 3 No. puro Expoente da relacdo Fish Base (idem)
peso/comprimento
Py 0.001 — 0.065 g Peso do filhote no nascimento (KAMLER 1992)
qj 0.7 No. puro Condicdo maxima do juvenil, (PERSSON et al.
razdo entre peso reversivel e peso  1998)
irreversivel
qa 0.8-1.5 No. puro Condi¢do maxima do adulto, (PERSSON et al.
razdo entre peso reversivel 1998)
(incluindo gonadas) e peso
irreversivel
Li 0-0.1 No. puro Coeficiente de inclinagdo da
relagdo linear entre o
comprimento e o limite inferior
da janela de predacdo
Ls 0.05-0.6 No. puro Coecficiente de inclinagdo da
relacdo linear entre o
comprimento ¢ o limite superior
da janela de predagdo
Pmat 0.1-0.8 No. puro Proporc¢ao de Pmax em que o
individuo se torna adulto
IR 4-52 semana Intervalo reprodutivo, entre o
inicio de um periodo reprodutivo
€ 0 proximo
TD 0-1 No. puro Tempo de desova, em propor¢ao

de IR, determina o periodo em
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No. puro
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que ocorrera a desova

Fator extra de ordenagdo de
individuos da mesma espécie de
um predador, que determina a
susceptibilidade ao canibalismo

Peso irreversivel critico, acima
do qual os super-individuos sdo

dissociados

Constante da fun¢do do saldo Fish Base
cumulativo de crescimento

Expoente da fungao do saldo Fish Base
cumulativo de crescimento

Proporcao do peso reversivel (PERSSON et al.
desovado que se torna filhotes 1998)
Longevidade

Coeficiente da fungao de Fish Base
longevidade

Expoente da funcédo de Fish Base
longevidade

Constante da fun¢do de
movimentagao vs IF(intensidade
de forrageamento)

Constante da fungédo de IF vs
ingestdo potencial

Constante da fun¢do de
E(eficiéncia) vs generalidade (G)

Numero de linhas da matriz
espacial

Numero de colunas da matriz
espacial

Numero de recursos basais

Taxa intrinseca de crescimento
em biomassa do recurso

Capacidade suporte do recurso

Limites inferior e superior do
tamanho de um recurso

Biomassa de recolonizagdo do
recurso numa célula espacial
exaurida
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3.2.5.3. Longevidade
Para determinar a relacdo entre longevidade e peso maximo, foi feita uma
regressdo com uma amostra de dados retirados do site Fish Base. Nele, existem
informagdes sobre peso, comprimento ¢/ou idade maxima observados. Como muitas das
espécies ndo tinham informagdes suficientes, uma amostragem puramente aleatéria
ficou inviavel. O procedimento adotado, embora arbitrario, ndo selecionava as espécies
de acordo com idéias preconcebidas de peso ou idade. No site, no topico de
crescimento, as espécies foram ordenadas de acordo com as familias. Algumas familias
mais representativas foram escolhidas. Dentro de cada uma, as espécies eram acessadas
seguindo a ordem apresentada na pagina. Na maioria dos casos em que existiam
informagdes sobre tamanho méaximo, ele era medido em comprimento. Nestes casos, era
necessaria também a relagdo peso-comprimento. No final, a propor¢do de espécies com
todas as informagdees necessarias acabou sendo pequena. A amostragem se encerrou
com um total de 56 espécies, de 49 familias de Ostheichthyes.
Como a fungao poténcia pode ser linearizada por meio de logaritmos, foi
feita uma regressao linear com os logaritmos das varidveis Peso Maximo (Pmax) e
Longevidade (Tmax). O resultado esta mostrado na Figura 16. Embora o ajuste nao seja
muito bom (R? baixo), é visivel a existéncia de uma relaco positiva entre as variaveis.

A funcdo poténcia resultante das estimativas € a seguinte:

Tmax = 1.8347 - (Pmax )"**” (24)

O coeficiente 1.8347 é igual a ¢

, sendo 0.6069 o intercepto da regressao
linear. O expoente 0.2405 estd bem préximo do que ¢ observado em aves € mamiferos,
que esta em torno de 0.2 (CALDER, 1984; PETERS, 1983). Uma vez que os valores de
idade méaxima encontrados certamente subestimam a longevidade das espécies, foi
decidido multiplicar a fun¢do acima por 1.5 (aumentando a longevidade em 50%). A
func¢do resultante foi entdo utilizada para determinar a longevidade das espécies a partir

dos seus valores de peso maximo.
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In(Tmax) = 0,2405*In(Pmax) + 0,6069
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Figura 16. Ajuste da regressao entre os logaritmos de Peso Maximo (Pmax) e Idade Maxima (Tmax). Os
dados foram tirados do site Fish Base, no més de dezembro de 2005.

3.5.2.4. Parametros de crescimento corporal

O modelo, na forma como foi programado, permite a livre variagdo nos
parametros de crescimento. Entretanto, sua concep¢ao foi sustentada pela logica dos
conflitos funcionais, os tradeoffs, e com o crescimento corporal ndo poderia ter sido
diferente. E fato conhecido, notavelmente em peixes, que as espécies com maiores taxas
de crescimento sdo normalmente aquelas que atingem os menores tamanhos finais
(CURY & PAULY, 2000). Este conflito entre “crescer pouco, mas rapido” e “crescer
muito, mas lentamente” pode ser incorporado no modelo por meio de restricdes nos
parametros de crescimento adotados. Para entender como, vejamos a Figura 17.

Fixando-se a area do saldo cumulativo, que aqui denotaremos por “C”, ¢
possivel determinar como os parametros de crescimentos devem se relacionar de modo
a manter a condi¢ao de area fixa. Tal area nada mais € do que a diferenga das integrais

das fung¢des de ingestdo e gasto, definidas entre zero e Pmax, ou seja:

P max P max

C= Ia -(Peso)’dPeso — _[c .(Peso)’dPeso (a>c;b<d)
0 0

b+1 d+1
c_& (Pmax) _c (Pmax) 25)
b+1 d+1

A equagdo (25), em conjunto com a equagado (9), pode ser arranjada em fungdo

dos parametros “a” e “b”:
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b— c-d-Pmax*'-C-(d +1)
~ c-Pmax*"'+C-(d +1) (26)

d-b

a = C-Pmax

[P 4]

Mantendo-se fixo o valor de C para todas as espécies, “a” ¢ “b” podem ser
calculados pelo sistema de equagdes (26) de forma a garantir a existéncia de um tradeoff
entre taxa de crescimento e peso maximo. O valor de “d” também foi mantido o mesmo
para todas as espécies (0.86). Os parametros “c” e Pmax variam conforme o processo de
criacdo de espécies descrito anteriormente, dentro dos intervalos mostrados na Tabela 3.

Fixar o valor de C é uma medida bastante drastica para garantir um tradeoff.
Certamente as espécies reais de peixes com maior tamanho corporal devem possuir
também maior valor de C, embora ndo se possa afirmar em qual propor¢ao. Além disso,
simulacdes preliminares mostraram uma grande limitacdo de se usar um valor fixo de C:
espécies de tamanho corporal maior levam um tempo absurdamente grande para
atingirem seu tamanho potencial, mesmo quando a reproducdo ndo ¢ incluida. Esta
limitagdao entra em completo conflito com os valores de longevidade. Por exemplo, uma
espécie com Pmax igual a 10000g, em condi¢des ideais de recursos, ultrapassaria a
longevidade tendo ainda menos de 10g.

Ao invés de fixo, C pode ser uma fungdo do tamanho corporal. Tornando C
diretamente proporcional a Pmax, observou-se que o tempo que cada espécie leva para
alcancar o peso maximo ¢ diretamente proporcional a este. Se C for uma fungao do
quadrado de Pmax, o tempo passa a ser igual para todas espécies, ndo importa o
tamanho. As duas situagdes sdo casos particulares de uma relacdo mais geral, em que C

pode ser pensado como uma fungao poténcia de Pmax:

C =h-Pmax" (27)

Por meio de um niimero grande de simulagdes observou-se como regra geral que
o tempo que um individuo leva para alcangar o tamanho maximo (ou uma propor¢ao

definida deste, como 95%) esta relacionado a equagao (27) da seguinte forma:

T =1-Pmax”™ (28)
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onde T ¢ o referido tempo e A, uma constante de proporcionalidade. Para relembrar, foi
visto que o expoente “z” da equacdo de longevidade (24) ¢ aproximadamente 0,24. Caso
se deseje que a longevidade seja correspondente a T, a diferenca 2-u na equagao (28)
deve ser igual a 0.24, e portanto o valor do expoente u deve ser igual a 1.76. Atendendo
a esta condicdo, todas as espécies passar a ter a mesma chance de atingir seu peso

potencial, sendo igualmente afetadas pela longevidade.

A B
4 Ingestdo - A Ingestdo -
Gasto —_— Gasto —_—
”~
”
-’
Ve =y
’ A
7 ’
/
/
/4
/
Pmax Pmax
A
Peso C
A
B
Tempo

Figura 17. Ilustrag@o da restricdo do saldo cumulativo (superficies representadas em cinza) e seu efeito
sobre o crescimento. Em A e B, a abscissa representa o peso ¢ a ordenada, a ingestdo potencial e o gasto.
As superficies em cinza representam areas de mesmo tamanho, mudando apenas seu formato. Em ambos
os graficos, a curva de gasto ¢ a mesma, mudando apenas as curvas de ingestdo potencial. De A para B,
ocorre um aumento no coeficiente “a” da fun¢do de ingestdo, e uma diminuigdo correspondente no
expoente “b”, mantendo a area fixa. Como conseqiiéncia, temos curvas diferenciadas de crescimento,
representadas no grafico em C. A manutengdo de uma area fixa promove um tradeoff entre a taxa inicial
de crescimento e o tamanho maximo (Pmax).
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Um valor de “u” igual a 1.76 resolveria o conflito relativo a longevidade, mas
eliminaria o efeito de tradeoff mostrado na Figura 17. Diferente do que esta apresentado
no grafico (C), as curvas de crescimento das espécies maiores se localizariam sempre
acima daquelas das espécies menores. Ou seja, espécies com Pmax maior apresentariam
também maiores taxas iniciais de crescimento. Para resolver mais esse conflito,
preferiu-se adotar um valor de “u” um pouco menor que 1.76, permitindo ainda que as
espécies de menor tamanho crescessem mais rapido nas fases iniciais de vida. Por fim,
valor 1.5 foi o escolhido.

Um exemplo real foi utilizado como base para a estimativa do valor da constante
h (equacdo 27). Foram amostrados dados de crescimento da tildpia do Nilo
(Oreochromis nilloticus), uma espécie bem conhecida, no site Fish Base. Os dados sao
de parametros da curva de crescimento de Von Bertalanffy: Woo = 377g e k =
0.173semana’’. No site, o valor de k amostrado foi de 0.9ano'1, sendo convertido de
forma simplista para uma escala semanal multiplicando-se o valor original por 7/365. A
curva resultante foi usada como base de comparagdo para o acerto dos parametros
a,b,c,d e C, por meio de aproximagdes empiricas. Uma das curvas que se aproximava
bastante da original foi parametrizada por a = 0.5709, b = 0.6832, ¢ = 0.2 e d = 0.86,
que resultam num C de aproximadamente 700. Entretanto, com este valor os individuos
de todas as espécies ndo chegavam a crescer o bastante antes de morrerem por efeito da
longevidade. Por isso o valor de C foi dobrado, resultando em curvas de crescimento
mais satisfatorias para o tempo de vida das espécies. Com C = 1400, u = 1,5 e Pmax =
377 o valor de h foi estimado em 0.2. Os valores de “u” e “h” sdo padrao para todas as

espécies, mudando-se apenas Pmax e C de acordo com a equacgdo (27).

3.5.2.5. Invasdes planejadas

Cada comunidade receptora serviu como base para a realizacdo de invasdes
planejadas, isto é, por espécies previamente escolhidas, com uma série de parametros
fixos e outros modificados planejadamente. Nessas invasdes, as Unicas caracteristicas
que diferenciavam os invasores eram a generalidade de dieta (G) e o coeficiente inferior
da janela de predagao (Li). Seus valores estdo na Tabela 4. Os outros parametros foram
arbitrariamente escolhidos dentro dos intervalos contidos na Tabela 3. A Tabela 5

mostra os atributos dos recursos basais e a ordem de preferéncia de cada um pelo
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invasor. A Figura 18 mostra as janelas de predacao para cada combinagdo de valores de
LieG.

Tabela 4. Parametros fixos para os invasores no experimento de invasdes planejadas. Pmax é o peso
maximo da espécie, Py 0 peso ao nascimento, gj a condi¢do maxima do juvenil, ga a condigdo maxima do
adulto, Pmat o peso de matura¢do em propor¢do do peso maximo, IR o intervalo reprodutivo, TD o tempo
de desova em proporgdo de IR e Can o indice de canibalismo.

Pmax P Qj ga Pmat IR TD Can

7000 0.01 0.7 1 0.5 52 0.25 0.5

Tabela 5. Atributos dos recursos basais e ordem de preferéncia pelo invasor. Os atributos dos recursos
aqui mostrados foram usados em todas as simulagdes, tanto nos processos de assembléia quanto nos
experimentos de invasdes plancjadas. 1; e r, sdo o limite de tamanho particulado inferior e superior
respectivamente, R ¢ a taxa intrinseca de crescimento do recurso ¢ K € a sua capacidade suporte.

Preferéncias

Recursos 1np rp R K (invasor)
R1 0 0.3351 0.03269 5000000 21
R2 0.3351 0.7826 0.02347 5000000 20
R3 0.7826 1.3800 0.01957 5000000 19
R4 1.3800 21777 0.01707 5000000 18
RS 21777 3.2426 0.01520 5000000 17
R6 3.2426 4.6645 0.01370 5000000 16
R7 4.6645 6.5629 0.01244 5000000 15
R8 6.5629 9.0976 0.01136 5000000 14
R9 9.0976 12.4817 0.01040 5000000 13
R10 12.4817 17.0000 0.00954 5000000 12
RI11 0 0.3351 0.03269 5000000 11
RI12 0.3351 0.7826 0.02347 5000000 10
R13 0.7826 1.3800 0.01957 5000000 9
R14 1.3800 2.1777 0.01707 5000000 8
R15 2.1777 3.2426 0.01520 5000000 7
R16 3.2426 4.6645 0.01370 5000000 6
R17 4.6645 6.5629 0.01244 5000000 5
R18 6.5629 9.0976 0.01136 5000000 4
R19 9.0976 12.4817 0.01040 5000000 3
R20 12.4817 17.0000 0.00954 5000000 2
Peixes - - - - 1

Existem dois grupos idénticos de recursos basais (R1-R10 e R11-R20). Ou seja,
existem dez tipos de recursos, cada tipo representado por dois recursos basais com
crescimento independente. Em cada grupo, a amplitude total de tamanhos vai de zero a
17cm. Os recursos possuem tamanhos contiguos, ou seja, o limite superior de um
coincide com o limite superior daquele logo acima na escala de tamanho. A divisdo dos

tamanhos foi feita de maneira uniforme, entre os logaritmos dos limites zero e 17. Dessa
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forma, um nimero maior de recursos se concentra na parte inferior da escala de
tamanhos. Tal distribui¢ao foi concebida com base no pressuposto plausivel de que
existe uma maior disponibilidade de biomassa em recursos de menor tamanho
particulado. Além disso, a amplitude nos tamanhos (diferenga entre r; e r;) aumenta
proporcionalmente ao tamanho médio, como mostrado na Figura 18.

A taxa intrinseca de crescimento pode ser expressa como uma fungdo poténcia
do tamanho, cujo expoente -0.275 ¢ razoavelmente constante entre diversos grupos de

seres vivos (FENCHEL, 1974). Os valores de R utilizando a fun¢ao abaixo:

r2 _ rlj—0.275

R = 0.02 ( (29)

onde (r2- 11)/2 é o ponto médio da amplitude de tamanhos de um recurso. Os valores de
K apresentados na Tabela se referem a capacidade suporte no espaco como um todo.
Como o espago ¢ dividido em 400 células, a capacidade suporte de cada recurso em
cada célula ¢ 5000000/400 = 12500g.

O invasor escolhido possui porte médio e ¢ preferencialmente um predador
piscivoro. Muitos invasores que provocaram grandes prejuizos sdo também
preferencialmente piscivoros (ZARET & PAINE, 1973; KITCHELL et al., 1997).
Apresenta canibalismo, embora prefira presas de outras espécies. Sua escala de
preferéncia dentro de cada grupo de recursos segue positivamente o tamanho destes.
Dessa forma, os eixos de nicho implicitos se confundem com o eixo de tamanho, sé se
diferenciando deste ao separarem os recursos em dois grupos na escala de preferéncia,
como pode ser notado na Tabela 5. O ciclo reprodutivo do invasor se completa em cerca
de um ano (52 semanas), e a desova ocorre ao longo de um quarto deste periodo, o que
equivale a uma estacdo anual. As curvas de crescimento ¢ de produgao de filhotes

caracteristicas dessa espécie estdo mostradas na Figura 11, na coluna do meio.
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Cornprimento do consurmido (cm)

41
Comprimento do consumidar {cm)

Figura 18. Projecdo da janela de predagdo para as 9 combinagdes de valores de Li (coeficiente inferior da
janela de predacdo) e G (generalidade de dieta). As linhas horizontais tracejadas sdo as delimitagdes dos
intervalos de tamanhos dos recursos basais (dez categorias de tamanhos, com dois recursos idénticos cada
uma, conforme consta na Tabela 5). Os tamanhos dos recursos variam numa escala contigua de zero a
17cm. A parte superior das trés janelas de predagdo com G = 0.5 ndo aparecem na figura por causa da
escala de valores no eixo Y (que ¢ a mesma para todos os graficos).

3.5.2.6. Condicdes iniciais

No inicio de todos os processos de assembléia, a biomassa de todos os recursos
comecava em sua capacidade suporte. Todos os invasores eram introduzidos no sistema
com um numero de dez propagulos, em idéntica condicao:
(X +Y)= Pmat - Pmax;
Y : (30)

Ou seja, os propagulos sdo individuos prestes a se tornarem adultos e que se encontram
em condicdo juvenil otima. Eles sdo distribuidos ao acaso no espago, com iguais

chances entre as células do grid. Sua idade inicial € zero, embora ja tenham tamanho de
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adultos. Por isso, acabam apresentando potencial reprodutivo maior do que o padrao das
espécies que representam. A idade zero foi utilizada para evitar algumas dificuldades
praticas. Para se determinar as idades esperadas a partir dos tamanhos, ndo existe uma
saida analitica. Seriam necessarias simulagdes so para este fim, feitas para cada espécie
invasora antes de sua introducao, o que poderia aumentar ainda mais o tempo necessario
para finalizar o trabalho. Assume-se que tal incorre¢do ndo interfere negativamente nos
resultados gerais.

Nos experimentos de invasdes planejadas, as comunidades receptoras iniciam
exatamente nas condi¢des em que se encontravam ao fim do processo de assembléia que
a originou. Iniciam nestas mesmas condi¢des em todas as simula¢des em que recebem
invasores. Isto torna as invasdes mais comparaveis, minimizando os efeitos das

condi¢des iniciais na variabilidade dos resultados.

4. Resultados

4.1. Formacéo das assembléias e viabilidade das espécies

A Figura 19 mostra a progressdo da riqueza de espécies nas assembléias ao
longo das invasdes sucessivas. O crescimento inicial de riqueza (primeiros 20 anos) ¢
praticamente idéntico para todos os 21 processos de assembléia simulados. Mesmo apos
varios anos, as curvas de riqueza ainda demonstram pouca divergéncia. Existe uma
tendéncia visivel a estabilizagdo, mas que pode ser percebida apenas nos casos em que
A =60 ou 100. A riqueza raramente chegou a exceder 50 espécies, ainda que o nimero
total de invasores pudesse chegar a 200 (casos em que A = 100). Apo6s a interrupgao das
invasdes, segue-se um periodo de rapido decrescimento, o que mostra que a imigragao
de espécies novas (duas por ano) era essencial na manutencdo dos patamares
anteriormente observados. Passados alguns anos, as extingdes cessaram e as riquezas se
estabilizaram por cerca de dez anos até¢ o fim do periodo de simulacdo. Assembléias
compostas por apenas 20 eventos de invasdo produiram riquezas finais visivelmente
menores, o que foi verificado por um teste de Kruskal-Wallis (graus de liberdade = 20;

X? = 15.316; p < 0.001). Os processos com 100 eventos de invasio produziram
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assembléias finais ligeiramente mais ricas do que aquelas geradas por 60 eventos,

embora a diferencga ndo tenha sido significativa.
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Figura 19. Progressdo temporal da riqueza de espécies nos processos de assembléia. Para cada nivel do
fator A (nimero total de eventos de assembléia, ou invasdes), foram criados 7 processos independentes,
cujas curvas de riqueza sdo mostradas de forma sobreposta. Duas espécies eram adicionadas a cada ano
em cada assembléia, até o ponto demarcado pela linha pontilhada (20, 60 ¢ 100 anos para A igual a 20, 60
e 100 respectivamente). A partir desse ponto, as simulagdes se desenrolaram por mais 50 anos. As
comunidades resultantes ao final deste periodo foram usadas como residentes para os experimentos de
invasdes planejadas.

Dada a variedade de caracteristicas biondmicas e estratégias reprodutivas das
espécies criadas, suas dindmicas populacionais acabam apresentando também diferencas
marcantes. A Figura 20 ilustra a dindmica em uma das assembléias resultantes de um
processo de 60 eventos de invasdo. Dentre as doze espécies representadas, algumas
apresentam grandes oscilagdes na biomassa, sendos estas as que mantém as maiores
médias. Outras espécies sdo muito mais estaveis ao longo do tempo, apresentando
pequenas oscilagdes, em escalas menores de tempo. Tais diferengas sdo muito

provavelmente causadas pelos parametros reprodutivos IR e TD, que definem os
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padrdes temporais de desova, e Pmax, que define grande parte dos padrdes de
crescimento corporal. Uma andlise mais aprofundada sobre essas relacdes ndo foi
incluida no presente trabalho. Ela, entretanto, tem importancia para o entendimento do

modelo, e por isso fica como uma possibilidade futura.

Biormassa (g)

log (Biornassa) média zero

100
200
300 qm ! 300 i

Tempo [semanas) Ternpo (semanas)

£y

ST

log (Biomassa) padronizada

300
Tempo (semanas)

400

Figura 20. Exemplo da variagdo da biomassa numa comunidade de 12 espécies durante cerca de sete
anos. A comunidade escolhida ¢ uma das que foram utilizadas como residentes para os experimentos de
invasdes planejadas, s6 que sem a adi¢do de um invasor. Em “a”, a biomassa ¢ mostrada em escala bruta.
As diferencas nas amplitudes de oscilagdes sdo tdo grandes que a maioria das espécies parece nao oscilar,
quando comparadas com aquelas que apresentam picos altos de biomassa. Os padrdes de oscilagdo podem
ser melhor visualizados nos outros graficos. Em cima, a direita, em logaritmos, padronizados de forma a
igualar todas as médias a zero. Abaixo, além de padronizadas pela média, as seqiiéncias possuem também
o mesmo desvio-padrao igual a um.
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As assembléias resultantes mostraram-se bastante persistentes. Suas espécies,
apo6s terem permanecido nas comunidades por pelo menos 50 anos, passaram por varias
outras simulagcdes com 50 anos adicionais (as de invasdes planejadas), nas quais a
freqiiéncia de extingdes foi bastante baixa, como sera visto mais a frente. Considerando
todas as 2520 espécies criadas, o tempo de permanéncia apresentou uma distribuicao
altamente assimétrica de freqiiéncia (Figura 21), com a maior parte dos casos
concentrados em valores baixos de permanéncia. A mediana da distribui¢do ¢ de 806.5
semanas, ou 15.5 anos, maior do que a mediana dos valores de longevidade, de 13.6
anos. Isso quer dizer que a maioria das espécies conseguiu produzir pelo menos uma
geracdo de filhotes, que estenderam a permanéncia de suas espécies para além do tempo

em que os propagulos invasores eram capazes de sobreviver.

300 | T

240

200

150

100

Freguéncia (n” de espécies)

a0

a a0 100 150
Tempo de permanéncia (anos)

Figura 21. Distribuicdo de freqiiéncias do tempo de permanéncia para todas as 2520 espécies criadas
durante os processos de assembléia. O histograma esta dividido em 50 classes.

A Figura 22 mostra a progressao do tempo de permanéncia médio das espécies
em cada comunidade, apenas nos casos com “A” igual a 100. No momento em que uma
espécie € introduzida, o seu tempo de permanéncia ¢ zero. A partir desse ponto, ele
acompanha a passagem do tempo, até que a espécie se extingua. O tempo de
permanéncia médio, a que se refere a Figura 22, ¢ a média aritmética dos tempos de

permanéncia das espécies presentes em cada comunidade, em cada momento no tempo
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(abcissa). Pode-se notar um padrao crescente ao longo de todo o periodo. A ocorréncia
de quedas nas médias significa que espécies bem antigas foram extintas e substituidas
por mais novas (como ocorreu, por volta dos anos 90, com a assembléia de menor
média final). Mesmo com algumas quedas substanciais, a tendéncia crescente se
sobressai, inclusive na segunda metade do periodo, na qual as riquezas de espécies
tendem a se estabilizar (Figura 19). A Figura 23 mostra o crescimento subsequente,
apos cessarem as invasdes. O rdpido aumento nos tempos médios de permanéncia se
deve principalmente a auséncia da entrada de espécies com “idade” zero, que
anteriormente mantinham as médias em niveis mais baixos. Podemos notar também que
a onda de extin¢des que se seguiu ao fim das invasdes (compare com a Figura 19) ¢
composta principalmente por invasores mais recentes. Pode-se tirar tal conclusdo
porque a inclinagdo das curvas durante o periodo de extingdes ¢ maior do que aquela no
periodo final, sem extingdes e com assembléias de composi¢do fixa. Esta diferenca so
pode ocorrer por causa da eliminagao de espécies com idades menores, 0 que propiciaria
um aumento nas médias maior do que o esperado somente pelo “envelhecimento” das

espécies presentes.

) [}
m [}
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Tempo de permanéncia médio das espécies (anos)
i

1 1
1] 10 20 30 40 50 2] 7o g0 an 100

D 1 1 1
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Figura 22. Progressdo do tempo de permanéncia médio das espécies nas comunidades. Sdo mostradas as
curvas sobrepostas dos sete processos de assembléia gerados com “A” = 100. Em cada ano (na abcissa),
duas espécies novas eram introduzidas em cada uma das assembléias. Cada espécie possui tempo de
permanéncia, ou “idade”, igual a zero no momento em que ¢ introduzida, e progride em idade na medida
em que o tempo passa ¢ ela permane na comunidade. Os valores mostrados na ordenada sdo as médias
destas idades em cada comunidade, em cada momento no tempo.
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Figura 23. Progressdo do tempo de permanéncia médio das espécies nas comunidades. As curvas até os
cem anos sdo as mesmas mostradas na Figura 22. Diferente dela, ¢ mostrada a progressdo nos periodos
que se seguem apo6s o fim das invasdes.

A permanéncia, em muitos casos, teve uma relacdo muito forte com a
longevidade, como pode ser visto na Figura 24. Boa parte dos casos se concentra nos
arredores das retas em que a permanéncia iguala ou ¢ o dobro da longevidade. No
primeiro caso, encontram-se espécies que se extinguiram logo que os propagulos
iniciais terminaram seu ciclo de vida, sem deixar descendentes viaveis. No segundo
caso, uma segunda geracdo conseguiu completar seu ciclo, extinguindo-se logo em
seguida. Abaixo da primeira linha, encontram-se espécies que ndo chegaram a
completar sequer o ciclo de vida de um individuo. Descontando-se o efeito da duragdo
dos ciclos de vida (cada espécie tem o seu Tmax caracteristico), a permanéncia aparenta
ter uma relagdo negativa com a longevidade. Isso provavelmente ndo ¢ um efeito da
longevidade, por si s6, mas depende indiretamente do peso maximo (Pmax), ao qual a
longevidade ¢ diretamente relacionada. A Figura 25 ilustra essa relagdo. Se o tempo for

medido em numero de geragoes, as espécies de menor tamanho saem em vantagem.
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Figura 24. Dados de permanéncia populacional e longevidade de todas as 2520 espécies. Repare na
concentragdo de pontos ao longo de duas linhas crescentes, que representam as relagdes em que a
permanéncia € igual a uma ou duas vezes a longevidade (na de baixo e na de cima respectivamente).
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Figura 25. Logaritmo natural dos dados de permanéncia populacional (medida em numero de geragdes)
versus o logaritmo natural dos valores de Pmax (peso maximo) para as espécies criadas nas assembléias.
concentrag¢do de pontos nas duas retas representa os casos em que a extingdo ocorreu logo que a espécie
ultrapassou uma (reta de baixo) ou duas vezes (reta de cima) o tempo de longevidade caracteristico.
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4.2. Invasdes planejadas
4.2.1. Permanéncia do invasor

Em nenhuma das invasdes planejadas, os invasores conseguiram persistir por
todo o periodo de 50 anos simulado. Por isso, ndo foi possivel analisar a variavel-
resposta “‘estabelecimento do invasor”. A distribuicdo de freqiiéncias do tempo de
permanéncia mostrou-se fortemente bimodal, conforme pode ser observado na Figura
26. O padrdo bimodal ¢ um resultado da duragdo do ciclo de vida do invasor escolhido,
da mesma forma como ocorreu com as espécies criadas para as assembléias (imagine as
freqiiéncias da Figura 26 como concentragdes de pontos ao longo de uma sec¢do na
Figura 24, transversal ao eixo da longevidade e passando pelo ponto onde a longevidade
¢ de cerca de 23 anos). De fato, a diferenca entre os picos da distribui¢ao de freqiiéncias
da Figura 26, é de cerca de 23 anos, sendo a longevidade do invasor padrdo igual a
23.14 anos. Pode-se notar que a maioria dos invasores se extingue em poucos anos de
simulagdo, ndo chegando a passar dos 5 anos. Muitos outros casos de extingdo se
concentram em torno dos 25 anos. Esses casos se constituem normalmente de espécies
que conseguem produzir, nos primeiros anos, uma descendéncia vidvel que passa a
constituir uma coorte dominante ao longo dos proximos 23 anos. Apds esse tempo, 0s
individuos da coorte ultrapassam a longevidade e morrem. Em pouquissimos casos uma
segunda ou terceira geragdo vidvel de filhotes ¢ produzida. Esta estrutura de coortes
dominantes, embora ndo examinada em profundidade neste trabalho, foi observada em
muitos casos durante as simulagdes preliminares. Como era esperado, observou-se que
ela é bastante dependente do tamanho dos intervalos reprodutivos (IR). Espécies com IR
maior, normalmente apresentavam pouca sobreposicdo de geragdes. Tal estrutura
populacional ndo ¢ uma imposi¢ao das regras do modelo, mas um resultado da dinamica
de interagdes. Tal fendmeno certamente merece melhor atengao no futuro.

Em vista da influéncia da duracao do ciclo de vida no padrdao de extingdes
observado, o tempo de permanéncia dos invasores foi categorizado em dois grupos: i) o
de invasores que duraram um tempo menor ou igual ao da longevidade e ii) o de
invasores que persistiram por um tempo maior do que a longevidade. A variavel
categorica resultante foi incluida como medida de permanéncia no modelo log-linear

juntamente com Li, G e A. O resultado ¢ mostrado na Tabela 6.
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Figura 26. Distribui¢do de freqiiéncias do tempo de permanéncia dos invasores.

Tabela 6. Resultado da analise do modelo loglinear das variaveis A, Li, G ¢ Permanéncia, com a
finalidade de avaliar o efeito das trés primeiras sobre a ultima. Os termos retirados se referem as
interacgdes retiradas do modelo (que tinham a ver com a permanéncia), uma a uma, para poder se avaliar o
seu efeito sobre o ajuste do modelo. O valore de X* mede o desvio das frequéncia observadas com relago
aos valores esperados segundo o modelo com a auséncia do referido termo. GL é o grau de liberdade
associado a cada teste, e p, o nivel de significdncia. Sempre que a retirada de um termo ndo provoca um
efeito significativo (p > 0,05), o modelo ¢ mantido sem ele, passando para a retirada do proximo termo. A
interagdo tripla Li*G*Permanéncia foi altamente significativa, e por isso foi mantida no modelo para se
testar a interagdo A*Permanéncia. As outras interagdes duplas Li*Permanéncia e G*Permanéncia ndo
foram testadas separadamente por ja estarem embutidas na interagao tripla significativa.

Termo retirado X? (Pearson) GL p
A*Li*Permanéncia 11.971 12 0.448
A*G*Permanéncia 13.88 16 0.608
Li*G*Permanéncia 260.75 20 <0.001

A*Permanéncia 14.222 18 0.714

A andlise mostra um Unico termo significativo: a interagdo tripla
Li*G*Permanéncia. Para entendé-la, vejamos a Tabela 7, com as freqiiéncias residuais
relacionadas a essas varidveis. Com a generalidade igual a 0.1, os resultados se

concentram desproporcionalmente no grupo de mais baixa permanéncia, nao
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importando os valores de Li. Com G = 0.3, a associagdo com a permanéncia passa a ser
dependente de Li. Com Li = 0, os resultados ainda se concentram em baixa
permanéncia. Aumentando-se o valor de Li, aumenta-se a freqiiéncia de casos com
maior permanéncia, invertendo-se a situacdo. Uma situagdo parecida ocorre com G =
0.5. Pode-se concluir que a permanéncia tende a ser maior nos casos em que o invasor

apresenta maior generalidade e maior coeficiente inferior da janela de predagao.

Tabela 7. Freqiiéncias residuais (em cinza), que sdo dadas pela diferenca entre as freqiiéncias observadas
e as freqiiéncias esperadas. As freqiiéncias esperadas sdo calculadas sob o pressuposto de que ndo existe
nenhuma interacdo, sendo proporcionais aos totais marginais das linhas e das colunas. Os residuos
positivos, ressaltados em negrito, indicam onde os dados mais se concentram. Quanto maior for a
magnitude dos residuos, maior ¢ o efeito das interagdes. Permanéncia = 0 corresponde ao grupo de casos
em que o invasor persistiu um tempo menor ou igual a sua longevidade, e Permanéncia= 1, os casos em
que a permanéncia ultrapassou a longevidade.

Permanéncia Permanéncia

G Li 0 1
0.1 0 21 -21
0.1 0.05 19 -19
0.1 0.1 19 -19
0.3 0 18 -18
0.3 0.05 -27 27
0.3 0.1 -41 41
0.5 0 22 -22
0.5 0.05 10 -10
0.5 0.1 -41 41

4.2.2. Extingcdes de nativos
A frequéncia de extingdes de espécies residentes (“nativas”) foi

consideravelmente baixa (Figura 27). De um total de 567 simulacdes, em 73.2%
nehuma espécie residente foi extinta. Podemos fazer uma avaliagdo mais adequada da
viabilidade das espécies residentes se considerarmos que cada espécie, em uma dada
comunidade, foi testada por 27 simulagdes de cinqiienta anos cada. O nimero somado
de espécies ¢ 215, configurando um total de 27*215 = 5805 vezes em que as espécies

foram colocadas em teste. Deste total, apenas em 1*108+2*36+3*8 = 204 ocorreu falha,
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ou extin¢do. Ou seja, em 96.5% dos casos as espécies conseguiram persistir por todo o

periodo simulado.

Frequéncia

Figura 27. Distribui¢do de freqiiéncias do nimero de espécies nativas

invasao.

N° de nativos extintos

extintas em cada simulagdo de

Dado o pequeno nimero de extingdes, esta variavel foi categorizada em dois

grupos, um deles contendo as simulagdes com nenhuma extingao (Extingdes = 0) e o

outro com as simulagdes em que ocorreu extingdo, em qualquer quantidade (Extingdes =

I). O resultado da andlise do modelo log-linear encontra-se na Tabela 8. Apenas a

interagdo A*Extingdes foi signifivativa, o que quer dizer que apenas a variavel A

exerceu influéncia detectavel sobre a ocorréncia de extingdes de espécies residentes.

Tabela 8. Resultado da analise do modelo loglinear das variaveis A, Li, G e Extingdes de nativos, com a
finalidade de avaliar o efeito das trés primeiras sobre a ultima.

Termo retirado X? (Pearson) GL p
A*Li*Extingdes 5.672 12 0.932
A*G* Extingdes 9.312 16 0.900
Li*G* Extingdes 10.942 20 0.948
A* Extingdes 58.389 22 <0.001
Li*Extingdes 11.691 22 0.963
G* Extingoes 12.358 24 0.976
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Tabela 9. Freqiiéncias residuais (em cinza), das variaveis A e Extingdes (=0, nos casos em que ocorreu
nenhuma extin¢do; = 1, nos casos em que ocorreu pelo menos uma extingao).

A Extirolc;f)es Extirigf)es
20 35.67 -35.67
60 -22.33 22.33
100 -13.33 13.33

Pela Tabela 9, com as freqiiéncias residuais, percebe-se que a a ocorréncia de
extingdes no caso de A = 20 ¢ bem menor que nos casos em que A = 60 ou A = 100.
Entretanto, isso pode ser simplesmente um efeito do maior niimero de espécies em
comunidades com A igual a 60 ¢ 100. Nao implica necessariamente que nestas exista
um fator intrinseco que aumente as chances de extin¢ao. Por exemplo, seja “p” a chance
de uma espécie genérica se extinguir num periodo de 50 anos. Considere que o valor de
p ¢ o mesmo para todas as espécies, ndo importando em que comunidade ela se
encontra. Se p for igual a 0.2, a chance de que pelo menos uma extingdo ocorra numa

comunidade de duas espécies ¢:
2 2
P(EXT >0)=1-P(EXT =0)=1- o |-027 =096 (31)

onde EXT ¢é a variavel nimero de extingdes de nativos, com distribuicdo de
probabilidade binomial positiva, de parametros “n”, igual ao nimero total de espécies
na comunidade e “p”, como referido anteriormente. J4 no caso de uma comunidade com

10 espécies, a chance de que ocorra pelo menos uma extingao se torna:
5 5
P(EXT >0)=1- o |0:27|=0.9997 (32)

Embora a diferenca ndo seja muito grande, ela existe, mesmo que as espécies em
ambas as comunidades tenham a mesma chance de se extinguir (p=0.2). Tal
probabilidade é uma medida mais apropriada para avaliar a chance de extingdes de

nativos em diferentes comunidades. Uma estimativa dos valores de p para cada
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simulacdo ¢ dada pela propor¢ao de espécies extintas com relagdo ao numero total de
espécies na comunidade. Pela lei dos grandes numeros, uma grande quantidade de
réplicas asseguraria que o valor médio destas propor¢des igualasse ou se aproximasse
do valor real de p. Portanto, a propor¢cdo do numero de espécies extintas em cada
comunidade foi usada como varidvel-resposta na andlise do padrao de extingdes de
nativos, tendo como fator explanatorio a variavel A. A Figura 28 mostra um box-plot
das proporg¢des de extingdes em cada nivel da variavel explanatoria.

Embora as comunidades com A igual a 20 apresentem um valor maximo maior
da variavel-resposta, existe uma concentracdo maior de valores maiores que zero nos
casos com A igual a 60 e 100, o que faz com que a média destes, principalmente a de
60, seja maior (média das proporcdes sdo 0.023; 0.041 e 0.028 para A igual a 20, 60 e
100 respectivamente).

Os valores calculados das proporgdes apresentaram enormes desvios de
normalidade e heterogeneidade de varidncia entre os grupos analisados. Assim, uma
analise de variancia apresentaria resultados suspeitos. Uma andlise ndo paramétrica de
Kruskal-Wallis chegou a ser feita, apresentando resultado altamente significativo.
Entretanto, nesse caso, tal andlise ¢ ainda menos confiavel, pois a repeticdo de
propor¢des iguais a zero foi muito grande, o que torna o teste de Kruskal-Wallis
inapropriado. Além disso, ¢ de se esperar que, em comunidades com menos espécies, a
quantidade de zeros seja desproporcionalmente maior. Este vicio tende a aumentar
quanto menor for a média das propor¢des de extingdes. Imagine uma comunidade de
duas espécies, com p de apenas 1%. Nesse caso, as proporcdes de extingdes observadas
podem ser somente 0%(nenhuma espécie extinta), 50% (uma espécie extinta) ou
100%(duas espécies extintas). Estes dois Ultimos valores sdo comparativamente altos,
devendo aparecer numa freqliéncia muito baixa para que, em média, o valor das
proporcdes se aproxime de 1%. Ou seja, a quantidade de zeros deve ser bem grande,

maior do que a esperada em comunidades mais ricas.
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Figura 28. Box-plot dos valores de proporcdo de extingdes em cada grupo da variavel A (20, 60 e 100).

Para resolver esse problema, e tentar eliminar o vicio nas propor¢des de zeros
em diferentes comunidades, foi elaborada uma andlise de Monte Carlo (MANLY,
1997). Ela consiste num método estatistico computacionalmente intensivo, que gera
uma grande quantidade de réplicas aleatérias de dados com a mesma estrutura dos
originais, mas seguindo o pressuposto de que ndo existe nenhum efeito dos tratamentos
analisados. Em cada réplica, ¢ calculado um indice, ou estatistica do teste, que mede o
efeito de interesse. O indice calculado dos dados originais (estatistica observada) ¢
entdo comparado com a distribui¢do dos indices gerados pelo processo aleatorio de
Monte Carlo. O nivel de significancia do teste ¢ estimado pela propor¢do de valores
nesta distribui¢do tdo ou mais extremos que a estatistica observada.

No modelo de Monte Carlo elaborado, o pressuposto da ndo existéncia de um
efeito de A sobre a proporcao de extingdes ¢ atendido utilizando-se o mesmo valor de p
para todas as comunidades simuladas. A partir dai, o nimero simulado de extingdes em
cada uma foi gerado segundo uma distribuicdo binomial com pardmetro p comum a
todas, e n igual a riqueza de espécies naquela comunidade. Idénticos aos dados originais

sdo apenas os valores de A (tratamento) e de riqueza. O valor comum de p foi escolhido
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de forma a preservar a média do nimero somado de extingdes. Nos dados originais, a
soma da 204 extingdes. Nos dados criados, a soma esperada do numero e extingdes

(sEXT) ¢ dada por:

567
E(SEXT)=)_p-S, (33)
i=1
onde 567 ¢ o nimero total de simulagdes nos dados originais e S;, a riqueza de espécies

3L
1

da comunidade na simulagdo “i”. Sendo SEXT = 204 nos dados originais, segue-se desta

expressao que:

567 567

204=>"p-S;=p->.S; logo,
i=1 i=1

34
_ 208 _ 208 0351 (34)
5805
2.5
i=1

Ao todo, foram gerados 19999 conjuntos de dados segundo o modelo de Monte
Carlo, utilizando-se p igual a 0.0351. Como esperado, a média das somas de extingdes
nos dados simulados foi proxima da observada: 204.138. Em cada conjunto de dados,
foram calculadas as proporg¢des de “extingdes” e utilizado, como estatistica do teste, o
valor de F resultante da analise de variancia. O valor de F d4 uma medida relativa da
variabilidade devida aos tratamentos com respeito aquela ndo explicada por estes.
Quanto maior for o efeito, maior serda o valor de F. Ao final das simula¢des, o valor
observado de F foi incluido na distribuicdo gerada por Monte Carlo (ele ¢ considerado,
segundo a hipotese nula de nenhum efeito, como sendo parte da distribuicdo aleatoria
modelada). A Figura 29 mostra a distribui¢do de freqiiéncia dos valores simulados de F
e a posicao do valor observado.

O valor observado foi 4.323 e a média dos valores simulados, 1.037. A
propor¢do de Fs maiores ou iguais ao observado (nivel de significancia) foi de apenas
0.028. Conclui-se, com isso, que existe um efeito significativo dos tratamentos (variavel
A) sobre a proporcao de extingdes de espécies nativas. Vale ressaltar que este resultado
ndo ¢ mais um efeito do vicio gerado por diferentes riquezas sobre as proporgdes de
extingdo, uma vez que os dados simulados por Monte Carlo sofrem do mesmo tipo de
vicio. A andlise de Monte Carlo tem por objetivo produzir dados aleatérios que se

diferenciam dos originais apenas por estarem completamente livres do efeito a ser
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testado. No caso da presente andlise, o efeito de A foi eliminado ao se designar um

mesmo valor de p para todos os conjuntos de espécies.
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Figura 29. Distribui¢do de freqiiéncias dos valores de F resultantes dos dados simulados conforme o
modelo de Monte Carlo. A linha tracejada indica a posi¢do do F observado (dos dados originais).

Posteriormente a mesma analise foi aplicada para testar a diferenga entre A=20 e
A=100 e também entre A=100 e A=60. A primeira diferenca ndo foi significativa (nivel
de significancia = 0.4687). A segunda, entretanto, foi significativa (nivel de
significincia = 0.0113). Portanto, podemos afirmar que a chance de extingdo ¢
significativamente maior para as espécies nas comunidades com A=60,
comparativamente aquelas com A=20 e A=100, que ndo apresentam diferenga entre si.

Como curiosidade, o desempenho da andlise de Kruskal-Wallis para os dados de
extingdo foi avaliado durante as simulagdes de Monte Carlo. A analise foi feita com
cada conjunto de dados simulados. Ao final, 99.96% dos seus resultados foram
significativos, mesmo com dados gerados ao acaso com um mesmo valor de p (o valor

esperado de resultados significativos era 5%, igual ao valor critico adotado).
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4.2.3. Distancia euclidiana (grau de perturbacéo da comunidade)

Os dados de distancia euclidiana foram transformados em logaritmos para
homogeneizar as varidncias entre as combinagdes de tratamentos. Os dados para
algumas destas combinagdes se desviaram significativamente da normalidade, conforme
constatado por testes de Lilliefors. Entretanto, a andlise de variancia ¢ bastante robusta
contra desvios de normalidade, principalmente em experimentos balanceados, como ¢ o
caso. Mais importante ¢ a homogeneidade de varidncias, que foi confirmada pelo teste

de Levene (p>0.14). A Tabela 10 mostra os resultados da anélise de variancia.

Tabela 10. Resultados da analise de varidncia. A variavel-resposta ¢ o logaritmo natural da distancia
euclidiana entre as comunidades pré e pds invasdo. SQ ¢ a soma dos quadrados dos desvios; GL, os graus
de liberdade; QM, o quadrado médio, ou as variancias propriamente ditas; F, a razao entre a variancia dos
termos testados e a variancia do residuo; p, o nivel de significancia.

Efeito SQ GL oM F p
Intercepto 488.818 1 488.818 182.497 <0.001
A 71.532 2 35766 13.353 <0.001
Li 2.047 2 1.023 0.382 0.683
G 5.825 2 2.912 1.087 0.338
A*Li 3.618 4 0.905 0.338 0.853
A*G 1.826 4 0.457 0.170 0.953
Li*G 2.223 4 0.556 0.207 0.934
A*Li*G 6.177 8 0.772 0.288 0.970
Riqueza 233.962 1 233.962 87.348 <0.001
Residuo 1443.714 539 2.679

Como esperado, a riqueza apresentou efeito significativo. A varidvel A foi o
unico fator categérico que também apresentou efeito, mostrado na Figura 30. Ha uma
relacdo negativa entre a distancia euclidiana (DistB) e o valor de A. Tal padrdo so6 se
tornou aparente por causa da inclusdo da riqueza como cofator no modelo. Do contrario,
a relacdo seria positiva, uma vez que a distancia euclidiana cresce com a adi¢dao de
dimensdes (espécies). Ou seja, existe um decrescimento na distancia euclidiana com o
valor de A, descontando-se o efeito da riqueza de espécies. Por meio de contrastes
ortogonais, verificou-se que a média de A=20 ¢ significativamente maior do que as
médias de A=60 e A=100 (F=6813.18; p<0.001), e estas formam um grupo sem

diferencas significativas.
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Figura 30. Médias ajustadas do logaritmo natural da distancia euclidiana, log(DistB), com
relacdo ao numero de eventos de assembléia (A) usados para criar as comunidades, dscontado o efeito da
covariavel riqueza. As médias mostradas (circulos ligados pelas linhas obliquas) sdo aquelas estimadas
pelo método dos minimos quadrados no modelo da ANOVA.

5. Discussao

5.1. O processo de assembléia
5.1.1. Acumulo de invasdes e persisténcia das comunidades

O padrao de acimulo de espécies, observado na Figura 19, ¢ similar aquele
resultante dos modelos de assemblé¢ia em POST & PIMM ( 1983). Um periodo de
rapido aumento na riqueza ¢ seguido por uma relativa estabilizacdo, em que nenhuma
tendéncia € observada. Nessa ultima fase, a adi¢do de imigrantes ¢ contrabalanceada,
em média, pela perda de espécies, o que mantém a relativa constancia da riqueza a
longo prazo. A despeito dessas semelhangas, algumas peculiaridades do presente
modelo precisam ser levadas em conta. Primeiro, ele ndo ¢ baseado em estados de
equilibrio, diferente dos modelos classicos de assembléias. Nestes, as invasdes ocorriam
sobre comunidades em equilibrio, que permaneceriam constantes na auséncia de
qualquer perturbagdo. Apos cada invasdo, era determinado um novo estado de equilibrio
(a comunidade resultante). Dessa forma, era possivel afirmar com certeza que os efeitos
sobre a comunidade receptora eram devidos a invasao precedente. Ou seja, existia uma

associacao clara entre causa e efeito. Tal conveniéncia nao ¢ possivel num MBI como o
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utilizado neste trabalho. Nele, ndo se pode tirar conclusdes incisivas como em POST &
PIMM ( 1983), DRAKE ( 1990b, 1991) e CASE ( 1990).

Em segundo lugar, as invasdes ocorreram em intervalos de apenas um ano, com
duas espécies por vez. Isso dificulta ainda mais a investigagdo dos mecanismos por tras
das extingdes e da resisténcia as invasdes. Uma das conclusdes mais importantes em
POST & PIMM ( 1983) ¢ a de que a chance de invasdes bem sucedidas diminui ao
longo do processo de assembléia. Ou seja, comunidades mais “maduras” tendem a ser
mais persistentes. Os autores usaram como medida de persisténcia o numero de
tentativas até a ocorréncia de uma invasdao bem sucedida. Neste caso, o tempo que se
leva para um invasor se integrar a comunidade tem um significado apenas implicito,
representando todo o intervalo necessario para que a comunidade atinja um novo estado
de equilibrio (embora nio seja preciso simular este intervalo para determinar tal estado).
No caso do presente modelo, ndo existe um critério inequivoco para se definir uma
invasdo como bem sucedida. A grande maioria das espécies introduzidas apresentou
permanéncia maior do que um ano, intervalo adotado entre as invasdes. Assim, ndo faria
o minimo sentido dizer que uma invasao foi bem sucedida quando uma ou outra espécie
consegue persistir por todo este intervalo, que ¢ muito curto quando comparado a
duragdo de qualquer ciclo de vida. Definir um intervalo maior de tempo, de dez anos
por exemplo, como critério para determinar invasdes bem sucedidas também ndo
resolveria o problema: ao longo deste intervalo uma série de outras espécies ja teriam
invadido o sistema, e assim nao seria possivel relacionar inequivocadamente o sucesso
da invasdo com o estado da comunidade receptora no momento em que aquela ocorreu.
Uma espécie poderia ter se mantido na comunidade simplesmente por causa da ajuda de
um ou mais invasores posteriores.

A aparente estabiliza¢do da riqueza de espécies, mostrada na Figura 19, pagina
82, ndo representa evidéncia de que as comunidades se tornam mais persistentes com o
passar dos anos e com o acimulo de introducdes. Niveis estaveis de riqueza podem ser
mantidos por substituigdes constantes de espécies. Com taxas tdo altas de introdugdes
(duas por ano), ¢ claro que tais substitui¢des devam ocorrer. Até o0 momento em que as
invasdes cessam, uma grande parcela da riqueza nas assembléias modeladas ¢ mantida
pelas constantes imigragdes. Isso ¢ tipico de uma dinamica source-sink (DIAS, 1996),

na qual a riqueza de determinados ambientes, pouco produtivos, (sumidouros, ou Sinks)
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¢ mantida em niveis mais altos do que o esperado gracas a entrada de imigrantes vindos
de imediagdes mais propicias (areas-fonte, ou sources). No caso do presente modelo, a
fonte seria o gerador aleatorio de espécies. Tal dindmica pode ser inferida diretamente
pela Figura 19: um decréscimo proeminente na riqueza de espécies ocorre logo que as
introducdes cessam, resultando, ao final de cinqiienta anos, em assembléias com menos
da metade daquela riqueza no inicio do periodo.

A questdo crucial ¢ se existe uma parcela crescente de espécies que, ao longo
dos anos, torna-se permanente na comunidade, ou se as substituigdes podem ocorrer
indiscriminadamente com qualquer espécie, independente da duracdo do processo de
assembléia. No primeiro caso, que reforgaria a hipotese de que assembléias mais
maduras sdo mais persistentes, as substituicdes passariam a ocorrer apenas entre aquelas
espécies mais recentes, incapazes de se manter numa comunidade ja bem estruturada.
Nesta situagao, o tempo de permanéncia das espécies permanentes devera aumentar com
o tempo, 0 que ndo ocorrerd com o grupo de espécies marginalizadas: estas serdo
constantemente substituidas por novas invasoras, com “idade” zero. Portanto, uma das
formas de averiguar se a comunidade adquire persisténcia ao longo do processo de
assembléia consiste em medir o tempo de permanéncia médio de suas espécies. E
esperado que ele aumente na medida em que uma fragdo crescente de espécies passe a
se tornar permanente. Tal predigd@o ¢ indicada pelas Figuras 22 e 23, nos Resultados.

Se as substituigdes ocorressem indiscriminadamente, ou seja, se as espécies mais
velhas e as mais novas tivessem as mesmas chances de se extinguir, as curvas dos
tempos de permanéncia deveriam se estabilizar rapidamente, principalmente apds a
estabilizacao das riquezas. O padrio apresentado na Figura 22 ¢ um indicio de que, com
o acumulo de invasdes e com o passar do tempo, as assembléias apresentam espécies
cada vez mais persistentes. O indicio ndo chega a ser muito forte, uma vez que as curvas
apresentam uma leve concavidade para baixo, o que sugere uma tendéncia a
estabilizacao das médias a longo prazo. Uma verificagdo mais contundente s6 poderia
ser feita se o periodo de invasdes fosse prolongado para além de cem anos. Ainda assim,
como mostrado na Figura 23, as inclinagdes das curvas no periodo poés-invasdes nos dao
uma boa sugestdo de que, ao final dos processos de assembléia, as espécies que se
extinguem sdo justamente aquelas recém introduzidas, e que as comunidades ja sdo

dominadas por um grupo de espécies mais antigas e permanentes.
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Os motivos pelos quais uma comunidade mais madura tende a ser mais persistente
sdo varios. No que diz respeito aos invasores, um numero maior de tentativas de
introdugdes aumenta as chances de que espécies com caracteristicas adequadas de
fisiologia e histéria de vida alcancem a comunidade. Embora no presente modelo seja
assumido que as espécies ja apresentem adaptacoes fisioldgicas ao ambiente invadido, ¢
possivel que algumas combinacdes de parametros as tornem muito susceptiveis as
variagdes nos niveis de recursos e a estocasticidade do meio. Por exemplo, propagulos
de espécies com reprodugcdo muito tardia podem se extinguir sem que sequer uma
segunda geracdo tenha sido produzida. Altos niveis de canibalismo podem também
prejudicar determinadas espécies, j& que os filhotes se iniciam na mesma unidade
espacial dos progenitores. Se estes forem preferencialmente piscivoros, altamente
canibais, e apresentarem baixa mobilidade (baixo IF), existem boas chances de que os
filhotes sejam sempre dizimados.

Uma outra forma de explicar o aumento na persisténcia tem a ver com o ajuste entre
as espécies. Sob esse ponto de vista, a avaliacdo do quao adequados sdo os parametros
de um potencial invasor deve ser colocada no contexto da comunidade. Podemos
imaginar dois padrdes de acimulo de espécies ao longo de introdugdes sucessivas: 1) 0s
nichos troficos vao se sobrepondo, um a um, de tal forma que as comunidades mais
maduras se constituem de teias troficas com mais conexdes (maior nimero de ligagdes
troficas por espécie); e ii) nichos tréficos com muita sobreposi¢do se repelem, e o
processo de assembléia, mediado pela competi¢do, se encarrega de selecionar espécies
com nichos cada vez mais estreitos. Em ambos os casos, ¢ esperada uma crescente
persisténcia, o que implica em invasibilidade decrescente.

Comunidades com maior riqueza e conectincia tendem a oferecer maior persisténcia
frente a invasores (ROBINSON & VALENTINE, 1979; PIMM, 1991). Nelas, um
potencial invasor tera que compartilhar seus recursos alimentares com um grande
numero de outros consumidores. Neste sentido, ¢ grande a chance de que a competicao
o elimine do sistema. Além de compartilhar recursos, ¢ provavel também que
compartilhe um ntimero maior de predadores. Nesse caso, € maior a chance de que a
competicdo aparente (sensu HOLT, 1977) provoque a eliminagdo da espécie
introduzida. A competicado aparente foi assim denominada por produzir efeitos

semelhantes aos da competi¢do por exploracdo. Ela ocorre quando duas ou mais
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espécies compartilham um (ou mais) inimigo natural em comum. Uma presa mais
produtiva ¢ capaz de manter a populacdo dos predadores em niveis mais altos do que
uma presa alternativa, menos produtiva, seria capaz de suportar. Dessa forma, a Gltima
acaba sendo eliminada indiretamente pela presenca da primeira. A competicdo aparente
pode ser pensada como um componente simétrico a competicdo por exploragao,
mudando-se apenas a posi¢ao trofica dos elementos compartilhados pelas espécies em
questdo (HOLT, 1984; HOLT et al., 1994). Ela tem o potencial de produzir padrdes de
distribuicdo espacial, uso de habitat e diferenciacdo fenotipica semelhantes aqueles
resultantes da competi¢ao por exploracdo (HOLT, 1984).

No segundo caso, em que comunidades mais maduras tendem a apresentar espécies
cada vez mais compactadas no espago de nicho, a competicdo ¢ o maior componente de
resisténcia a novas invasdes. Tal possibilidade estaria de acordo com algumas das
teorias mais classicas sobre a evolugdo de comunidades por meio da competicao
(HUTCHINSON, 1957, 1959; HUTCHINSON, 1959; MACARTHUR 1969, 1970;
VANDERMEER, 1972). Enquanto os trabalhos citados tratam de mudangas nos
fenotipos das espécies, por meio de selegdo natural, o presente trabalho incorpora a
sele¢do apenas no processo de inclusdo das espécies nas assembléias. No modelo aqui
formulado, a janela de predagdao ¢ que determina, em ultima instancia, o grau de
compartilhacdo de recursos entre os consumidores. Como apontado na descri¢do do
modelo, espécies com menor largura relativa da janela de predag¢do (G), sdo
beneficiadas quando na disputa por algum recurso (assume-se que a especializacdo vem
acompanhada de maior eficiéncia). Dessa forma, uma comunidade com nichos tréficos
altamente compactados deve possuir espécies altamente competitivas, o que diminui as
chances de invasdes posteriores.

As duas alternativas exploradas nos trés ultimos paragrafos ndo sdo necessariamente
excludentes. A particdo de nicho ¢ defendida por alguns como condigdo essencial para a
coexisténcia estavel de espécies (CHESSON, 1991). Por outro lado, o nicho nao se
limita as caracteristicas troficas das espécies, podendo incluir uma série de atributos
fisiologicos e de historia de vida que influenciam na forma como as espécies respondem
e se aproveitam das variacdes no ambiente (LEVINS, 1979; CHESSON & HUNTLY,
1997; CHESSON, 2000a, 2000b). Diferencas nas épocas ¢ modos de reprodu¢ao podem

contribuir para a coexisténcia, mesmo daquelas espécies que se sobrepdem muito no
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nicho alimentar, ou até mesmo espécies com dietas idénticas (MCCANN, 1998). Além
disso, teias troficas complexas, com alta conectancia e com alto grau de onivoria t€ém
sido ultimamente observadas na natureza (WOODWARD & HILDREW, 2001),
contrariando algumas das predi¢cdes dos modelos mais classicos (MAY, 1973b; PIMM
& LAWTON, 1977, 1978). Assim, o ajuste das espécies numa comunidade deve
resultar de um arranjo complexo entre caracteristicas troficas e de historia de vida.
Dessa forma, a parti¢do de nicho tréfico ndo parece ser uma condigdo necessaria para a
constru¢do de comunidades bem ajustadas e persistentes, o que nao significa também
que a particio ndo deva ocorrer. E possivel que o aumento na riqueza, observado em
comunidades mais maduras, permita um aumento simultineo no nimero médio de
ligacdes troficas e no estreitamento dos nichos troficos. Tal possibilidade pode ser
verificada por meio do presente modelo: através das posi¢des e larguras das janelas de
predacao pode-se verificar se o grau de especializacao e/ou o grau de sobreposi¢ao das
janelas nas comunidades mais maduras ¢ maior do que o esperado pelo acaso,
comparando-se com grupos de espécies selecionados aleatoriamente. Isto ¢ algo que

certamente merece uma investigagao futura.

5.1.2. Viabilidade das espécies modeladas
O tempo de permanéncia das espécies apresentou forte relacdo com a duracao do

ciclo de vida dos individuos (Figura 24). Na maioria dos casos, as espécies se
extinguiram pouco depois de ultrapassar o tempo equivalente a sua longevidade. Um
outro grupo, menos freqiiente, se extinguiu logo apds ultrapassar o dobro desse valor. A
repeticdo deste padrao sugere que a maioria das espécies desenvolveu, durante o curso
de sua existéncia, coortes bem definidas. Seria muito improvavel que um numero
grande de populacdes, com individuos das mais variadas idades, se extinguisse num
tempo coincidente com seu ciclo de vida. A competicdo e o canibalismo podem ser
responsaveis por ciclos de coortes bem definidas (CLAESSEN et al., 2000;
CLAESSEN et al., 2002).

Durante o processo de assembléia, as espécies eram introduzidas nas comunidades a
partir de um numero pequeno de propagulos, com condi¢do ideal e em inicio de vida
adulta. Muito provavelmente, a primeira geragdo de filhotes por eles produzidos
dominava as subseqiientes, por possuir vantagem competitiva (maiores valores de IF).

Além disso, os filhotes produzidos por esta geracdo poderiam ter sido canibalizados. O
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canibalismo ¢ facilitado pelo fato dos filhotes serem desovados na mesma unidade
espacial dos pais, o que promove um efeito de autocorrelagao espacial entre eles. O fato
de ocorrer uma outra concentracdo de extingdes num tempo igual ao dobro da
longevidade das espécies, reflete o efeito negativo que coortes mais velhas tem sobre as
mais novas: a segunda geracao de tais espécies constitui-se de filhotes produzidos ao
fim do ciclo de vida da primeira coorte, ¢ que certamente se beneficiaram da
subseqiiente morte de seus progenitores para conseguir completar seu ciclo de vida
(ap6s o qual nenhuma outra geracdo foi produzida com sucesso). Os mecanismos
propostos sdo apenas especulativos, uma vez que dados detalhados de estrutura
populacional nao foram armazenados durante as simulagdes. Existem ainda
complicadores, relacionados a complexidade da estrutura trofica construida: i) a
competicao ¢ difusa (DIAMOND, 1975), ndo ocorrendo apenas entre coortes de uma
mesma espécie; e 1) devido a abertura de algumas das janelas de predagdo,
determinados predadores podem agir também como competidores, o que caracteriza
uma situagdo de predacdo intra-guilda (POLIS & HOLT, 1992), que dificulta separar os
efeitos dos dois tipos de interagdo ecoldgica.

Descontando-se o efeito da longevidade, o tempo de permanéncia das espécies
demonstrou uma relacdo negativa com o peso maximo (Pmax). Espécies menores
tenderam a persistir por um nimero maior de geracdes (Figura 25). Trés fatores
complementares podem ter sido responsaveis por esse padrio: i) espécies menores se
reproduzem mais cedo, apresentando ciclos mais rapidos e populagdes mais resilientes
(PIMM, 1991); ii) elas tém maior chance de alcangarem a vida adulta ainda num
tamanho em que sua janela de predacdo se sobrepde aos recursos de menor tamanho,
que em conjunto apresentam maior capacidade suporte e produtividade; iii) apresentam
maiores taxas de crescimento no inicio da vida, quando comparadas a espécies com
Pmax alto. Tais vantagens sdo contrapostas por determinadas desvantagens: individuos
de espécies maiores, quando adultos, normalmente t€ém vantagens na competi¢cao (caso
ela ocorra), sio menos predados e apresentam, em média, maior fecundidade (possuem
maiores reservas de peso reversivel). Uma vez que as espécies menores acabaram se
dando melhor, ¢ esperado que pelo menos uma das vantagens citadas tenha

predominado sobre as desvantagens acima.
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A primeira das vantagens permite que as populagdes se recuperem mais rapidamente
apos periodos de escassez de recursos. Desta forma, elas se mantém por menos tempo
em baixas densidades, tornam-se menos vulneraveis a extin¢do estocastica. A segunda
vantagem vale-se da forma como foram distribuidos os atributos dos recursos basais. Os
valores médios e as amplitudes dos tamanhos particulados dos recursos estdo numa
escala exponencial (Figura 18 e Tabela 5). Dessa forma, existe um maior nimero de
recursos basais, com maiores produtividades, na parte inferior da escala de tamanhos.
Como conseqiiéncia, existe uma biomassa maior disponivel para individuos cuja janela
de predacao se sobrepde a esta parte. Além disso, de acordo com a terceira vantagem,
espera-se que individuos com menor Pmax levem vantagem pelo menos nos periodos
iniciais de vida: eles crescem mais rapidamente, possuindo maiores valores de IF
quando comparados a outros de mesma idade. O crescimento mais rapido no inicio €
uma conseqiiéncia da regra de tradeoff adotado entre taxa de crescimento e tamanho
maximo. E claro que tais vantagens sdo dependentes da forma como os tamanhos dos
recursos foram distribuidos e da referida regra de tradeoff. Seria interessante verificar,
posteriormente, o qudo sensivel ¢ a relagdo entre Pmax e permanéncia a escolha dos

atributos dos recursos e da forma como o crescimento se relaciona ao peso maximo.

5.2. Invasdes planejadas
5.2.1. Permanéncia do invasor
O tempo de permanéncia do invasor, nos experimentos planejados de invasao,

foi dependente apenas de caracteristicas intrinsecas da espécie introduzida. No geral,
invasores com maior generalidade e janelas de predacdo mais elevadas (com maiores
inclinagdes) obtiveram melhor performance populacional. A relacdo com a generalidade
¢ uma evidéncia de que a disponibilidade de recursos foi um fator mais importante para
a permanéncia do que a eficiéncia de predacdo (E), calculada como o inverso da
generalidade e que contribuia na determinagdo das relacdes de dominancia competitiva.
Por sua vez, maiores valores de Li propiciam uma mudanca mais rapida de dieta ao
longo do crescimento dos individuos (Figura 18). Desta forma, espécies com Li mais
altos podem se dar melhor por dois motivos: i) menor competicdo entre adultos e
juvenis; e 1) menores efeitos do canibalismo sobre os filhotes.

Observando-se a Figura 18, percebe-se que, quando se aumenta o valor de Li, os

recursos de menor tamanho desaparecem mais rapidamente da dieta dos individuos na
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medida em que eles crescem. Nestes casos, os individuos menores terdo sempre a sua
disposi¢do uma série de recursos exclusivos, nao compartilhados com aqueles de maior
tamanho. Tal possibilidade minimiza os efeitos assimétricos da competi¢do dos adultos
sobre juvenis, que, por isso, teriam maiores chances de completarem seu ciclo de vida.
Além disso, maiores valores de Li minimizam os efeitos do canibalismo sobre filhotes
recém nascidos. Isso ocorre porque os adultos passam a ter um limite inferior da janela
de predagdo mais alto do que o tamanho dos filhotes. No extremo oposto, em que Li é
igual a zero, individuos sdo capazes de comer filhotes desde uma parte da fase juvenil
até o fim da vida.

CLAESSEN et al. ( 2002) utilizaram um MBI para avaliar os efeitos da janela de
predagdo sobre a dindmica populacional e a distribuicdo de tamanhos em populagdes de
piscivoros que apresentam canibalismo e mudanga onteogenética de dieta. Eles
discutem duas “faces” do canibalismo, uma positiva e outra negativa. O efeito positivo
se refere ao ganho energético pelos canibais, e o negativo, a mortalidade infligida sobre
as vitimas. O limite superior da janela de predacdo (correspondente a LS) e o limite
inferior (correspondente a Li) contribuem de forma diferenciada para cada fator: um
baixo Li contribui para a face negativa, ao promover alta mortalidade de filhotes, mas
com pouco retorno energético para os consumidores; enquanto que um alto LS contribui
para a face positiva, ao permitir que os individuos possam se beneficiar mais cedo da
piscivoria (que pode incluir peixes de outras espécies). O canibalismo s6 pode
contribuir positivamente para uma populacao se o ganho energético pelos canibais nao
vier necessariamente acompanhado de uma alta mortalidade de filhotes. Ele ¢ apenas
vantajoso se os canibais selecionarem vitimas de maior tamanho.

No presente trabalho, o fato das espécies com maiores Li ¢ G terem permanecido
por mais tempo, estd de acordo com a regra acima. Ela ainda nos permite inferir uma
outra vantagem para maiores valores de G: quanto maior o valor de G, mais alto é o
valor de Ls correspondente (G é dado pela diferenga entre Ls e Li), ¢ portanto mais cedo
os individuos podem se alimentar de outros peixes. Talvez Ls seja até mais importante
do que a propria generalidade. Tal interpretagdo ¢ reforgada pelo fato de que Li e G
apresentaram intera¢ao em seus efeitos sobre a permanéncia dos invasores (Tabelas 6 e
7). Valores mais altos de G s6 contribuiram para uma permanéncia maior quando

combinados com valores altos de Li, o que sugere que a altura da parte superior da
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janela de predacdo, e ndo somente a largura, tenha grande importdncia para a
permanéncia.

O fato da performance dos invasores ter dependido apenas de suas caracteristicas
biondmicas ndo implica que a comunidade receptora ndo tenha alguma influéncia. Vale
lembrar que nenhum invasor foi bem sucedido em completar todo o periodo simulado
de cinqiienta anos. Pode ser que, nas fases iniciais de integragdo do invasor, valores
altos de G e Li tenham efeitos benéficos como indicado. Isso ndao quer dizer,
necessariamente, que a integracdo a longo prazo na comunidade dependa apenas destes
mesmos parametros, segundo a mesma relagdo. Outros parametros, nao incluidos como
fatores para a analise, devem ter importancia crucial. A combinagao fixa escolhida para
eles (Tabela 4) talvez nio tenha sido adequada para gerar bons invasores. E claro que,
para se avaliar os efeitos de todos os parametros, da mesma forma como foi feito para Li
e G, seria necessario um numero absurdamente grande de simulagdes, o que ndo era
possivel devido ao prazo curto para a realizagdo deste trabalho. De qualquer forma, o
baixo sucesso das invasdes nos indica que o efeito das comunidades residentes ndo pode
ser deixado de lado. Novos experimentos, que resultem numa amplitude bem maior nos
valores de permanéncia dos invasores, seriam necessarios para se chegar a posigdes
mais conclusivas.

O conceito do sucesso de uma invasdo ¢ dependente da escala de tempo
considerada, diferente do que ocorre nos modelos baseados no equilibrio, que oferecem
um critério claro e direto para se determinar se um invasor foi bem sucedido. A escala
aqui utilizada, de 50 anos, mostrou-se alta para o tipo de invasor escolhido. Entretanto,
em vista de que a longevidade do invasor ¢ de 23.14 anos (quase metade daquele
tempo), optou-se por ndo encurtd-la. Dessa forma, existe a certeza de que, uma
populacdo que conseguisse persistir por 50 anos, teria produzido pelo menos uma
terceira geracdo de filhotes. Isso ndo chega a representar muito tempo, quando
comparado aos séculos de existéncia de espécies como a carpa Cyprinus carpio fora de
sua regido nativa (WELCOMME, 1988), embora represente um intervalo razoavelmente
grande quando comparado a casos de introdugdes recentes, como ocorreu em uma série
de reservatdrios nas ultimas décadas (PAIVA et al., 1994; AGOSTINHO & JULIO, JR.,
1996), e também em regides relativamente preservadas como o complexo lacustre do

Parque Estadual do Rio Doce, MG (LATINI & PETRERE, JR., 2004; LATINI et al.,
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2004). Nestes ultimos casos, qualquer pessoa familiarizada com o tema diria que
espécies como o tucunaré Cichla sp., a tilapia Oreochromis nilloticus e a corvina
Plagioscion squamosissimus ja se integraram permanentemente as comunidades

invadidas.

5.2.2. Efeitos sobre as comunidades nativas
Em oposicdo ao que foi constatado sobre a permanéncia dos invasores, as

mudan¢as nas comunidades nativas, ao longo do tempo, dependeram somente de
caracteristicas intrinsecas destas. Pode-se argumentar que a permanéncia dos invasores
foi, em média, tdo baixa, que estes ndo chegaram a exercer efeitos perceptiveis sobre as
comunidades invadidas. Por isso, a ocorréncia de extingdes ¢ a mudanca nas biomassas,
ao longo de cinqiienta anos nas simulacdes, devem ter sido influenciadas apenas por
atributos proprios das comunidades. Tanto a distadncia euclidiana quanto a proporcao de
extingdes foram afetadas pelo niimero de eventos de assembléia, A. Os resultados das
duas variaveis, no entanto, ndo se relacionam de forma obvia. A distancia euclidiana,
ajustada para a riqueza, demonstrou um padrao decrescente com os valores de A (Figura
30). Por sua vez, a propor¢do de extingdes apresentou maiores médias no valor
intermediario de A (60).

A explicagdo para o padrao encontrado com a distancia euclidiana pode ter a ver
com a relagdo entre variancia e média temporal das biomassas, mediadas pela riqueza de
espécies. Assumindo que a varidncia de cada espécie aumenta em funcdo do valor
médio (espécies mais abundantes apresentam maiores oscilagdes), e que as duas
(varidncia e média) estdo relacionadas segundo uma fungdo poténcia, pode-se
demonstrar que comunidades mais ricas tendem a apresentar menores variagdes em sua
biomassa média e total (TILMAN, 1999). Em populagdes naturais, o expoente da
referida fung@o poténcia normalmente esta entre 1 ¢ 2 (ANDERSON et al., 1982), o que
quer dizer que um aumento nos valores médios de biomassa vem normalmente
acompanhado de um aumento desproporcional nas variancias. Tal fendmeno ¢ um
componente essencial do que é conhecido como “efeito portfolio” (DOAK et al., 1998).
Em comunidades mais ricas, a biomassa média das espécies tende a ser menor, por
efeito da competicdo. Se o expoente da relagdo entre variancia e média das biomassas

for de fato maior do que 1, entdo ¢ esperado que comunidades menos ricas possuam
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espécies que variem desproporcionalmente mais, € que em conjunto levem a biomassa
total a oscilar mais do que o esperado em comunidades mais ricas.

Embora a competi¢do ndo tenha sido medida no presente trabalho, ¢ intuitivo pensar
que existam limites a quantidade total de biomassa nas comunidades, impostas por
questdes bioenergéticas (existe uma quantidade limitada de recursos, com capacidade
suporte e produtividade fixa). Portanto, a biomassa total da comunidade deve aumentar
em propor¢des cada vez menores ao aumento na riqueza, podendo inclusive se manter
constante, a ndo ser que existam largas fragcdes de recursos ndo utilizados (o que ¢
improvavel em comunidades que resultaram de invasdes por dezenas ou até centenas de
espécies diferentes). Por causa deste fator, e do efeito explorado no pardgrafo acima, ¢
esperado que, nas comunidades aqui produzidas, exista uma relacdo negativa entre a
riqueza e a variabilidade temporal das biomassas. Quanto menor a variabilidade, menor
deve ser a distancia euclidiana medida entre quaisquer pontos no tempo. Portanto, pode-
se argumentar que a distdncia euclidiana, corrigida pelo nimero de dimensdes,
apresentou uma relagdo decrescente com a varidvel explanatoria “A”, simplesmente por
causa da correlacdo positiva entre esta e a riqueza de espécies. Basta notar que a
covariavel “riqueza” produziu um efeito altamente significativo na variavel-resposta
(Tabela 10). Vale lembrar que a conclusdo acima depende das relagdes assumidas nos
pardgrafos anteriores. Embora elas sejam altamente provaveis, infelizmente ndo
puderam ser comprovadas pelos dados do presente trabalho, porque as medidas de
flutuagdes populacionais ndo foram armazenadas ao longo das simulacdes.

Quanto a proporg¢ao de extingdes, o padrao modal encontrado (um pico em A igual a
60) requer ao menos dois fatores para explica-lo. Um deles baseia-se na mesma relagao
entre riqueza e abundancia média descrita anteriormente (embora neste caso a
abundancia represente o nimero de individuos). O outro se vale do pressuposto de que o
aumento no numero de tentativas de introdu¢do aumenta as chances de um ajuste
adequado entre as espécies integrantes de uma assembléia. O primeiro fator poderia
explicar a fase crescente da propensdo a extingdo, e o segundo, a fase decrescente
(Figura 31).

Assembléias criadas por um numero baixo de eventos de invasdo tendem a
apresentar menores riquezas (Figura 19). Tais assembléias deverao possuir espécies

com abundancias médias maiores, € por isso, com menores chances de extingdo
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estocastica (PIMM, 1991). Populagdes menos abundantes, embora oscilem menos,
apresentam-se durante boa parte do tempo em niveis susceptiveis as imprevisibilidades
do meio. No presente modelo, o acaso pode acometer uma populagdo enquanto seus
individuos se movimentam aleatoriamente entre as unidades espaciais. Se a populagdo
for pouco abundante, ¢ maior a chance de que mas condicdes de recursos e predadores
nas unidades “escolhidas” leve todos os individuos a morte sem que estes produzam
descendentes. Na natureza, este fator estocastico, em conjunto com outras
peculiaridades demograficas, levam as popula¢des menos abundantes a apresentarem
geralmente maiores taxas de extincdo (MACARTHUR & WILSON, 1967; PIMM,
1991; SCHOENER & SPILLER, 1992). Portanto, devido ao aumento no numero de
espécies, espera-se que, pelo menos no inicio, assembléias com um histérico mais
extenso de invasdes contenham espécies mais propensas a extingao.

Por que entdo as espécies passariam a ter menores chances de extingao a partir de
um determinado nimero de eventos de assembléia? Uma provavel resposta: porque
eventos de invasdes mais numerosos aumentam a chance de que as assembléias
resultantes contenham espécies mais viaveis individualmente e mais bem ajustadas
ecologicamente. Ao longo do processo de assembléia, a riqueza passa a se manter em
niveis razoavelmente estaveis. A partir desse ponto, as mudancas de composi¢do se
devem basicamente a substituicdo de espécies. Se um invasor consegue se integrar a
comunidade, extinguindo outra espécie, espera-se (assume-se) que o primeiro tenha
menores chances de se extinguir posteriormente. A chance de entrada de espécies cada
vez mais adequadas aumenta em assembléias formadas por um maior nimero de
eventos de invasdo (A). Dessa forma, a propor¢do de extingdes comegaria a diminuir na
medida em que o aumento nos valores de A passasse a contribuir mais para a
viabilidade e o ajuste das espécies do que para o aumento na riqueza.

As explicacdes acima sdo especulacdes que, embora ndo sejam necessariamente
validas, ttm um valor intuitivo. Para testar a sua validade, ¢ preciso, antes de tudo,
verificar se a hipotese apresentada na Figura 31 ¢ pertinente, simulando muitos outros
processos de assembléia com os mais variados valores de A. Em segundo lugar, ¢
necessario comprovar se as abundancias médias em comunidades mais ricas sdo mais
baixas ¢ se abundancias baixas estdo associadas a um maior risco de extin¢ao. Para isso,

serdo necessarias informagdes sobre as flutuagdes populacionais durante as simulagdes.
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Por ultimo, falta averiguar se as assembléias com historico mais extenso de invasodes
(maior A) possuem espécies mais vidveis a bem ajustadas. Isso seria mais complicado,
pois ndo existe uma medida de viabilidade ou ajuste das espécies que ndo seja a propria
variavel-resposta de interesse, a propor¢do de extingdes. Poderiamos ter pelo menos um
indicio, se pudermos comparar comunidades com diferentes valores de A, mas com
riquezas idénticas. Uma andlise de covariancia, utilizando a riqueza como covariavel e
A como fator, poderia também ser empregada para essa finalidade, mas necessitaria de

uma quantidade de réplicas maior do que a existente até o momento.

Efeito da
riqueza

Efeito do ajuste e da
qualidade das espécies

Proporgao de extingdes

v

Numero de eventos de assembléia (A)

Figura 31. Esquema hipotético da relacdo média entre a propor¢do de extingdes e o numero de
eventos de assembléia (A) que precedem a formacdo da comunidade. Em torno da curva, ¢ esperada
uma consideravel variancia, em vista da natureza estocastica da criagdo de espécies e da dindmica de
interacdes entre elas. A propor¢ao de extingdes ¢ uma estimativa da probabilidade de cada espécie se
extinguir num dado intervalo de tempo. Um aumento inicial no valor de A, até limites ainda baixos,
pode promover o aumento no numero de espécies sem que se diminua a abundancia média das
espécies. Isso deve ocorrer porque, no inicio, as espécies que se integrarem a comunidade tém
maiores chances de explorar recursos ainda inutilizados pelo baixo nimero de espécies ja residentes.
Isso explicaria inclusive o rapido aumento na riqueza observado no inicio de todos os processos de
assembléia na Figura 19. Por causa deste fenomeno, a propor¢do de extingdes deve demorar a
aumentar em valores mais baixos de A, o que justificaria a demora inicial para o aumento nas
extingdes. Na medida em que as espécies comegam a preencher nichos troficos, o aumento na riqueza
passa a vir acompanhado de um aumento mais severo na competi¢do, e por isso as espécies tornam-
se menos abundantes e mais propensas a se extinguirem. Aumentos subseqiientes no valor de A
podem aumentar as chances da entrada de espécies mais bem ajustadas, o que explicaria a fase
decrescente da curva.
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5.3. Consideragbes sobre o modelo

Comparado com outros MBI concebidos para simular a dinamica de
comunidades multi-especificas, o presente modelo ¢ relativamente simples. Por
exemplo, o sistema CENOCON (MAMEDOV & UDALOV, 2002), desenvolvido para
simular comunidades com até 256 espécies de plantas e 256 espécies animais, contém
pelo menos 70 atributos, dentre parametros que descrevem seu funcionamento e
caracteristicas de estado dos organismos. Outro (PARROTT & KOK, 2002) voltado
para animais em ecossistemas terrestres apresenta 104 atributos. No ultimo, uma série
de informagdes muito detalhadas descreve o sistema e a vida dos organismos
modelados: estes devem confrontar inclusive um balango apropriado entre os compostos
Carbono, Hidrogénio, Nitrogénio e Oxigénio. Além disso, a interacao entre individuos ¢é
realizada na base de um encontro por vez, e cada célula espacial pode ser ocupada por
apenas um individuo num dado tempo. Por causa disso, a sua resolu¢ao temporal ¢ alta
(intervalo de tempo na ordem de 10 minutos), e os processos fisiologicos, bem como o
ciclo de vida dos organismos, sdo modelados detalhadamente de acordo com tal
resolugdo. VAN NES et al. ( 2002) e SHIN & CURY ( 2001) apresentam modelos
voltados para comunidades contendo peixes. O primeiro, denominado PISCATOR,
apresenta cerca de 50 parametros, e inclui fatores como a temperatura, variagao sazonal,
pesca e mortalidade por aves piscivoras. O segundo ¢ mais simples, com cerca de 30
atributos (dentre parametros e varidveis), também inclui efeitos da pesca, sendo
semelhante ao presente modelo no que diz respeito ao oportunismo da dieta baseado no
tamanho corporal, e na forma como as interacdes sdo localizadas no espaco.

O presente modelo é descrito por 31 parametros (Tabela 3) e mais 8 varidveis
que informam o estado dos individuos e dos recursos. Ele tem uma orientacao tréfica, e
foi concebido com a preocupagao de economizar ao maximo nos detalhes. Para isso, se
aproveitou de principios gerais de alometria, tradeoffs e também daqueles derivados dos
modelos recentes de nicho trofico. Seu intuito ¢ o de simular comunidades bem
genéricas, para a realizagdo de experimentos semelhantes aqueles dos modelos cléssicos

de assembléia. Ele possui valor heuristico, ou seja, serve para guiar o desenvolvimento
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de idéias e hipdteses acerca do sistema modelado. Espera-se que, com a realizacao de
muitas simulagdes como as aqui descritas, representando as mais variadas situagdes,
seja possivel associar caracteristicas individuais a padrdes emergentes nas comunidades.

O que deve sempre ficar claro, em qualquer tipo de estudo tedrico, é que os
modelos dependem dos pressupostos sobre os quais sdo formulados. Os pressupostos,
na maioria das vezes, t€ém a funcao de simplificar e facilitar o processo de construgao e
compreensdo dos modelos. Por serem simplificagdes, podem ser considerados falsos por
natureza, pois assumem que um grande nimero de processos e variaveis pode ser ser
ignorado. O valor de um modelo, no entanto, ndo reside na questao dele ser verdadeiro
ou falso, mas no qudo util ele pode ser, facilitando o entendimento de fenomenos,
gerando idéias e permitindo previsdes com determinados niveis de acurécia e precisao.
Da mesma maneira, o que importa ndo ¢ decidir se um pressuposto ¢ falso, mas sim
verificar se as implicagdes de sua falsidade podem invalidar os resultados do modelo e
as conclusdes que tiramos deles. Tal verificagdo deve passar inevitavelmente por dados
de campo, sejam de experimentos ou estudos observacionais.

A presente dissertacdo ¢ dependente de um grande numero de pressupostos.
Alguns deles, como por exemplo o de que a ingestdo e o gasto energético sdo fungdes
poténcia do peso, tém respaldo em diversos estudos tedricos e empiricos. Outros, por
sua vez, sdo demasiadamente simplistas e duvidosos. Aqui, ndo serd feita uma lista
exaustiva de todos os pressupostos. Até mesmo porque ndo ¢ possivel listar todas as
nuances dos ecossistemas naturais que foram deixadas de lado pelo modelo. Espera-se
que a sua descri¢ao tenha mostrado de forma clara e inequivoca que tipo de sistema ele
representa, possibilitando ao leitor ter o discernimento a respeito de tudo aquilo que ele
ndo foi capaz de representar. Abaixo serdo abordados apenas alguns aspectos que
merecem mengao no atual momento.

1. Movimentagdo aleatéria. No modelo, os individuos se movimentam
aleatoriamente no espaco. Isso ignora o fato de que os organismos sdao
capazes de selecionar ativamente os locais para os quais irdo se deslocar,
baseados em informagdes sobre a qualidade e/ou quantidade de recursos
e a presenga de inimigos naturais (GERKING, 1994). RAILSBACK (
2001) argumenta que o uso de movimentacdo puramente aleatoria,

embora de mais facil implementacdo, distorce a proposi¢do principal dos
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MBI, que ¢ a de gerar padrdes emergentes a partir da aplica¢dao de regras
validas para o individuo. A movimentagdo aleatoria, ao invés ser uma
representacdo legitima do comportamento individual, seria a imposi¢ao
de uma resposta no nivel populacional. Ou seja, pelo fato de que o
padrio de movimentacdo observado em muitas populagdes ¢
aparentemente aleatorio, assume-se que as acdes dos individuos possam
se dar de tal meneira, o que ¢ um engano. Como um outro exemplo,
alguns modelos utilizam as taxas populacionais de mortalidade como
medidas de probabilidade de morte dos individuos: tal regra, da mesma
maneira que a anterior, resulta de um procedimento forgado para se obter
padrdoes populacionais similares aos observados na natureza
(RAILSBACK, 2001). Nos modelos que incluem comportamentos mais
realistas, a escolha de habitat (ou qualquer entidade espacial) ¢
normalmente modelada utilizando-se os principios de forrageamento
otimo (PYKE, 1984; Begon et al., 1996), ou ainda indices que agregam
informagdes sobre taxa de crescimento potencial e risco de predagdo
(GILLIAM & FRASER, 1987, RAILSBACK et al., 1999). Tal
abordagem parte do pressuposto de que o comportamento dos animais,
moldado por selecdo natural, deve orientar o individuo no sentido de
maximizar seu fitness (valor adaptativo). Em um MBI, podem ser usados
varios indicadores de fitness, como por exemplo a razdo entre
disponibilidade de alimento e o risco de predagao (GILLIAM &
FRASER, 1987). Em cada intervalo de tempo, o animal deve se mover
para a localidade que oferecer a melhor condi¢do, conforme constava no
intervalo anterior, e respeitando uma zona de alcance limitada (a cada
individuo ¢ dada a chance de avaliar apenas o espago dentro de um
determinado raio). Indices desenvolvidos por MANGEL & CLARK (
1986) e RAILSBACK et al. ( 1999) estimam, como medida de qualidade
dos locais, a probabilidade de sobrevivéncia ao longo de um horizonte de
tempo especificado, sendo bastante adequados para a modelagem de
comportamento adaptativo. A aplicacdo de tais indices no presente

modelo ¢ uma tarefa complicada, devido a indefinicdo do grau de
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competi¢ao que um individuo pode experimentar num dado local (devido
ao carater condicional das seqiiéncias de interacdes). Mesmo assim, a
inclusdo de comportamento adaptativo constitui um objetivo imediato
para o aprimoramento do modelo.

Predacdo e a resposta funcional. Outro problema concerne a forma
como o processo de alimentagdo foi implementado. Nele, o individuo s6
se alimenta de dois ou mais items, num dado intervalo de tempo, se o
item preferencial se esgotar. Este ¢ um tipo de alimentacdo oportunista,
mas um pouco exagerado, ocorrendo até com as espécies que possuem as
mais largas janelas de predacdo, e que deveriam apresentar dieta mais
variada. Normalmente, peixes considerados generalistas alimentam-se
concomitantemente de uma série de items (GERKING, 1994). Nao foi
encontrada até agora, uma maneira légica de se corrigir o problema. Em
tese, € possivel forgar um individuo a se alimentar de diversos items num
mesmo intervalo de tempo. O problema é que ndo existe uma regra, a
priori, que determine as quantias de cada item que deverdo ser
consumidas por cada tipo de individuo em diferentes situacdes. Pelo fato
dos individuos modelados serem capazes de se alimentar até saciar sua
demanda méaxima ou até esgotar os recursos, sua resposta funcional
acaba sendo do tipo I, ou linear (HOLLING, 1959; BEGON et al., 1996).
Quase sempre, a resposta funcional do tipo II € utilizada para descrever
as taxas de predacao em diferentes densidades das presas (HOLYOAK et
al., 2000; VAN Nes et al., 2002; BASSET et al. 2002), sendo a mais
comumente observada em experimentos (BEGON et al., 1996). Ao se
assumir que a resposta funcional ¢ linear, assume-se também que a
procura, manipulagdo e ingestdo de presas nao toma toma tempo do
predador (¢ este tempo, conhecido em inglés como handling time, que
promove a curvatura para baixo caracteristica da resposta tipo II). Além
disso, as presas e os recursos susceptiveis a predagdo ndo tém nenhum
tipo de refugio direto. Eles estdo protegidos apenas indiretamente pelo
efeito da discretizacao do espago e pela aleatoriedade na movimentagao

dos predadores, que por isto tornam-se limitados por difusdo
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(CUDDINGTON & YODZIS, 2000). Dentro de sua unidade espacial, os
predadores tém uma eficiéncia de captura de 100%. Isto contribui para
que os efeitos da predacdo sejam exacerbados na comunidade.

Eficiéncia de assimilacdo e estrutura trdéfica. No presente status do
modelo, ¢ razoavel assumir que a eficiéncia (ou melhor, ineficiéncia) de
assimilag¢do dos alimentos pode estar embutida implicitamente na fun¢do
dos gastos. No entanto, este pressuposto nao leva em conta o fato de que
existem diferencas consistentes na eficiéncia de assimilagdo entre
diferentes organismos. Tais diferengas estdo muito ligadas ao tipo de
alimento: herbivoros e detritivoros apresentam normalmente baixa
eficiéncia, entre 20-50%, e carnivoros, alta eficiéncia, em torno de 80%
(BEGON et al., 1996). No modelo, o peso de qualquer tipo de recurso
basal ou de qualquer peixe tem sempre o mesmo valor em termos
energéticos. Ou seja, 1g do recurso R1, produz o mesmo efeito de 1g de
peixe. Ele deixa de incluir uma vantagem energética inerente a espécies
de niveis troficos mais altos, o que pode levar as comunidades resultantes
a apresentarem uma estrutura fora dos padrdes naturais. Agregar valores
energéticos diferentes para cada tipo de recurso pode ser bem
interessante, e necessitaria de uma série de regras e parametros
adicionais. Com isso, os recursos basais deveriam apresentar atributos
extras, como a classificagdo entre material animal (facilmente
assimilavel) e nao-animal (como detritos e vegetais, de dificil
assimilagdo). Além da questdo da eficiéncia de assimilacdo, as posi¢des
troficas dos recursos constituem também um assunto importante. No
modelo, os recursos sdo chamados de basais exatamente porque nio se
alimentam explicitamente de nada. Eles sdo independentes uns dos
outros, ndo estando ligados por relagdes troficas. E claro que isto ndo
reflete a realidade, visto que teias tréficas aquaticas, mesmo sem peixes,
podem apresentar alta complexidade (WOODWARD & HILDREW,
2001, 2002). Estabelecer teias troficas entre os recursos representaria de
fato um grande aumento no realismo do modelo. Entretanto, criar teias

troficas dinamicamente estaveis ja ¢, por si s6, uma tarefa dispendiosa
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(PIMM, 1991), o que ¢ pouco recomendado dentro de um MBI para o
qual o tempo € um dos fatores mais limitantes.

Ordenacéo do consumo. O processo de ordenagdo dos consumidores
tem o efeito de gerar uma escala de superioridade competitiva. Um dos
fatores que favorecem os individuos ¢ o que foi chamado de intensidade
de forrageamento (IF) que ¢ proporcional a funcdo de ingestdo maxima.
Seu significado ¢ muito abstrato, e a relagdo estabelecida entre seu valor
e a chance de um individuo suprir sua demanda ¢ incerta. Por exemplo,
tornar a referida chance proporcional a taxa especifica de ingestao
(ingestdo por unidade de peso) seria uma alternativa ndo menos
plausivel. Feito isso, os individuos menores passariam a ter vantagens no
processo de ordenagdo. Nesse caso, a competicao por interferéncia deve
ser descartada como possibilidade, ficando a cargo da competicao por
exploragdo a responsabilidade pelas relagdes de superioridade. A
dominancia competitiva por classes de menor tamanho ¢ defendida por
trabalhos como PERSSON et al. ( 1998), CLAESSEN et al. ( 2002) ¢ de
ROOS & PERSSON ( 2003), que argumentam que individuos menores
tém maiores chances de suprirem seus requerimentos basicos por
exigirem menos recursos. Mesmo reconhecendo que tal abordagem ¢
valida, o presente trabalho preferiu se basear na interferéncia como
norteadora da ordenagdo das interacdes. Junto com estas questdes, nao
pode ser esquecido que as chances na ordenacao dependem também da
medida de eficiéncia de predagdo (E). Esta ¢ também uma variadvel
bastante abstrata, calculada como o inverso da generalidade (G). A
multiplica¢do de IF por E dd a medida final para a chance nos sorteios.
Numeros infindaveis de outras funcdes, que ndo a simples multiplicacao,
poderiam ser usadas. Na falta de conhecimentos mais detalhados, a
escolha da multiplicagdo valeu-se da parcimoénia: ela ¢ a fun¢do mais
simples que descreve a relacdo logica desejada. Por isso, seu valor ¢é
apenas heuristico. Nada pode-se dizer ainda sobre o quanto o formato

exato da relagdo entre a ordenacdo, IF e E pode influenciar no
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comportamento do modelo. Uma analise de sensibilidade ¢ a saida mais
adequada para se dizer o quanto podemos confiar em tal relagdo.

Tradeoffs. As regras de tradeoffs utilizadas no modelo também primam
pela simplicidade. Por exemplo, o valor de E ¢ calculado simplesmente
como o inverso da generalidade (G). Outras formas de tradeoffs sdo
possiveis. Por exemplo, G e E podem ser relacionar conforme a

expressao abaixo:

a -EV)ta,.GIY = ¢ (35)

onde “£”, “a;” e “a,” representam constantes quaisquer. Dependendo do
valor de “s” a curva que descreve a relagcdo entre E e G pode adquirir
diferentes formatos (Figura 32). O valor de “s” pode ser interpretado
como uma medida de intensidade do tradeoff. Esta fungdo foi utilizada
por EGAS et al. ( 2004) para avaliar como a estrutura de tradeoffs pode
influenciar na coexisténcia de especialistas e generalistas de habitat no
tempo evolutivo. Seus resultados indicam que a intensidade dos tradeoffs
tem importancia crucial. Dado este indicio, a avaliagdo da sensibilidade
do presente modelo, ao formato dos tradeoffs empregados, torna-se
relevante. Além desta avaliagdo, uma busca por relagdes entre
pardmetros, ndo incluidas no modelo, podem ajudar a tornd-lo mais
adequado. Por exemplo, diversas caracteristicas de historia de vida, como
freqliéncia e duragdo das desovas, tamanho do ovo e tamanho de
maturacao estdo relacionadas, produzindo estratégias reprodutivas tipicas
como as “periddicas”, as “oportunistas” e as de ‘“equilibrio”
(WINEMILLER & ROSE, 1992; MATTHEWS, 1998). Seria
interessante usar estes e outros padrdes para restringir a variagdo nos
parametros reprodutivos do modelo, e verificar se este procedimento tem
efeito na viabilidade das espécies. Mais interessante ainda seria verificar
se tais padrdes surgem como resposta emergente do processo seletivo de

invasoes nas assembléias.
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Figura 32. Relagdes de tradeoff possiveis entre a generalidade e a eficiéncia, resultantes da equagdo (35).
O tradeoff ¢ considerado intenso quando s>1 e fraco quando s<1. Adaptado de EGAS et al. ( 2004).

Reconhecer que os parametros biologicos das espécies nao sdao independentes,
estando relacionados por restricdes funcionais ou evolutivas, j4 ¢ um grande passo.
Conhecer exatamente como sdo essas relagdes €, no entanto, muito dificil. Existem
poucos dados contundentes a respeito. Na auséncia de informagdes detalhadas, o
modelo simplesmente assume que as caracteristicas dos individuos devam se relacionar
de uma determinada forma, e isso constitui uma de suas maiores fragilidades.

No que diz respeito a aplicacdo do modelo para o entendimento de bioinvasdes,
cabem aqui algumas observagdes. Em primeiro lugar, sabe-se que o invasor passa por
uma série de etapas, desde a saida dos propagulos de sua regido nativa até a sua
integracdo e expansdo populacional no ambiente invadido (SAKAI et al., 2001; Kolar &
Lodge, 2001). Cada uma destas etapas suscita questdes cientificas especificas, e impde
desafios diferentes ao invasor (SAKALI et al. 2001). Caracteristicas biondmicas que sdo
vantajosas em uma etapa, podem ser desvantajosas em outra, como ja foi observado em
alguns casos (KOLAR & LODGE, 2001). O modelo aqui desenvolvido esta voltado
apenas para a fase de estabelecimento, ou integracdo, do invasor numa comunidade. Por
isso, seus resultados ndo podem, de forma alguma, ser aplicados sozinhos para entender
todo o contexto das invasoes.

Mesmo dentro ambito da integragdo do invasor, o modelo deixa de lado alguns

fatores importantes. Ele assume que o ambiente invadido ¢ favoravel fisiologicamente a
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qualquer espécie introduzida. Espécies reais sao viaveis apenas dentro de determinados
intervalos de condi¢des abioticas, ndo sendo capazes de colonizar qualquer regido do
planeta. A barreira abiotica ¢ o limitante primario do sucesso das invasdes, se impondo
normalmente antes que qualquer tipo de barreira bidtica surta efeito (MOYLE &
LIGHT, 1996; ROSS et al., 2001). Ainda assim, questoes relacionadas as intera¢des das
espécies com os invasores nao deixam de ser importantes, € podem ajudar a entender
sobre 0s mecanismos que estruturam as comunidades ecologicas (ROSS, 1991).

Restam ainda algumas consideragdes. Admitindo que o modelo se presta a
entender as interagdes ecoldgicas (troficas), e como estas limitam o sucesso de um
invasor, sua capacidade de generalizacdo ¢ ainda questionavel mesmo dentro do seu
ambito. Fases iniciais do ciclo de vida, uso diferenciado de microhabitas, e
peculiaridades reprodutivas, como o cuidado parental, sdo determinantes na viabilidade
das espécies e foram ignoradas pelo modelo. Isso pode representar um problema na
medida em que os parametros incluidos no modelo dependam destes fatores para
produzir efeitos conjuntos sobre as espécies. Por exemplo, ¢ bem possivel que ovos de
tamanho grande, por si s6, ndo aumentem a probabilidade de sobrevivéncia dos filhotes.
Espécies que colocam ovos maiores, em menor nimero, normalmente apresentam maior
cuidado parental (SARGENT et al., 1987; Matthews, 1998). Se esta relacdo ndo for
levada em conta e se, porventura, o modelo mostrar que espécies com ovos maiores sao,
em média, menos viaveis, corre-se o risco de concluir erroneamente que possuir ovos
maiores € uma caracteristica desvantajosa para invasores.

Outro fator ignorado (especificamente nos experimentos de simulagdo aqui
apresentados) diz respeito a pressdo de propagulos. Um dos padrdes mais encontrados
em estudos de bioinvasdes ¢ o de que a chance de estabelecimento de uma espécie
aumenta com o numero de propagulos e com a freqiiéncia de introdug¢des (PIMM, 1991;
SAKAIl et al., 2001; Kolar & Lodge, 2001). Em muitos casos, as espécies s conseguem
se estabelecer apos multiplas tentativas (MOYLE & LIGHT, 1996; SAX & BROWN,
2000). Dependendo de sua bionomia, algumas espécies podem se dar melhor com
baixas pressoes de propagulos, enquanto outras necessitariam de um grande nimero
inicial de individuos e de muitas introdugdes para poder se estabelecer. E possivel que
as ultimas possuam caracteristicas potencialmente danosas para as comunidades

receptoras, o que ndo seria percebido por meio de um modelo que utlizasse apenas um
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numero baixo de propagulos (como foi o caso), e privilegiasse sistematicamente o
primeiro grupo de espécies. Embora as simulacdes realizadas até o momento tenham
usado apenas 10 individuos iniciais em cada introducdo, o modelo oferece a op¢ao de
se variar o numero de propagulos conforme o desejavel, o que fica como uma proposta
futura.

Por fim, fica a questdo da escala espacial. O modelo esta voltado para interagdes
locais, em sistemas de pequeno porte, uma vez que o espago representado ¢ homogéno e
os individuos estdo razoavelmente misturados, com a capacidade de percorrer toda sua
extensdo em poucos intervalos de tempo. Nestes moldes, pode-se dizer que ele modela
apenas um tipo de habitat. Se repetidas simula¢des demonstrassem que um determinado
tipo de espécie foi melhor representado entre as invasdes bem sucedidas, a conclusdo,
pouco cautelosa, seria a de que tal tipo configura um bom invasor. Entretanto, ao nos
voltarmos para o mundo real, e repararmos na grande variedade de situagdes, veriamos
que tal conclusao seria valida apenas para locais de pequeno porte, isolados
espacialmente e com razoavel homogeneidade espacial e temporal. Se mudéassemos as
condi¢des do sistema modelado, ¢ bem possivel que as simulagdes indicassem outras
combinagdes de caracteristicas para os invasores mais bem sucedidos. Por exemplo, em
ambientes com grandes flutuagdes e imprevisibilidade nos niveis dos recursos, ¢
esperado que espécies com alta fecundidade e/ou rapido ciclo de vida se sobreponham
as demais (MACARTHUR & WILSON, 1967). Em ambientes estidveis a situagdo
mudaria, privilegiando espécies que investem mais no crescimento e sobrevivéncia dos
filhotes. Em largas escalas, as diferencas entre habitats passam a ter grande
importancia. Neste contexto, mais abrangente, bons invasores sdo aqueles com potencial
de se distribuir amplamente, sendo capazes de se estabelecer sob as mais diversas
condi¢des nos mais variados habitats. Os fatores que conferem uma alta generalidade
de distribui¢do nao se limitam a maiores tolerancias fisiologicas. A generalidade de
distribuicao pode depender também da forma como a espécie se enquadra em diferentes
regimes de interagdes locais, e como tais interagdes se configuram causando tradeoffs
entre habitats (MCPEEK, 1996), fatores que t€ém a ver com o escopo do presente
modelo. Fica claro, a partir daqui, que o modelo nao podera ajudar a indicar potenciais

invasores se ndo puder simular ambientes com as mais variadas condigdes. O tempo, no
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caso, passa a ser o maior limitante, visto que estamos lidando com um MBI bastante

dispendioso temporalmente.

6. Conclusdes

= O modelo foi bem sucedido na constru¢do de comunidades. Estas, resultantes de
um processo de assembléia conveniente, mostraram-se ao fim bastante
persistentes.

* Nas simulac¢des planejadas, a permanéncia do invasor foi baixa, e sua variagcdo
dependeu apenas de fatores intrinsecos do invasor. Por sua vez, as mudancgas
ocorridas nas comunidades receptoras (variagdo nas biomassas e ocorréncia de
extingdes), dependeram apenas de caracteristicas relativas as proprias
comunidades.

» Tais resultados sdo apenas indicativos, ndo constituindo evidéncia. Foram
gerados a partir de um nimero relativamente pequeno de simulagdes e por isso
ndo podem ser generalizados para situacoes reais.

* Uma analise de sensibilidade aos parametros ¢ recomendada como agdo
prioritaria, antes que se deseje aplicar o modelo para detectar padrdes ou testar
hipoteses. A andlise permitird verificar se determinadas relagdes duvidosas,
implementadas no modelo, apresentam ou nao impacto pronunciado sobre seus

resultados.
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Anexo 1. Glossério dos simbolos utilizados para a descri¢do do modelo.

Simbolo Unidade Descricéo

a g /semana Constante da fungio de ingestio
Maxima.

b No. puro Expoente da fungdo de ingestdo maxima

A Numero de eventos de assembléia, ou de introducdes, que precederam a
criagdo de uma comunidade

Bceol g Biomassa de recolonizag@o do recurso numa célula espacial exaurida

Bini g Biomassa inicial do super-individuo, num dado intervalo de tempo, antes
dele sofrer predagao

Bpar g/semana Biomassa predada de um super-individuo, por semana

B g Biomassa (em gramas) de um recurso basal, num dado espago, no intervalo
de tempo t

c g /semana Constante metabolica

d No. puro Expoente metabdlico

C g Saldo cumulativo de peso. E calculado, através de uma integral definida
entre zero e Pmax como a area entre as funcgdes poténcia que definem a
ingestdo maxima e o gasto.

Can Fator extra de ordenagdo de individuos da mesma espécie de um predador,
que determina sua susceptibilidade ao canibalismo

C g/semana Biomassa de um recurso basal que foi predada num dado espago, numa
semana

e g/em’ Fator de condigdo da relagdo peso/comprimento

f No. puro Expoente da relagdo peso/comprimento

E Eficiéncia de predagio. E calculada como uma fungio inversa da
generalidade, 6/G

) No. puro Constante da funcao de E(eficiéncia) vs generalidade (G)

h Constante da funcdo do saldo cumulativo de crescimento

u No. puro Expoente da fung@o do saldo cumulativo de crescimento

i(max) Numero de linhas da matriz espacial

IF g’ Intensidade de forrageamento

IND Matriz dos individuos. Cada linha representa um (super)individuo, e cada
coluna, uma informagdo sobre seu estado ou sobre seus parametros
biondmicos

Ing g/semana Biomassa (em gramas) ingerida por um super-individuo num dado
intervalo de tempo

IR semana Intervalo reprodutivo, entre o inicio de um periodo reprodutivo e o proximo

j(max) Numero de colunas da matriz espacial

JI cm Limite inferior da janela de predagao

JS cm Limite inferior da janela de predagdo

K g Capacidade suporte do recurso
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Li

Ls

Q

nrec

OVOS

Py
PD
pi
Pmat

Pmax

ga

riemn

R1, R2,
..R20

Smax

TD

Tmax

tt

semana/g”

No. puro

No. puro

individuo

g

g/semana

No. puro

No. puro
g

No. puro

No. puro

No. puro

1/semana

cm

g/semana

g

No. puro

ano

semana
No. puro

g

Coeficiente da fungdo de longevidade
Expoente da funcdo de longevidade

Coeficiente de inclinagdo da relagdo linear entre o comprimento e o limite
inferior da janela de predacgao

Coeficiente de inclinagdo da relacdo linear entre o comprimento e o limite
superior da janela de predagao

Generalidade de dieta, resultante da diferenga entre LS e Li
Numero de constituintes de um super-individuo

Parametro da distribui¢do binomial positiva. Representa o nimero maximo
de tentativas que um dado (super)individuo tera para se movimentar no grid
espacial.

Numero de recursos basais

Matriz temporaria dos recém nascidos. Tem a mesma estrutura da matriz
IND, sendo anexada a ela ao final do intervalo em que foi criada

Parametro da distribui¢ao binomial positiva. Usado como a probabilidade
de movimentagdo de um (super)individuo de uma unidade espacial para sua
vizinha. Também ¢ usado como a probabilidade de uma espécie se
extinguir durante uma simulagdo nos experimentos de invasdes planejadas.

Peso do filhote ao nascer
Peso desovado por um dado (super)individuo numa semana

Proporgédo do saldo entre ingestdo e gasto que € alocada para o crescimento
em peso irreversivel

Proporcao de Pmax em que o individuo se torna adulto
Peso maximo potencial

Condicdo maxima do adulto, razdo entre peso reversivel (incluindo
gonadas) e peso irreversivel

Condi¢ao maxima do juvenil, razdo entre peso reversivel e peso irreversivel

Representagdo genérica da condigdo maxima, podendo ser qj ou ga, se 0
individuo for juvenil ou adulto.

Taxa intrinseca de crescimento em biomassa do recurso, por semana.

Limites inferior e superior do tamanho de um recurso

Identificacdo dos recursos basais

Matriz espacial com as biomassas dos recursos
Saldo entre ingestdo e gasto por semana
Peso irreversivel critico, acima do qual os super-individuos sdo dissociados

Tempo de desova, em proporg¢do de IR, determina o periodo em que
ocorrera a desova

Longevidade
Tempo transcorrido ap6s o inicio de um periodo de desova
Propor¢ao do peso reversivel desovado que se torna filhotes

Peso irreversivel
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No. puro

No. De
quadrados
percorridos/

No. De
quadrados
percorridos

No. puro

Peso reversivel

Constante da fungdo de IF vs ingestdo potencial

Constante da funcdo de movimentagao vs IF(intensidade de forrageamento)

Valor esperado de uma distribui¢do binomial. Representa o numero médio
de quadrados que um (super)individuo devera atravessar num dado
intervalo de tempo. Calculado como p*n

Fator usado na ordenag@o dos individuos para consumo. Calculado como
IF*E
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Anexo 2. Modulo dos experimentos de invasfes
Esquema da organizacdo das simulagdes para a construcdo das comunidades (processo de assembléia) e
para os experimentos com invasdes planejadas. O mddulo de dinamica estd em negrito porque sera
explicado mais detalhadamente em outro esquema. Os simbolos estdo explicados no Anexo 1.

Escolhe-se um
valor de A

Gera duas espécies

a0 acaso

na

l Introduzidas

Comunidade
receptora

!

Numero de
introdugdes se
igualou a A?

Processo de
assembléia

Moadulo de
dindmica
(1 ano)

Modulo de
dinadmica
(50 anos)

Invasor

Comunidade
receptora

>

A

| planejado

Introduzido na

________________________________

Invasdes planejadas

Moédulo de
dindmica
(50 anos)

___________________________________________________________

Armazena
os resultados

A 4

Réplicas sao
suficientes?

Sim
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Anexo 3. Modulo de dinamica
Esquema dos processos que promovem a dindmica da comunidade (composta pela matriz espacial de
recursos, REC, e a matriz dos individuos consumidores, IND), durante uma semana. As setas continuas
indicam a seqiiéncia de execucdo dos modulos. As setas tracejadas indicam influéncias entre as matrizes e
os modulos (setas duplas indicam influéncia mutua). Sobre cada uma estdo mostrados os atributos dos
individuos ou dos recursos que determinam o funcionamento de cada modulo. Os médulos marcados em
negrito serdo detalhados nos Anexos 4,5, 6 € 7. Os simbolos estdo explicados no Anexo 1.

Matriz REC Tempo =t Matriz IND
A \ ® M 444 A A
'.‘ ‘.‘ \. Matriz K X,Smax .-~ s ,,’ | '.| |
' ' Matriz R ‘ o E ' III
' Y Manejo dos super-individuos P
l‘. Dimensdes IF,posiééo ," E '; :.
' espaciais R v / ! P
\ \ < Aumento do recurso J h b
' \ Modelo logistico J/ / P
f 12 " /! ' P
". / IF,G.CanPmaxX, ! !
" »  YgjgacdefLils |
\ ‘4 , ] N ! i Vo
\ Modulo de movimentagao ! b
; I
Y -
l 1
Sorteio de 1 ' i E
—> (super)individuo o
Repete p/ c
todos onsUmao P
Médulo de crescimento | 4 .
Mddulo de predacéo ;o
v o
Mortalidade: J
'Pmdagé_ON dade, Tmax /!
Excluidos da -Desnutricao
matriz IND «——| -Longevi -
ongevidade IR, TD,tt,Pmat,Pmax
_--" yny,qj,qaaWIPO
Moédulo de reproducdo N
l Matriz OVOS
Y \ \ 4
Matriz REC Tempo =t +1 Matriz IND
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Anexo 4. Mdodulo de predagao

Esquema das etapas dentro do mddulo de predagdo, que promove toda a dindmica de alimentagdo e
crescimento corporal. O espaco ¢ representado por uma matriz 20x20. As interagdes sdo localizadas,
ocorrendo apenas entre individuos e recursos co-ocorrentes numa célula da referida matriz (no caso
abaixo, a célula da linha 19, coluna 20). Cada linha da matriz IND representa um (super)individuo, ¢ cada
coluna, uma informag@o a seu respeito (espécie, idade, etc...). As setas continuas indicam a seqiiéncia de
processos, ¢ as tracejadas, influéncias entre matrizes e processos. Os simbolos estdo explicados no

Anexol.
Espaco
Sub-matriz IND(i,j)
18
19 Espécie | Idade X Y Posigdo(i) | Posigdo(j)
| = 1 7 214 | 120 |19 20
[ |20 1 10 [361 [202 |19 20
1718 19 f20 3 23 203.8 [ 101.9 | 19 20
Recursos | Biomassa(i,j) o] o3 Sorteia-se uma linha
R1 28736.4 21.4 12.0 ([super]individuo) da
R2 109.2 36.1 1202 matriz. A chance de
R3 7288.1 203.8 | 101.9 cada um ¢ proporcional
- ao seu valor de IF/G
IR . v
Matriz de preferéncias el - Determina-se sua J_anela
A de predacao e os itens
Espécies alimentares compativeis
Recursos | spl | sp2 | sp3
RI 2 [ 14 ] 9 X
R2 4[5 |1 e ¥
Tl Ordenam-se 0s recursos
Delnes I8 T 7 “A | (incluindo peixes) de
acordo com as
preferéncias de sua
espécie
Recursos | Preferéncias Biomassa ,"
(ou peso) /' v
R2 1 109.2 ¢ e g,
i * Os individuos
Peixe 2 12.4 L
: susceptiveis sao
g | Peixe 2 69.3 também ordenados,
3 B
*E Peixe 2 1025.8 <4-------4 com Chance
B | Peixe 2 105.2 proporcional ao valor
Peixe 2 238736.1 de IF, ou IF*Can (no
RO 3 1237655 caso de coespecificos)

Continua na proxima
pagina
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__________________

Recursos | Preferéncias | Biomassa
(ou peso)
R2 1 109.2
Peixe 2 12.4
Peixe 2 69.3
Peixe 2 1025.8
Peixe 2 105.2
R9 3 123765.5
Recursos | Preferéncias | Biomassa
(ou peso)
R2 1 0
Peixe 2 0
Peixe 2 0
Peixe 2 0
Peixe 2 79
R9 3 123765.5

Se o ultimo item consumido
(indicado pela seta
horizontal) for um individuo
unitario, este tera seu peso
zerado. Se for um super-
individuo, o niimero de
constituintes diminui, de
acordo com a equagao:

N :floor( Bini — Bparj
X+Y

O consumidor se alimenta de
cima p/ baixo, na matriz
temporaria dos recursos
ordenados, até suprir sua

demanda ou esgotar a
biomassa disponivel.

\ 4

Todos os recursos (incluindo
peixes) anteriores ao ultimo
item acessado pelo
consumidor tém sua
biomassa (ou peso) esgotada

\ 4

O consumidor entra no
modulo de crescimento

A

y

O IF do consumidor ¢
zerado, impossibilitando-o
de ser sorteado novamente.
Ele ainda estara disponivel
para possiveis predadores.

A 4

Um novo consumidor é
sorteado, repetindo-se todo o
processo acima, até que os
valores de IF de todos os
(super)individuos tenham
sido zerados
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Anexo 5. Modulo de crescimento
A Ingestdo, para um super-individuo, é referente ao peso total do alimento consumido por todos os
constituintes. O gasto ¢ fixo para um dado tamanho, e ¢é referente a quantidade de peso perdida por apenas
um individuo unitario ou o individuo médio do super-individuo.

O consumidor ¢ um
individuo unitario

A4

A quantidade
consumida ¢
subtraida do gasto

Saldo =Ingestio - Gasto*N

(N é o nimero de
constituintes do super-

O consumidor ¢ um
super-individuo

A quantidade
consumida é
subtraida do gasto
somado de todos os

individuo) constituintes
Saldo - Saldo + .
Saldo igual ao Saldo menor que
l l maximo tedrico 0 maximo tedrico
A diferenca ¢ O saldo ¢ l l
subtraida do distribuido eptre O individuo médio Assume-se
peso pesos reverfswel cresce, conforme as competi¢do
reversivel e irreversivel equagdes: assimétrica
conf0r~me S=a-(Peso)’ —c-(Peso)’ entre
equagao: . S+Y-q-X constituintes do
. S+Y-q-X pl=—F—— - e
pi=——— S-(1+q) super-individuo
S-(1+Q)
v A
O peso
reversivel € A 4
suficiente? Apenas uma
fracdo, em
. . condigoes
Sim Nao Lo
otimas,
v permanece viva,
O individuo O peso total é conforane a
mantém-se zerado, e 0 equagao
. N , In
Vvivo, mas 1nd1y1duo é N = floor gb
perde peso considerado a-X
morto
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Anexo 6. Mddulo de reproducao
Esquema das seqiiéncias no médulo de reproducéo, executadas para cada (super)individuo em cada

intervalo de tempo.

O (super)individuo ¢é
adulto?
(Peso>Pmat*Pmax)?

Nao | Excluido do modulo

Sim

A 4

E o seu primeiro
evento reprodutivo?

A

A

Nao

O tempo pos-

Sim

Terminada a produgao
dos filhotes por todos
os reprodutores, a
matriz OVOS esta
pronta para ser
anexada a matriz IND

A

Uma linha,
representando um super-
individuo com os
mesmos parametros do
progenitor, com niimero
de constituintes igual a
Nf, e com peso (X+Y)
igual a PO e a idade zero,
¢ adicionada a matriz
OVOS

A

A 4

reprodutivo € menor
ou igual a TD*IR?

Sim

A 4
Uma parte do peso
reversivel ¢ destinada
a desova, determinada
pela equacao:

(TD- IR —1t)

A 4

Subtrai-se o referido peso
reversivel do individuo (do
representante médio, no caso
de um super-individuo)

Do peso desovado, apenas

uma fragdo igual a “w” resulta

em filhotes. No caso de um
super-individuo, o peso
desovado ¢ anteriormente
multiplicado pelo nimero de
constituintes

A 4
O peso desovado
corrigido, PD*w,

dividido pelo peso do

filhote, PO, determina
o numero de filhotes,
Nf

153



Anexo 7. Mddulo de movimentacgéo

O moédulo ¢ executado independentemente para cada (super)individuo. p € o parametro que da a chance
de um (super)individuo se movimentar para um dos quadrados vizinhos, seguindo a dire¢do e o sentido
pré-estabelecidos. n € o parametro que define quantas chances o (super)individuo terd para se movimentar
em uma semana. Ele define consequentemente o numero maximo de quadrados que o (super)individuo
podera atravessar nesse periodo.

(super)individuo
Posicao (i,))

\ 4

Sao gerados 2
numeros aleatorios
uniformemente
distribuidos entre 0 e 1

Define-se a direcao
e 0 sentido do

movimento
A 4
1° num.
<0.5 >0.5 (super)individuo
. g <05 Sobe | Esquerda posi¢ao(i’,j’)
=]
g >0.5 Desce Direita

E retirado mais um
numero aleatorio
uniforme (0,1)

\ 4

Repete-se 0
processo

n" vezes

Permanece
parado

Menor do que p?

Sim
A\ 4

Movimenta-se na
direc¢do e no
sentido definido

Ultrapassou uma
das margens?

\ 4

Permanece na
posi¢do anterior €
inverte-se o
sentido de
movimentagao

e 154



Anexo 8. Rotina programada no Matlab® para a implementacédo do modelo e
execucao dos experimentos

Modulo dos experimentos de invasao

S=2;
linha=0;
EXT=[1;
PMED=[1;
BION=[];
for A=[20 60 100];%numero de invasoes
parametrosMBI
MP=[]:%matriz de preferencias (inclui na primeira linha a
identificacao das especies)
for h=1:A*S
MP(:,h)=[h randperm(nrec+1)]";
end
RIQUEZA=[];
Ind=[]; %"limpa" a comunidade para um novo processo de assembleia
Sfin=0;
ext=[0 0];
Ext=zeros(S*A,1); %tempo para extincao dos invasores
Pmed=zeros(S*A,1); %taxa de predacao por unidade de biomassa, para
cada especie
for a=1:A
[Arivers,bion]=gInd(S, limites,[[(a-1)*S+1:a*S]"...
- . -repmat(propag,S,1)],pdesv,ncol,esp,d,C);
Ind=[Ind;Arivers];
BION=[BION;bion];
RIQUEZA=[RIQUEZA;SfTin]
nui=[ext(ext(:,2)==tmax, :);[[(a-1)*S+1:a*S]" ...
.. -repmat(propag,S,1)]]; %nui eh importante para identificar
as
especies
%o invasor sempre esta no final da
sequencia
mp=MP(z,nui(:,1)"); %mp tem tantas colunas quantas forem as
especies da comunidade

[Nmed,Bmed ,Ndif,Bdif,DistB,DistR,Sat,Rdif,Sfin,Col ,NatExt,ext, ...

PrediB, Ind, rec]=MBI8funA(Ind,rec,arec,recol ,R,K,mp,nui,tpm,gam, . ..
.. .tmax,dt,Smax,cf);

Pmed(nui(:,1)")=(Ext(nui(:z,1)")-*Pmed(nui(:,1)")+PrediB.*. ..
.o.ext(:,2)) . /(Ext(nui(:,1)")+ext(:,2));
%Pmed eh uma media ponderada das taxas de predacao ao longo de
todo o0 processo de assembleia
Ext(nui(:,1)")=Ext(nui(:,1)")+ext(:,2);
end
RIQUEZA=[RIQUEZA;Sfin]
nui=[ext(ext(:,2)==tmax
mp=MP(:,nui(:,1)");%mp tem tantas colunas quantas forem as especies
da
comunidade
tmax=round(50*365/7) ;
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[Nmed,Bmed,Ndif,Bdif,DistB,DistR,Sat,Rdif,Sfin,Col,NatExt,ext,PrediB, I
ND,REC]=MBI8FunA(Ind,rec,arec,recol ,R,K,mp,nui,tpm,gam,tmax,dt,Smax,cf

);

Pmed(nui (:,1)")=(Ext(nui(:,1)")-*Pmed(nui(:,1)")+PrediB.*ext(:,2))./(E
xt(nui(:,1)")+ext(:,2));

%Pmed eh uma media ponderada das taxas de predacao ao longo de

todo o processo de assenbleia

Ext(nui(:z,1)")=Ext(nui(:,1)")+ext(:,2);
NUI=[ext(ext(:,2)==tmax, :)];
RIQUEZA=[RIQUEZA;Sfin]
EXT=[EXT;Ext];
PMED=[PMED;Pmed];
for rep=1:3

for ui=[0 0.05 0.1]

for us=[ui+0.1 ui+0.3 ui+0.5]

rand("state”,rep);

linha=linhatl

pwin=us-ui;

limites=s[0 O 0.6 d 0.7 1 0.01 ui us 0...
...7000 0.25 0.5 52 0 0 O0.5;...
...0 0 0.6 d 0.7 1 0.010 |ui us 0
...7000 0.25 0.5 52 0 0 0.5];

Invasor=gInd(1, limites, [S*A+1 propag],pdesv,ncol,esp,d,C);

Ind=[IND; Invasor];

nui=[NUI; [S*A+1 propag]]l:

MP(:,S*A+1)=[S*A+1;[21:1]"];

mp=MP(:z,nui(:,1)");

[Nmed,Bmed,Ndif,Bdif,DistB,DistR,Sat,Rdif,SFfin,Col,NatExt,ext,PrediB, I
nd,rec]=MB18funA(Ind,REC,arec,recol ,R,K,mp,nui ,tpm,gam,tmax,dt,Smax,cf

);

RESULT(linha,1)=A;
RESULT(linha,2)=RIQUEZA(end);
RESULT(linha,3)=ui;
RESULT(linha,4)=pwin;
RESULT(linha,5)=Nmed(end,2);
RESULT(linha,6)=Bmed(end, 2);
RESULT(linha,7)=Ndif(end,2);
RESULT(linha,8)=Bdif(end,?2);
if size(Ndif,1)>1
RESULT(linha,9)=mean(Ndif(1:end-1,2));
RESULT(linha,10)=mean(Bdif(l:end-1,2));
RESULT(linha,11)=mean(Ndif(1l:end-1,2)<0);
RESULT(linha,12)=mean(Bdif(1l:end-1,2)<0);
else
RESULT(linha,9)=NaN;
RESULT(linha,10)=NaN;
RESULT(linha,11)=NaN;
RESULT(linha,12)=NaN;
end
RESULT(linha,13)=Sat;
RESULT(linha,14)=Col;
RESULT(linha,15)=NatExt;
RESULT(linha,16)=ext(end,2);
RESULT(linha,17)=mean(Rdif);
RESULT(linha,18)=DistB;
RESULT(linha,19)=DistR;
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save RESULTADO RESULT EXT PMED BION IND REC
end
end
end
end

Parametros para inicializagéo das dindmicas

esp=[20 20];
RIim=[exp(linspace(0,log(18),11))-1]";
arec=zeros(10,4); %atributos dos recursos
arec(:,1)=Rlim(1:end-1);
arec(:,2)=Rlim(2:end);

mR=sum(arec(:,[1 2]),2)/2;
arec(:,3)=0.02*mR.™-0.275;
arec(:,4)=5000000;

arec=[arec;arec];

recol=1;

d=0.86;

cmax=1;

C=0.2;

wlim=[10;50000]; %peso em gramas

tpm=1;

[alim,blim]=w_ab(wlim,cmax,d,C.*wlim.~1.5);
gam=(max(esp)/2)/consmax(alim(2),blim(2) ,whim(2));

cf=0.5; %fator de conversao. Proporcao da massa reversivel convertida

em
gametas

% abc dqj ga po Li Ls Tmax Pmax td pmat ir p n can

limites=[0 0 0.2 d 0.7 0.8 0.001 0 0.05 O wlim(1) O 0.1 40 O O;
00 1 d0.71.50.0650.10.6 Owlim(2)1 0.8520 O

1];

%ir eh medido em semanas.

propag=10;

pdesv=0;

tmax=round(1*365/7);

dt=7/365; %quantos anos tem uma semana (a unidade de tempo no MBI)

Smax=1000; %massa irreversivel maxima, a partir da qual os
superindividuos se dissociam

ncol=17; %numero de colunas de Ind

nrec=size(arec,1);

R=repmat(reshape(arec(:,3),1,1,nrec),esp(1l),esp(2));

K=repmat(reshape(arec(:,4)/(esp(1)*esp(2)),1,1,nrec),esp(l),esp(2));

rec=K; % inicializa a matriz tridimensional dos recursos

recol=1;

% 1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 11 12 13 14
%Ind=[ind sp sexo idade X Y consumo gasto posi-i posi-j IF vi ni
tt]

% 1 2 3 45 6 7 8 9 10 11 12 13 14 15 16 17

% [a b ¢ d qj ga wO ui us longev pmax td pmat ir p n can];

Modulo de inicializacao da matriz IND

function [Ind,bion]=gInd(S, limites,nul,pdesv,ncol,esp,d,C)
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limites(:,[7 11D=log(limites(:,[7 11]));
ampli=abs(limites(2,:)-limites(1,:));
bion=rand(S,size(ampli,2)).*repmat(ampli,S,1)+repmat(limites(1,:),S,1)

bion(bion(:,8)>bion(:,9),[8 9)=Fliplr(bion(bion(:,8)>bion(:,9),[8
9D);

%se o alguns valores de ui forem maiores que us, as posicoes sao
trocadas

bion(:,14)=round(bion(:,14));

limites(:,[7 11])=exp(limites(:,[7 11]));

bion(:,[7 11])=exp(bion(:,[7 11]));
[bion(:,1),bion(:,2)]=w_ab(bion(:,11),bion(:,3),d,C.*bion(:,11).71.5);
%acerta a e b de acordo com wmax
bion(:,10)=1.5*1.835*bion(:,11) .~0.2405;

%acerta a longevidade

%o intervalo reprodutivo eh medido em semanas. A idade e longevidade,
em anos.

Ind=[]; %futura matriz da comunidade
for m=nui(:,1)"
f=nui(nui(:,1)==m,2); %usado para aumentar as linhas de acordo com
nui
Ind(end+1:end+f,1:ncol,1:2)=zeros(f,ncol,2); % cria as linhas para
a
especie
Ind(end-f+1:end,2)=m; % identifica a especie
%Ind(end-f+1l:end-f/2+1,3)=1; % a primeira metade, macho
%Ind(end-f/2+1:end,3)=2; %a segunda metade, femea
for y=1:length(limites)
Ind(end-
f+l:end,y,2)=randn(Ff,1)*pdesv*ampli(y)+bion(find(nui(:,1)==m),y);
%gera os paramentros individuais

Ind(Ind(:,2,1)==m&(Ind(:,y,2)<limites(1,y)|Ind(:,y,2)>limites(2,y)).,Y,
2)=bion(find(nui(:,1)==m),y); %aqueles valores que ultrapassaram os
limites
adquirem o valor da media (bion)
Ind(:,14,2)=round(Ind(:,14,2));
end
%Ind(Ind(:,8,2)>Ind(:,9,2),[8
9],2)=Fliplr(Ind(Ind(:,8,2)>Ind(:,9,2),[8 9].2)); %se o alguns valores
de
ui forem maiores
que
us, as posicoes sao
trocadas
Ind(end-f+1:end,12,2)=ceil(Ind(end-f+1l:end,12,2) .*Ind(end-
f+l:end,14,2));
Ind(end-f+1:end,5)= Ind(end-f+l:end,11,2)_*Ind(end-
f+l:end,13,2)./(1+Ind(end-f+1:end,5,2));;%Ind(end-f+1:end,7,2);
%inicializa massa-i como o tamanho para maturacao (usando g=qj)
Ind(end-f+1:end,6)=Ind(end-f+1:end,5) .-*Ind(end-f+1:end,5,2);
%inicializa massa-r como m-mi
Ind(end-f+1:end,13)=1;
%inicializa ni=1 para todos
Ind(end-f+1:end,[9 10])=[unidrnd(esp(l),f,1) unidrnd(esp(2),f,1)];
%distribui individuos aleatoriamente no espaco
end
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Ind(:,1)=[1:sum(nui(:,2))]";
%numera os individuos

Modulo de dinamica

%consumo potencial eh baseado no peso total

Y%parametros b & d sao fixos, a & c variam.

%producao de gonadas eh dada pela diferenca entre o peso reversivel e
a condigcao juvenil

%proporcao reprodutiva(pr) eh desconsiderada. No seu lugar entra o
parametro tempo reprodutivo(tr).

% o tempo reprodutivo, na matriz "limites" eh a proporcao do
intervalo reprodutivo em que ocorrera desova.

% na matriz Ind o tr eh convertido para unidades de tempo
(arredondado para cima).

function
[Nmed,Bmed,Ndif,Bdif,DistB,DistR,Sat,Rdif,Sfin,Col,NatExt,ext,PrediB, I
nd, rec,tsimul]=MBI18FfunA(Ind,rec,arec,recol ,R,K,mp,nui,tpm,gam, tmax,dt,
Smax, cf)

tic

ntot=max(Ind(:,1)); %o numero total de individuos em toda a dinamica

gilmour=0;

for sp=nui(:,1)"
gilmour=gilmour+1;
waters(gilmour,1l)=sum(Ind(Ind(:,2)==sp,13));
wright(gilmour,1l)=sum(sum(Ind(Ind(:,2)==sp,[5--.

---61).2)-*Ind(Ind(:,2)==sp,13));

end

nrec=size(rec,3);

if size(rec,l)==1&size(rec,2)==1
mason=reshape(rec,nrec,1,1);

elseif (size(rec,l)==1&size(rec,2)>1)|(size(rec,2)==18&size(rec,1)>1)
mason=reshape(sum(rec),nrec,1,1);

else
mason=reshape(sum(sum(rec)),nrec,1,1);

end

Ndif=[nui(:,1) waters];

Bdif=[nui(:,1) wright];

DistB=wright;

ext=[nui(:,1) zeros(size(nui(:,1)))];

Nmed=Ndif;

Bmed=Bdif;

RO=mason;

Rdif=mason;

DistR=mason;

Sat=sum(arec(: ,4)-mason)/sum(arec(:,4));

PrediB=0;

for t=1:tmax

% manejo de superindividuos

IndS=Ind(Ind(:,5,1)>Smax&Ind(:,13,1)>1,:,:);
Ind=Ind(Ind(:,5,1)<Smax]Ind(:,13,1)==1,:,:);
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if size(IndS,1)>=1
for n=1:size(IndsS,1)
ri=IndsS(n,13,1);
IndS(n,13,1)=1;
Ind=[Ind;repmat(IndS(n,:,:),ri,1)];
end
end
% recurso
rec(rec==0)=recol;
rec=rec.*(1+R.*(1-rec./K)); %crescimento logistico
% movimentagao e forrageamento

[Ind(:,11),Ind(:,8)]=Forrag3(Ind(:,5),Ind(:,6),Ind(:,1,2),Ind(:,2,2),.

Ind(:,3,2),Ind(:,4,2),1);
Ind(:,[9 10])=movi3(rec(:,:,1),Ind(:,[9 10]),gam*Ind(:,11));

for i=1l:size(rec,l) %corre a simulacao por cada unidade espacial
(linhas)
for j=l1:size(rec,2) %(colunas)
% predacéo
indijl=Ind(Ind(:,9)==i&Ind(:,10)==j,:,1);
indij2=Ind(Ind(:,9)==i&Ind(:,10)==j,:,2);
if size(indijl,1)>=1

[indijl1(:,5),indij1(:,6),indijl(:,7),indijl1(:,13),rec(i,j,:),predi]=pr
edacao2(indijl(:,2),indijl1(:,5),---

indij1(:,6),indij1(:,8),indij1(:,11),indij1(:,12),indij1(:,13),indij2(
5, D), indij2(¢:,2), - ..

indij2(:,5),indij2(:,6),indij2(:,8),indij2(:,9),indij2(:,17),rec(i,j,:
).arec(:,[1 2]),mp);
wright(wright==0)=eps;
PrediB=(PrediB.*(t-1)+sum(predi,2)./wright)/t;
Ind(Ind(:,9)==i&Ind(:,10)==j,:,1)=indijl;

Ind(Ind(:,9)==1&Ind(:,10)==j,:,2)=indij2;
end
end
end
% mortalidade
Ind=Ind(Ind(:,13,1)>0,:,:); %somente individuos com n>0 sobrevivem

% reproducgao
[ovos, Ind, tr,gonada,desova]=parteno3(lnd,cf,ntot); %reproduz
% idade e situacao reprodutiva
Ind(:,4)=Ind(:,4)+dt; %Envelhece
Ind(Ind(:,12)==1,14)=Ind(Ind(:,12)==1,14)+1; %aumenta o intervalo
reprodutivo

Ind(Ind(:,12)==0&(Ind(:,5)+Ind(:,6))>=(Ind(:,11,2).*Ind(:,13,2)),14)=.
%individuos virgens e recem maduros

Ind(Ind(:,12)==0&(Ind(:,5)+Ind(:,6))>=(Ind(:,11,2).*Ind(:,13,2)),14,2)
-tpm; %tornam aptos(adquirem intervalo=ir)

Ind(Ind(:,12)==0&(Ind(:,5)+Ind(:,6))>=(Ind(:,11,2).*Ind(:,13,2)),12)=1
; %atualizagao da identificacao dos maduros
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Ind=Ind(Ind(:,4)<Ind(:,10,2),:,:); %morrem todos individuos que
ultrapassarem a longevidade
if size(ovos,1)>0
Ind=[Ind;ovos]; %os ovos sao incluidos na comunidade
end
%armazenamento de informacoes
gilmour=0;
for sp=nui(:,1)"
gilmour=gilmour+1;
waters(gilmour,1)=sum(Ind(Ind(:,2)==sp,13));
wright(gilmour,1)=sum(sum(Ind(Ind(:,2)==sp, [5
61),2).*Ind(Ind(:,2)==sp,13));
end
Nmed(:,2)=Nmed(:,2)+waters;
Bmed(:,2)=Bmed(:,2)+wright;
it size(rec,l)==1&size(rec,2)==1
mason=reshape(rec,nrec,1,1);
elseif
(size(rec,l)==1&size(rec,2)>1) | (size(rec,2)==1&size(rec,1)>1)
mason=reshape(sum(rec),nrec,1,1);
else
mason=reshape(sum(sum(rec)),nrec,1,1);
end
ext(:,2)=ext(:,2)+(waters>0);
end
Ndif(:,2)=(waters-Ndif(:,2))./Ndif(:,2);
Bdif(:,2)=(wright-Bdif(:,2))./Bdif(:,2);
Nmed(:,2)=Nmed(:,2)/(tmax+1);
Bmed(:,2)=Bmed(:,2)/(tmax+1);
Rdif=(mason-RdifT)./Rdif;
SFin=sum(waters>0);
Col=waters(end)>0;
NatExt=sum(waters(l:end-1)==0);
DistB(end)=0;
DistB=sgrt(sum((wright-DistB)."2));
DistR=sgrt(sum((mason-DistR) ."2));
tsimul=toc; %tempo total de simulacao

Modulo de predacéo

%PREDACAO2 promove a transferencia de massas na comunidade

%  function [vmi,vmr,consumo,vni,re]=predacao(vsp,vmi,vmr, ...

% vmet,vif,vi,vni,va,vb,vqj,vga,vui,vus,re,ar,mp)

%vmi eh um vetor coluna com as massas irreversiveis.

%vmr eh o vetor com as massas reversiveis.

%consumo eh o vetor resposta com as quantias consumidas no total

% por (super)individuo.

%vni eh o vetor com as quantidades de individuos.

%re eh um vetor pagina com as massas dos recursos basais.

%vsp eh o vetor com as identificacoes das especies.

%vmet eh o vetor de metabolismo.

%vif eh o vetor com a intensidade de forrageamento(ou qq outro fator
ordenador) .

%vi eh o vetor com indicagcao de estagio de desenvolvimento(O-juvenil,
1l-adulto).

%va eh o vetor com o parametro '"a" da curva de consumo maximo.

%vb contem o parametro ''b" (expoente) da mesma.
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%vqj contem os valores de condicao corporal maxima para juvenis.

%vga, o mesmo para adultos

%vui contem a proporcao do comprimento que representa o ponto inferior
da

% janela de predacao.

%vus, proporcao relativa ao ponto superior da janela.

%ar eh uma matriz com atributos dos recursos, de tamanho nrecX2, sendo
nrec

% o numero total de recursos basais. A primeira e segunda coluna
representam

% os comprimentos particulados inferior e superior respectivamente.
%mp eh a matriz de preferencia, (nrec+2)Xnsp, sendo nsp o numero de
especies

% consumidoras. A linha de baixo, por definicao, representa sempre o0s
consumidores

% como recurso alimentar (por isso nrec+l). Em cada coluna, valores
de 1 a (nrec+l)

% definem a ordem de preferencia alimentar da especie em questao.

% A primeira linha identifica as especies de peixes

%

%A competicao eh completamente assimetrica. Individuos unitarios
parcialmente

% consumidos sao eliminados. A ordem em que os individuos tem chance
de comer depende

% do fator ordenador vif. Aqueles com maior chance de comer tb tem
maiores chances de

% serem comidos, pois sao colocados em primeira ordem caso um predador
tenha chance de comer.

%No ultimo caso a ordenacao dos individuos e proporcional ao valor de
vif*ve

%Super individuos que nao comem conforme potencial maximo sofrem queda
apenas no numero de

% componentes. Os que sobram comem conforme tal potencial.

%0 crescimento corporal ocorre ao longo do processo de ordenamento das
interagoes. Apos

% se alimentar, um (super)individuo cresce, e a massa incorporada fica
disponivel

% para possiveis predadores. Em caso de alimentacao insuficiente, o
individuo torna-se

% indisponivel para interagoes futuras.

%0s vetores de massa resultantes, bem como o de numeros de individuos
contem o valor

% zero para individuos mortos. Depois estes devem ser eliminados de
forma apropriada.

%0 consumo potencial eh baseado no peso total (mi+mr)

function
[vmi,vmr,consumo,vni,re,predi]=predacao2(vsp,vmi,vmr,vmet,vif,vi,vni,v
a,vb,vqgj,vqga,vui,vus,vcan,re,ar,mp)
%mp possui uma linha a mais, identificadora das especies
%funcao a partir daqui
res=reshape(re,size(re,3),1,1); %transforma vetor de recursos para
duas

dimensoes
consumo=zeros(size(vmi)); %inicializa o vetor de consumo
Ji=vui . *(vmi/0.01) .~(1/3); %calcula o ponto inferior da "janela"”
Js=vus.*(vmi/0.01) .~(1/3); %calcula o ponto superior
ve=1l./(vus-vui); %calcula a eficiencia de predagao como o inverso da
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janela proporcional
predi=zeros(size(mp,2));
while any(vif)==
cs=cumsum(vif.*ve); %soma cumulativa dos fatores ordenadores
r=rand*cs(end); %a uniformly distributed random number from O to
sum(L)
u=min(cs(cs>r)); %identifies the minimum number higher than r
id=min(find(cs==u)); %index of this number
is=vsp(id); %identifica a especie
f=Find(mp(1, :)==is);
rtemp=[res mp(2:end-1,T)]; %matriz temporaria de recursos
%vnil=vni;%usado para converter numero de individuos <1 para 1
%vnil(vnil<l&vnil>0)=1;
itemp=[(vmi+vmr) .*vni repmat(mp(end,f),size(vmi,1),1)]; %idem p/
individuos
rimpo=ar(:,2)<=ji(id)]ar(:,1)>=js(id); %mostra quais nao podem ser
consumidos
iimpo=(vmi/Z0.01) . ~(1/3)<ji(id) | (vmiZ0.01) .~(1/3)>js(id); %idem
iimpo(id)=1; %impossibilita o individuo comer ele mesmo
mesma=vsp==vsp(id);
difer=vsp~=vsp(id);
if vcan(id)==
iimpo(logical(mesma))=1;
end
rtemp([rimpo],1)=0; %os itens impossivels passam a ter peso zero
itemp([1impo],1)=0;

vift=vif.*(vcan(id) .*mesma+difer); %vetor temporario para o
ordenamento dos individuos
viTt(vift==0)=eps; %evita problemas
%ordena os individuos proporcionalmente ao valor inicial de vift
for y=1:size(vift,1)
csi=cumsum(vift);
ri=rand*csi(end);
ui=min(csi(csi>ri));
idi=min(find(csi==ul));
Jind(y,1)=idi;
vift(idi)=0;
end
%[o,jJind]=sort(vif.*(vcan(id).-*mesmatdifer)); %vetor indice para
ordenar individuos
%jind=Flipud(Jind); %ordena daguele com maior if para o com menor
itemp=itemp(Jind,:); %indexa a matriz de individuos, ordenando-a
temp=[rtemp;itemp]; %agrupa recurso e individuos
[ol, jtemp]=sort(temp(:,2)); %indices de acordo com a ordem de
preferencia
temp=temp(Jtemp,:); %ordena a matriz pelas preferencias
cstemp=cumsum(temp(:,1)); %soma cumulativa das massas ordenadas
cmax=consmax(va(id),vb(id),vmi (id)+vmr(id)).-*vni(id);
%consumo maximo para o (super)individuo id
if cmax<=cstemp(end) %p/ o caso em que a oferta eh maior que a
demanda
ic=min(find(cstemp==min(cstemp(cstemp>=cmax))));
%ic identifica a posicao do ultimo item consumido
parcial=cstemp(ic)-cmax; %o quanto sobra do ultimo item comido
consumo(id)=cmax; %o individuo conforme capacidade maxima
%para super-individuos, o consumo se refere ao montante
consumido por todos
temp(ic,l)=parcial;
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if ic>1 %zera todos os items comidos antes do ultimo
temp(1l:ic-1)=0;
end
else %a demanda eh maior que a oferta
consumo(id)=cstemp(end); %tudo eh consumido
temp(:,1)=0; %todos os items sao zerados
end
[02,voltat]=sort(jtemp); %voltat contem indices para reordenar temp
temp=temp(voltat, :); %elementos de temp voltam a ordenacao original
rtemp=temp(l:size(ar,1),:); %desmembra matriz de recursos de temp
itemp=temp(size(ar,l)+1l:end,:); %0 mesmo com a matriz de individuos
[03,voltai]=sort(jind); %voltai contem indices para reordenar itemp
itemp=itemp(voltai,:);%elementos de itemp voltam a ordenacgao
original
rrepoe=res.*rimpo; %usado para repor as massa de recursos
inutilizados
%(aqueles que estavam zerados para nao serem
consumidos)
res=rtemp(:,1)+rrepoe; %atualiza res
repmi=vmi.*iimpo; %usados para repor as massas dos individuos
inutilizados
repmr=vmr . *1impo;
imi=itemp(:,1)>0; %identifica individuos susceptiveis, que podem ou
nao ter sido parcialmente consumidos
vm2=itemp(:,1)-(vmr+vmi) _*vni_*imi; %usado para comparar com massas
iniciais
i2=vm2<0; %identifica os individuos parcialmente consumidos
i3=vni==1; %identifica individuos unitarios
i4=vni>1; %identifica super-individuos
i5=imi4.*(iimpo==0) .*(vmi>0); %identifica super-individuos
susceptiveis
consui=[iimpo==0] .*(vmi+vmr) . *vni-[1impo==0] .*itemp(:,1);
ufa=0;
for sps=mp(1,:)
ufa=ufa+l;
idcons(ufa,1l)=sum(consui(logical (vsp==sps)));
end
predi(:,F)=predi(:,F)+idcons; %colunas-consumidor/linhas-consumido
%individuos unitarios
%parcialmente consumidos
vmi (logical (imi2.*imi3))=0; %individuos parcialmente consumidos
morrem, sendo zerados

imi
m
mi
imi

vmr(logical (imi2_*imi3))=0;
vni(logical (imi2.*imi3))=0;
vif(logical (imi2.*imi3))=0; %e impossibilitados de serem escolhidos
mais a frente
itemp(logical (imi2.*imi3),1)=0; %itemp eh zerado tb para recalcular
as massas
%recalcula as massas
itemp=itemp(:,1); %para evitar problemas caso os indices abaixo

(imi...) sejam todos nulos (problemas de dimens~oes diferentes nas
contas)

vmi(logical (imi3))=itemp(logical (imi3))-

vmr(logical (imi3)).*imi(logical (imi3))+repmi(logical (imi3));

vmr(logical (imi3))=itemp(logical (imi3))-

vmi (logical (imi3)).*imi(logical (imi3))+repmr(logical (imi3));

%totalmente consumidos sao tambem zerados em numero
vni(logical (vmi==0))=0;
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%super-individuos

vni(logical (imi5))=Floor(itemp(logical (imi5))./(vmi(logical (imi5))+vmr

(logical (imi5))));

%recalcula o numero de individuos.

imi6=vni>0; %identifica individuos vivos

vmi(logical (imi4))=vmi(logical (imi4)) _*imi6(logical (imi4));
%recalcula

as

massas

vmr (logical (imi4))=vmr(logical (imi4))_*imi6(logical (imi4));

vit(logical (vmi==0))=0; %vale para individuos e super-individuos

%crescimento

[vmi(id),vmr(id),vni(id),consumo(id)]=crescimentol(vmi(id),vmr(id),vni

(id),consumo(id), - ..
vmet(id),va(id),vb(id),vqj(id),vqa(id),vi(id));
vif(id)=0; %o individuo id eh impossibilitado de ser escolhido
novamente
end
re=reshape(res,1,1,size(res,1l));%reformula res para a terceira
dimenséao

Modulo de crescimento

%CRESCIMENTO1 promove crescimento corporal

% function
[mi,mr,ni,consumo]=crescimentol(mi,mr,ni,consumo,met,a,b,qj,qga,vi)
%mi contem a massa irreversivel.

%mr contem a massa reversivel.

%ni contem a quantidade de individuos.

%consumo a quantidade consumida pelo(super)individuo./

%met contem o metabolismo.

%vi contem a indicacao de estagio de desenvolvimento(O-juvenil, 1-
adulto).

%a eh o parametro "a'" da curva de consumo maximo.

%b contem o parametro b (expoente) da mesma.

%qj ccontem a condicao corporal maxima para juvenis.

%ga, o mesmo para adultos

%o consumo potencial e baseado no peso total

function
[mi,mr,ni,consumo]=crescimentol(mi,mr,ni,consumo,met,a,b,qj,qa,vi)

if ni==1 %para o caso de individuos unitarios
glt=consumo-met; %ganho liquido
if glt<0

mr=mr+glt; %subtrai da massa reversivel o gasto extra

if mr<O %se a massa reversivel nao era sufuciente para cobrir

gastos
mr=0;
mi=0; %tornando-se indisponivel para consumo
ni=0;
end
elseif glt==0
pi=0;
else
if vi==0 %caso juvenil
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pi=(glt+mr-qj .*mi)./(glt.*(1+aqi));
%pi=proporcao do crescimento alocada para massa
irreversivel(mi)
else %caso adulto
pi=(glt+tmr-ga.*mi)./(glt.*(1+gqa));

end
gli=glt_*pi; %ganho liquido de massa irreversivel
glr=glt.*(1-pi); % ...e reversivel
mi=mi+gli; %cresce
mr=mr+glr;
end
elseif ni>1 %super-individuos
ncon=Floor (consumo/consmax(a,b,mi+mr)); %numero de consumidores...
ni=ncon; %...assume-se competicao completamente assimetrica
%sobrando somente aqueles individuos capazes de
consumir
conforme potencial

if ni>0 %caso tenha sobrado ainda algum individuo
consumo=consmax(a,b,mi+mr).*ni; %os que sobraram comeram tudo
que
podiam se algum comeu
parcialmente, eh descartado e o
conusumo total corrigido
glt=consmax(a,b,mi+mr)-met; %ganho liquido individual
it vi==0 %juvenil
pi=(glt+mr-qj .*mi)./7(glt.*(1+aqj));
else %adulto
pi=(glt+tmr-ga.*mi)./(glt.*(1+ga));

gli=glt._*pi;
glr=glt_*(1-pi); %crescimento individual
mi=mi+gli;
mr=mr+glr;
else %nao sobrou nenhum pra contar historia
consumo=0;
mi=0;
mr=0;
end
elseif ni==
erro=input("ni eh zero")
else
erro=input("ni eh negativo")
end

Modulo de reproducéo

%PARTENO3 promove a producao de filhotes e a
% atualizacao dos reprodutores, sem envolver
% reproducao sexuada.
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% A producao de gonadas eh dada pela diferenca

% entre o peso reversivel e a condicao juvenil

% A desova ocorre durante um periodo determinado

% Este periodo eh um parametro individual, e varia
% de uma unidade de tempo ate o completo intervalo
% reprodutivo (nesse caso sempre ocorre desova)

% function [ovos, ind]=partenol(ind,ntot)

%ovos eh a futura matriz com os filhotes, possuindo a

% mesma estrutura da matriz de individuos parentais. As
caracteristicas

% bionomicas (incluindo a identificacao de especie)dos filhotes sao
% herdadas das maes, sendo identicas ahs destes.

%ind eh a matriz de individuos (inteira).

function [ovos, ind,TR,gonada,desova]=parteno3(ind,cf,ntot)

ind(ind(:,14)==ind(:,14,2),14)=0; %zera o intervalo pos reprodutivo
TR=ind(:,14);
aptos=ind(:,14)<ind(:,12,2); %identifica individuos aptos a reproduzir
como aqueles que encontram-se
%no intervalo exato para reproducao (de
acordo com a bionomia da especie)
gonada=ind(logical (aptos),6)-
ind(logical (aptos),5,2) -*ind(logical (aptos),5);
%massa gonadal eh dada pela diferenca entre o peso reversivel e aquele
esperado pela condicao juvenil maxima
gonada(gonada<0)=0;
desova=gonada./(ind(logical (aptos),12,2)-ind(logical (aptos),14));
no=round(cf*desova.*ind(logical (aptos),13)./ind(logical (aptos),7,2));
%numero de ovos por (super)individuo reprodutor = cf*gonada*ni/w0 (o
inteiro mais proximo).
ind(logical (aptos),6)=ind(logical (aptos),6)-desova;
%atualiza as masas reversiveis dos reprodutores
ovos=ind(logical(aptos),:,:); %a matriz ovos tem o mesmo tamanho
daquela
contendo soh reprodutores
ovos(:,[4 7 8 11 12 14],1)=0; %acerta os valores para algums colunas
ovos(:,1l)=[ntot+l:ntot+size(ovos,1)]"; %acerta as identificacoes dos
individuos
ovos(:,2)=ind(logical (aptos),2); %a identidade da especie eh a mesma
das
respectivas maes
ovos(:,3)=1; %apenas um sexo
ovos(:,5)=ind(logical (aptos),7,2)./(1+ind(logical (aptos),5,2));
%a massa irreversivel inicial depende de wO e do qj da mae
ovos(:,6)=ind(logical (aptos),7,2)-ovos(:,5);
%a massa reversivel eh calculada de acordo. Os filhotes nascem com a
condicédo maxima qj -
ovos(:,13)=no; %o numero de cada novo super-individuo e igual ao
numero
de ovos produzidos por cada respectiva mae
ovos=ovos(ovos(:,13)>0,:,:); %deleta linhas que contenham zero
individuos

Mdodulo de movimentacgéo
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%funcao MOVI3: promove a movimentacao de objetos dentro de uma matriz
espacial.

%

% function posi=movi3(esp,posi,np)

% A entrada "esp” eh a matriz que representa o espaco, podendo ser
qq matriz retangular.

% A entrada "posi” eh a matriz das posicoes iniciais dos objetos.
Essa matriz tera

% tantas linhas quantos forem os objetos representados, e duas
colunas. As colunas

% representam as coordenadas da matriz espacial, a primeira
representando a posicao

% nas linhas e a segunda, nas colunas.

% Cada objeto pode se mover em apenas uma direcao, independente de
n. Essa medida eh necessaria

% para utilizar n como um fator de correcao de escala. Esse fator
de correcao permite que a probabilidade

% de saida de um objeto de um quadrado seja a mesma daquela de um
quadrado n niveis acima na escala de definicao espacial.

% Sao quatro as possiveis direcoes:acima, abaixo, direita ou
esquerda.

%
function posi=movi3(esp,posi,np)

n=ceil(np);
p=np./n;

for c=1:size(posi,l) %corre a simulagao por todas as linhas (de
"posi®) que contem as posicoes

r=rand(1,3); %numeros aleatorios referentes a:r(1),prob.do objeto se
mover na vertical ou horizontal,
%r(2),prob.do objeto se mover para baixo ou para
cima,r(3),prob. de se mover p/ esquerda
%ou direita.

if r(1)<=0.5 %lr significa incremento horizontal. Se for for 1,
o Incremento eh p/ a direita
1r=0; % se for -1, p/ a esquerda.

if r(2)<=0.5 %ud significa incremento vertical. Se for for 1, o
incremento eh p/ baixo
ud=-1; % se for -1, p/ cima (no sentido da matriz
espacial).
else
ud=1;
end
else
ud=0;
if r(3)<=0.5
Ir=-1;
else
Ir=1;
end
end

for h=1:n(c) %numero de vezes em que sera dada a chance do objeto se

mover
if rand<=p
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posi(c,[1 2])=posi(c,[1 2])+[ud Ir]; %o objeto, se movendo,
seguira
sempre a mesma direcao
%definida anteriormente
por r([1 2 3]);
it posi(c,1)== %caso a posicao no momento seja na linha ou
coluna espacial de num. 1,
posi(c,l)=posi(c,1)+1l; %entao o objeto nao poderah diminuir
seu num. de posicao. Assume-se que
ele nao se move.

ud=-ud;

end

if posi(c,l)==size(esp,l)+1
posi(c,1l)=posi(c,1)-1;

ud=-ud;
end
if posi(c,2)== %caso a posicao no momento seja na linha ou
coluna espacial de num. 1,
posi(c,2)=posi(c,2)+1;
Ir=-Ir;
end

if posi(c,2)==size(esp,2)+1
posi(c,2)=posi(c,2)-1;
Ir=-Ir;
end
end
end
end

Funcéo de ingestéo potencial

% CONSMAX funcao que determina o consumo

% maximo esperado para um individuo
% de determinado tamanho

% function cmax=consmax(a,b,tam)

% a e b sao parametros da funcao potencia

% que relaciona o consumo com O peso

%  tam eh o tamanho do individuo (pode ser um
%  vetor com tamanhos)

function cmax=consmax(a,b,tam)

cmax=a.*tam.”b;

Funcéo de gasto

% METABO funcao que determina o metabolismo
% esperado para um individuo

% de determinado tamanho

% function met=metabo(a,b,tam)

% a e b sao parametros da funcao potencia

% que relaciona o metabolismo com o peso

% tam eh o tamanho do individuo (pode ser um
%  vetor com tamanhos)

function met=metabo(a,b,tam)
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met=a.*tam.”b;

Funcéo para calcular parametros a e b, a partir de Pmax e da restri¢ao do saldo
energético

%W_AB calcula "a" e "b'" a partir de wmax e da condicao de

% de manutencao de area de ganho liquido.

%"a" e "b" sao os parametros de consumo.

%''c™ e "c', do metabolismo.

%C eh a area de ganho liquido disponivel para

% crescimento (a diferenca entre as integrais de consumo e

% metabolismo definidas entre zero e wmax, que eh 0 peso maximo.

function [a,b]=w_ab(wmax,c,d,C)

b=(d.*c.*wmax.”(d+1)-C*(d+1))./(c.*wmax.~(d+1)+C*(d+1));
a=c.*wmax.™(d-b);

Analise de Monte Carlo para a proporcao de extingbes

load RESULTADO

p=RESULTADO(:,15) ./RESULTADO(:,2);

Exto=sum(RESULTADO(:,15));

[P ANOVATAB]=anoval(p,RESULTADO(:,1),"off");

Fo=ANOVATAB{2,5};

mp=mean(p) ;

mpl=Exto/sum(RESULTADO(:,2));

Fr=L1;

Extr=[];

PRAND=[1;

PK=[1;

for sim=1:19999
BINOrand=binornd(RESULTADO(:,2),mpl);
Extr=[Extr;sum(BINOrand)];
prand=BINOrand./RESULTADO(:,2);
[Prand ANOVATABrand]=anoval(prand,RESULTADO(:,1), "off");
PRAND=[PRAND;Prand];
pk=kruskalwallis(prand,RESULTADO(:,1),"off");
PK=[PK;pK];
Fr=[Fr;ANOVATABrand{2,5}];
sim

end

Fr=[Fr;Fo];

test=Fr>=Fo;

ptest=mean(test);

bins=100;

figure(l)

hist(Fr,bins)

hold on

h=hist(Fr,bins);

plot(repmat(Fo,10,1), linspace(0,max(h),10)," --")

figure(2)

hist(Extr,bins)
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hold on
he=hist(Extr,bins);
plot(repmat(Exto,10,1), linspace(0,max(he),10),"--")
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