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RESUMO 

 

 

MENDES, Clarice Braúna. Efeitos da perda e fragmentação de habitat sobre a 
biodiversidade: uma busca por padrões, mecanismos e modelos aplicados à 
conservação. 2023. 197f. Tese (Doutorado em Ecologia e Evolução) – Instituto de 
Biologia Roberto Alcantara Gomes, Universidade do Estado do Rio de Janeiro, Rio 
de Janeiro, 2023.  

 

 A crise da biodiversidade encontra-se alarmante, com perda global de mais 
de metade das populações das espécies entre 1970 e 2018, e considera-se que 
uma das suas principais causas são os processos combinados de perda e 
fragmentação de habitat. Hipóteses como a Hipótese da Quantidade de Habitat 
(HQH), a existência de limiares na resposta das comunidades biológicas à perda de 
habitat, e o debate do SLOSS (“sigle large or several small”) foram desenvolvidas 
para tentar compreender melhor a influência relativa da perda e fragmentação de 
habitat sobre a estruturação de comunidades em paisagens fragmentadas. Embora 
a resolução dessas hipóteses seja urgente para a conservação, elas ainda não 
foram completamente elucidadas. O objetivo geral deste trabalho é investigar os 
efeitos da perda e fragmentação de habitat sobre a biodiversidade na busca por 
padrões, mecanismos explicativos e, finalmente, modelos aplicados à conservação. 
Permeando cada uma das hipóteses citadas anteriormente, estruturamos o trabalho 
da seguinte forma: Capítulo 1) uma extensa síntese analítica global que quantifica a 
variação da riqueza de espécies em relação à quantidade de habitat na paisagem; 
Capítulo 2) um estudo de caso que propõe aplicar os padrões detectados no 
Capítulo 1 a Áreas de Proteção (APs) globais que potencialmente sofreram redução 
da sua área original nas últimas décadas devido a mudanças legais, e analisar os 
fatores socioeconômicos motivadores destas e de outras mudanças legais em APs; 
Capítulo 3) compreender os desafios metodológicos relacionados ao debate do 
SLOSS. Nossos resultados indicam que: i) há sim um efeito geral positivo da 
quantidade de habitat sobre a riqueza de comunidades globalmente, mas há muita 
variabilidade nesse efeito entre comunidades e paisagens; ii) trabalhar com um 
limiar de 30% na quantidade de habitat, embora com aplicabilidade restrita, é um 
bom primeiro passo para a conservação das espécies; iii) a redução de área 
promulgada para APs no mundo pode causar uma perda potencial média de 394 
espécies de vertebrados por AP, com uma vulnerabilidade de vertebrados em APs 
maior em regiões tropicais devido a atividades de alto impacto modificador da 
paisagem; iv) o viés amostral e a própria distribuição espacial da riqueza de 
espécies em uma paisagem possuem influência determinante na maximização da 
biodiversidade dentro do debate do SLOSS. Esperamos apoiar tomadores de 
decisão de maneira mais decisiva com estes resultados, contribuindo para que 
grandes agendas globais de proteção às espécies e ecossistemas atinjam, de fato, 
seus objetivos propostos. 

 

Palavras-chave: Escala da paisagem. Fragmentação per se. Cobertura de floresta. 
PADDDs. Relação espécies-área. 



 

 
 

ABSTRACT  

 

 

MENDES, Clarice Braúna. Effects of habitat loss and fragmentation on biodiversity: a 
search for patterns, mechanisms and models applied to conservation. 197f. Tese 
(Doutorado em Ecologia e Evolução) - Instituto de Biologia Roberto Alcântara 
Gomes, Universidade do Estado do Rio de Janeiro, Rio de Janeiro, 2023.  
 

  The biodiversity crisis is alarming, with a global loss of over half of the species 

populations between 1970 and 2018. One of the main causes of this crisis is 

considered to be the combined processes of habitat loss and fragmentation. 

Hypotheses such as the Habitat Amount Hypothesis (HAH), the existence of 

thresholds in the response of biological communities to habitat loss, and the SLOSS 

("single large or several small") debate have been developed to better understand 

the relative influence of these processes on community structuring in fragmented 

landscapes. Although solving these hypotheses is urgent for conservation, they have 

not yet been fully elucidated. The main objective of this work is to investigate the 

effects of habitat loss and fragmentation on biodiversity in a search for patterns, 

explanatory mechanisms and, ultimately, models applied to conservation. Working on 

each of the hypotheses previously mentioned, we structured this thesis as follows: 

Chapter 1) an extensive global analytical synthesis that quantifies the variation of 

species richness in response to habitat amount at the landscape scale; Chapter 2) a 

case study that proposes applying the patterns detected in Chapter 1 to global 

Protected Areas (PAs) that suffered an enacted reduction in their original area in 

recent decades due to legal changes, and analyzing the socioeconomic factors 

driving these and other legal changes applied to PAs; Chapter 3) to understand the 

methodological challenges related to the SLOSS debate. Our results indicate that: i) 

there is indeed a general positive effect of habitat amount on species richness across 

global communities, but a lot of variability of this effect is detected between 

communities and landscapes; ii), although with a restrictive applicability, working with 

a habitat amount threshold of 30% is a good first step towards species conservation; 

iii) there may be an average loss of 394 vertebrates species per PA that suffered an 

enacted reduction in its original area, with an increasing vulnerability of vertebrates in 

PAs in tropical regions due to activities with a high modifying impact on the 

landscape; iv) sampling bias and the spatial distribution of species richness in a 

landscape have a decisive influence on maximizing biodiversity within the SLOSS 

debate. We hope to support decision makers more decisively with these results, 

contributing to major global agendas for the protection of species and ecosystems 

actually reaching their proposed objectives. 

 
 
Keywords: Landscape scale. Fragmentation per se. Forest cover. PADDDs. Species-

area relationship. 
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INTRODUÇÃO GERAL 

 

 

 Há mais de 30 anos, políticas públicas globais vêm sendo implementadas 

para deter a crescente perda de biodiversidade, incluindo estratégias como a 

restauração florestal, e a criação de corredores ecológicos e de Áreas de Proteção 

(APs) (ADAMS, 2004; CARDOSO et al., 2022; JORDAN; PETERS; ALLEN, 1988; 

KRONER et al., 2019; MARCO et al., 2015; RANDS et al., 2010; TEWS et al., 2004). 

Entretanto, esse esforço não impediu que as populações de comunidades biológicas 

declinassem a uma taxa média alarmante de 69% entre 1970 e 2018 (WWF, 2022). 

Tendo em vista este quadro crítico, uma nova agenda de proteção das espécies foi 

recentemente firmada pela Cúpula Internacional de Biodiversidade em Montreal 

(COP15), a qual estipulou, dentre outras metas, o “compromisso 30x30”: a 

conservação de pelo menos 30% das superfícies terrestres, de água doce e 

marinhas; e a completa restauração ou parcial de pelo menos 30% de ecossistemas 

terrestres, de água doce e marinhos até 2030 (CBD, 2022; FINDLAY, 2023). Esta 

agenda ambiciosa pode enfrentar desafios à sua implementação, assim como 

ocorreu com sua predecessora, os “Objetivos da Biodiversidade de Aichi” (CBD, 

2010). As metas de Aichi, por exemplo, impulsionaram a criação de novas APs 

terrestres e marinhas globais (BUTCHART et al., 2015; GELDMANN et al., 2019; 

UNEP; IUCN; NGS, 2018), mas não foram capazes de deter as modificações legais 

que diversas APs existentes sofreram nas últimas décadas. Além disso, as 

condições em que as paisagens se encontram após os processos de perda e 

fragmentação de habitat também se configuram em um desafio adicional ao sucesso 

dessa agenda. 

Essas paisagens são geradas por ação antrópica (ELLIS, 2011), 

majoritariamente para a expansão de áreas urbanas (SETO; GÜNERALP; HUTYRA, 

2012), fronteiras agrícolas (GALÁN-ACEDO et al., 2019; FOLEY et al., 2011; 

TILMAN et al., 2011) e demais mudanças de uso da terra (MIRANDA et al., 2017), 

atendendo às demandas da crescente população humana (FOLEY et al., 2011; 

WWF, 2022). Dentro deste contexto, a perda de habitat, determinada como a 

simples redução na quantidade original de habitat, em conjunto com a fragmentação 

de habitat per se (i.e., subdivisão espacial do habitat independente da perda; daqui 



 

19 
    

 
 

em diante, apenas “fragmentação de habitat”), são consideradas por alguns estudos 

na literatura como algumas das maiores ameaças à biodiversidade global (e.g. 

IBANEZ et al., 2014; HADDAD et al., 2015; HANSKI, 2015; LINDENMAYER; 

FRANKLIN, 2002). Esses processos alteram os padrões de distribuição da riqueza e 

abundância das espécies no espaço por meio de várias formas, como a alteração 

das taxas de dispersão de indivíduos entre manchas (ATMAR; PATTERSON, 1993; 

BENDER; TISCHENDORF; FAHRIG, 2003; DOOLEY; BOWERS, 1998; FAHRIG, 

1997, 2003; MARTIN; FAHRIG, 2016), o aumento das taxas de mortalidade devido a 

processos estocásticos (HANSKI, 1998; LOMOLINO, 2000; MACARTHUR; WILSON, 

1963, 1967; MARTIN; FAHRIG, 2016; STAUDE et al., 2017), e o colapso de 

importantes interações interespecíficas nas comunidades (KAREIVA, 1987; 

MURCIA, 1995; SPIESMAN; INOUYE, 2013). Esse cenário impõe desafios 

consideráveis à sobrevivência das comunidades biológicas, que podem apresentar 

maior (e.g. espécies especialistas de floresta) ou menor (e.g. espécies generalistas 

ou de áreas abertas) sensibilidade a esses fatores (KING; BAKER, 2011; FAHRIG, 

2013, 2017; HANSKI, 2015; PARDINI et al., 2009, PFEIFER et al., 2017).  

 Inúmeras hipóteses têm sido levantadas para se compreender melhor como a 

perda e a fragmentação de habitat podem afetar a biodiversidade. O papel do 

tamanho, isolamento e qualidade de habitat de manchas na modificação da 

distribuição da riqueza, abundância total e diversidade de espécies em paisagens 

fragmentadas encontra-se no cerne de praticamente todas as discussões 

relacionadas a esse tema (e.g. FAHRIG, 2003, 2013, 2017; FAHRIG et al., 2022; 

PARDINI et al., 2010; PÜTTKER et al., 2020; VIEIRA et al., 2018; WILLMER; 

PÜTTKER; PREVEDELLO, 2022). Fahrig (2013) propôs que a quantidade de habitat 

na escala da paisagem (e não da mancha de habitat) seria um preditor melhor da 

estrutura das comunidades, independentemente da configuração espacial e 

geométrica das manchas. Essa hipótese, denominada “Hipótese da Quantidade de 

Habitat” (HQH, sensu FAHRIG, 2013) vai de encontro às premissas da Teoria de 

Biogeografia de Ilhas (TBI, sensu MACARTHUR; WILSON, 1963, 1967), nas quais o 

tamanho e isolamento de manchas individuais de habitat teriam papel central na 

estruturação de comunidades, sendo análogos ao tamanho e isolamento de ilhas 

verdadeiras (i.e., cercadas por água). Alguns estudos têm corroborado (ver meta-

análise de WATLING et al., 2020) e outros refutado (HADDAD et al., 2017; 
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SALDHANA-BUENO; PERES, 2019; SAURA, 2020, 2021) a HQH em detrimento da 

TBI, de modo que ainda não é possível determinar se a quantidade de habitat, de 

fato, é o melhor preditor da estrutura das comunidades em paisagens fragmentadas. 

 Outra hipótese relacionada aos efeitos da perda e fragmentação de habitat 

sobre a biodiversidade é o da não-linearidade da resposta das espécies a essa 

perda (ANDRÉN, 1994; ESTAVILLO; PARDINI; ROCHA, 2013; FAHRIG, 2003; 

MATTHEWS et al., 2014; PARDINI et al., 2010; TOMS; LESPERANCE; 2003; 

SWIFT; HANNON, 2010). Segundo essa hipótese, que pode ser entendida como 

uma modificação da TBI, quanto maior a perda de habitat na escala da paisagem, 

maiores as modificações no tamanho e isolamento das manchas que compõem essa 

paisagem. Haveria, portanto, um ponto de mudança abrupta, ou limiar, na 

quantidade de habitat na paisagem, abaixo do qual a viabilidade das populações 

seria impossibilitada devido às reduzidas chances de recolonização e ao grande 

número de extinções locais (ANDRÉN, 1994; FAHRIG, 2003; PARDINI et al., 2010). 

A presença de limiares na resposta da biodiversidade à perda de habitat pode variar 

não apenas devido à composição da matriz (BOESING; NICHOLS; METZGER, 

2018; SÁNCHÉZ-DE-JESÚS et al., 2016) e à configuração espacial das manchas na 

paisagem (ANDRÉN, 1994; FAHRIG, 2003; VILLARD; METZGER, 2014), mas 

também devido às próprias características ecológicas das espécies (PARDINI et al., 

2009; RHODES et al., 2008; SWIFT; HANNON, 2010). Estudos já relataram variação 

de valores de limiares de resposta das espécies para a quantidade de habitat de 5 a 

90% (BASCOMPTE; SOLÉ, 1996; SHENNAN-FARPÓN; VISCONTI; NORRIS, 2021; 

SWIFT; HANNON, 2010; WITH; KING, 2001), o que dificulta à chegada de um 

consenso na estimativa destes limiares para comunidades biológicas como um todo. 

 Talvez a hipótese que mais tenha suscitado discussões sobre o papel do 

tamanho e isolamento das manchas na estruturação de comunidades é aquela que 

iniciou o debate do SLOSS (“single large or several small”). Derivado também da 

TBI, este debate iniciou-se há mais de 40 anos (DIAMOND, 1975), com a proposição 

inicial de que uma única mancha grande (contínua; “single large”) em uma 

paisagem, ou mesmo em um arquipélago, possuiria maior riqueza de espécies que 

várias pequenas manchas de área total correspondente (“several small”). Segundo 

Diamond (1975), as espécies correriam menor risco de extinção em populações de 

grandes ilhas, já que seriam menos vulneráveis às flutuações populacionais. Embora 



 

21 
    

 
 

esta hipótese tenha sido, desde então, largamente utilizada para o desenho de 

reservas e parques (e.g. IUCN, 1980), diversos estudos empíricos apontam que, na 

verdade, várias pequenas manchas teriam maior valor para preservação da 

biodiversidade (e.g. BOECLEKN, 1997; HIGGS; USHER, 1980; QUINN; HARRISON, 

1988; SIMBERLOFF; ABELE, 1976; VIROLAINEN et al., 1998), ideia defendida por 

duas revisões de literatura de estudos SLOSS realizadas por Fahrig (2017, 2020). 

Assim como no caso da HQH e da existência de limiares na quantidade de habitat, 

esse debate está ainda longe de ser resolvido por uma série de razões, 

principalmente metodológicas (FAHRIG, 2020; FATTORINI, 2010; GAVISH; ZIV; 

ROSENZWEIG, 2011; ROBISON; QUINN, 1982), sendo necessários estudos que 

resolvam os atuais problemas existentes para uma melhor compreensão dos 

processos que determinam se paisagens mais fragmentadas detêm, ou não, maior 

riqueza ou diversidade de espécies que paisagens mais contínuas.   

 Solucionar as hipóteses anteriores forneceria embasamento teórico mais 

consistente às conhecidas seis regras de design de APs propostas na década de 

1970 (DIAMOND, 1975; MAY, 1975; TERBORGH, 1974; WILSON; WILLIS, 1975), 

relacionadas ao tamanho, isolamento, formato e quantidade de habitat ideais nestes 

refúgios remanescentes (ver Figura 2 em WILLIAMS; REVELLE; LEVIN, 2005). Além 

disso, a resolução dessas hipóteses talvez auxilie na determinação da própria 

importância relativa dos efeitos da perda e fragmentação de habitat sobre a 

biodiversidade, ainda não muito clara na literatura (FAHRIG, 2003, 2017; FAHRIG et 

al., 2019; FLETCHER et al., 2018; VILLARD; METZGER, 2014). A princípio, a perda 

de habitat de fato possui efeitos fortes, consistentes e negativos sobre a 

biodiversidade (FAHRIG, 2003, 2017; FAHRIG et al., 2019). Por outro lado, a 

magnitude e direção dos efeitos da fragmentação de habitat ainda são fonte de 

intenso debate (ver FAHRIG et al., 2019 e FLETCHER et al., 2018), tendo sido 

definidos, em sua maior parte, como não-significativos, ou positivos na maioria dos 

(poucos) casos em que são significativos (FAHRIG, 2003, 2017; FAHRIG et al., 

2019). A distinção entre os efeitos da perda e da fragmentação de habitat possui 

grande importância teórica e aplicada na Ecologia, já que paisagens com a mesma 

quantidade de habitat, mas diferentes níveis de fragmentação, podem manter 

diferentes níveis de diversidade biológica (FAHRIG, 2003, 2017).  
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 O presente estudo tem o objetivo geral de investigar os efeitos da perda e 

fragmentação de habitat sobre a biodiversidade na busca por padrões, mecanismos 

explicativos e, finalmente, modelos aplicados à conservação. Para isso, permeando 

cada uma das hipóteses citadas anteriormente (i.e., HQH, limiares e SLOSS), 

estruturamos este trabalho em três capítulos complementares: 

(1) Capítulo 1: uma extensa síntese analítica global com dados da 

literatura em Ecologia que quantificam a variação da riqueza de espécies em relação 

à quantidade de habitat na paisagem, tendo a HQH como embasamento teórico. Por 

meio desta, procuramos determinar se há padrões gerais de resposta das 

comunidades biológicas à variação da quantidade de habitat na escala da paisagem; 

(2) Capítulo 2: um estudo de caso que propõe aplicar os padrões 

detectados no Capítulo 1 a APs globais às quais foi promulgada a redução da sua 

área original nas últimas décadas, determinando, assim, o impacto que essa 

mudança poderia acarretar na biodiversidade local. Além disso, investigamos quais 

fatores socioeconômicos estariam diretamente envolvidos com mudanças legais em 

APs, incluindo as que acarretam a potencial redução do seu habitat original; 

(3) Capítulo 3: estabelecer uma estratégia mais eficiente aos desafios 

metodológicos relacionados ao debate do SLOSS, através da simulação de 

diferentes esquemas de amostragem de indivíduos de comunidades biológicas em 

paisagens hipotéticas. Dessa forma, será possível apoiar estudos que analisem se 

paisagens fragmentadas detêm, de fato, maior riqueza e diversidade de espécies.  
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1  Há padrões gerais de resposta das comunidades biológicas à quantidade de 

habitat? Uma síntese global  

 

 

1.1 Introdução 

 

 

As mudanças de uso de solo (MIRANDA et al., 2017; PEREIRA et al., 2010; 

SALA et al., 2000; VIÉ; HILTON-TAYLOR; STUART, 2009), impulsionadas pelo 

crescimento da população humana (FOLEY et al., 2011; HANSKI, 2015), têm 

ocasionado a perda de habitat em escala global. Atualmente, 70% das florestas do 

mundo estão localizadas a 1 km ou menos de distância de bordas de fragmentos de 

habitat (HADDAD et al., 2015). As paisagens que sofreram antropização geralmente 

possuem manchas pequenas e isoladas, imersas em uma matriz muitas vezes 

distinta do habitat original, nas quais a distribuição da riqueza e abundância de 

espécies no espaço é alterada (ANDRÉN, 1994; HANSKI, 1998; FAHRIG, 2003, 

2013; VALIENTE-BANUET et al., 2015; VILLARD; METZGER, 2014). A perda de 

habitat é amplamente considerada na literatura como uma das maiores ameaças à 

biodiversidade (BALMFORD et al., 2005; FISCHER; LINDENMAYER, 2007; 

NEWBOLD et al., 2015; RANDS et al., 2010), sendo uma grande responsável pela 

atual taxa de perda de espécies (CHASE et al., 2020; FAHRIG, 2003, 2013; 

TABARELLI et al., 2005; WWF, 2022) e modificação de serviços ecossistêmicos 

(MILLENIUM ECOSYSTEM ASSESSMENT, 2005). Compreender os mecanismos 

pelos quais esse processo afeta negativamente a biodiversidade é, assim, um dos 

grandes desafios atuais da biologia da conservação (FOLEY et al., 2005; MIRANDA 

et al., 2017; NEWBOLD et al., 2016).  

 Nesse sentido, a Teoria de Biogeografia de Ilhas (TBI; sensu MACARTHUR; 

WILSON, 1963, 1967) tem sido utilizada por décadas para explicar os padrões de 

riqueza e diversidade em habitats remanescentes (FAHRIG, 2013; LAURANCE, 

2008; RABELO et al., 2017). O tamanho e isolamento de manchas individuais de 

habitat seriam, portanto, análogos ao tamanho e isolamento de ilhas verdadeiras 

(i.e., cercadas por água) na TBI (HAILA, 2002). Entretanto, essa analogia tem 

sofrido críticas de diversas naturezas (DRISCOLL et al., 2013; KUPFER; 
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MALANSON; FRANKLIN, 2006; LAURANCE, 2008), a mais recente relacionada à 

Hipótese da Quantidade de Habitat (HQH; sensu FAHRIG, 2013). Na HQH, 

questiona-se o papel do isolamento, do tamanho e do uso da própria mancha como 

unidade de análise para a estimativa de padrões espaciais de comunidades 

biológicas em fragmentos. Fahrig (2013) propôs que a quantidade de habitat na 

escala da paisagem, e não da mancha (para mais detalhes, ver discussão levantada 

em FAHRIG, 2020; SAURA, 2020, 2021), seria um preditor melhor da riqueza e 

diversidade, independentemente da configuração espacial e geométrica das 

manchas. Dessa forma, apenas uma variável, a quantidade de habitat, seria 

empregada em substituição ao tamanho e isolamento de manchas para predizer a 

riqueza e diversidade em paisagens fragmentadas. Embora haja uma crescente 

literatura que suporte as premissas da HQH em detrimento da TBI (CAMARGO; 

BOUCHER-LALONDE; CURIE, 2018; MERCKX; MIRANDA; PEREIRA, 2019; MELO 

et al., 2017; ver meta-análise de WATLING et al., 2020), esses estudos têm 

realizado a comparação das duas hipóteses muitas vezes apenas utilizando o 

modelo linear baseado na relação espécies-área (REA), sem considerar a 

possibilidade de respostas não-lineares. 

 Esta suposição de que a relação entre a diversidade e a quantidade de 

habitat frequentemente se dá de forma simples e linear vai de encontro aos achados 

de estudos teóricos recentes, que têm sugerido que esses efeitos não são lineares, 

existindo limiares (i.e., pontos de mudança abrupta) abaixo dos quais as populações 

de diferentes espécies não são viáveis (ANDRÉN, 1994; ESTAVILLO; PARDINI; 

ROCHA, 2013; FAHRIG, 2003; MATTHEWS et al., 2014; PARDINI et al., 2010; 

TOMS; LESPERANCE, 2003; SWIFT; HANNON, 2010). De fato, alguns estudos têm 

demonstrado a existência de limiares na quantidade de habitat na escala da mancha 

(MATTHEWS et al., 2014) e da paisagem (e.g. BANKS-LEITE et al., 2014; LIMA; 

MARIANO-NETO, 2014; PARDINI et al., 2010). Embora a existência de mudanças 

abruptas nos ecossistemas ou em fenômenos ecológicos seja um tema 

relativamente bem discutido na literatura científica (e.g. EVANS et al., 2017; 

GROFFMAN et al., 2006; HILLEBRAND et al., 2020; MURADIAN, 2001; SCHEFFER 

et al., 2001), a existência de valores de limiares específicos e comuns na quantidade 

de habitat para a alteração da estrutura de diferentes comunidades ainda é 

controversa (BANKS-LEITE et al., 2021; ESTAVILLO; PARDINI; ROCHA, 2013; 
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FAHRIG, 2001, 2003; RIGUEIRA; ROCHA; MARIANO-NETO, 2013; SHENNAN-

FARPÓN; VISCONTI; NORRIS, 2021). 

 Apesar de apresentarem premissas distintas, tanto a TBI, a HQH e a 

existência de limiares na quantidade de habitat são, na verdade, hipóteses derivadas 

da REA (ARRHENIUS, 1921), considerada como umas das poucas leis universais 

da Ecologia (LAWTON, 1999; LOMOLINO, 2000; SCHOENER, 1976). Definida como 

o aumento do número de espécies de acordo com o aumento total de área 

amostrada (MACARTHUR; WILSON, 1967; ROSENZWEIG, 1995), a REA pode ser 

descrita por curvas derivadas de pelo menos 20 modelos clássicos, 

matematicamente distintos (ver DENGLER, 2009; MATTHEWS et al., 2016, 2019a; 

TJORVE, 2009; TRIANTIS; GUILHAUMON; WHITTAKER, 2012). Além disso, alguns 

estudos têm procurado identificar a existência de limiares em modelos da REA, em 

especial os que se baseiam na curva de REA tipo IV de Scheiner (2003), na qual 

cada um dos pontos de amostragem é considerado um dado independente dos 

demais pontos amostrais (e.g. LOMOLINO; WEISER, 2001; MATTHEWS et al., 

2014). O ajuste e a generalidade desses modelos, bem como a sua própria 

utilização para se testar a sensibilidade das espécies à perda ou ganho de habitat, 

têm sido majoritariamente avaliados no âmbito da escala da mancha de acordo com 

as premissas da TBI (e.g. MATTHEWS; COTTE-JONES; WHITTAKER, 2014; 

MATTHEWS et al., 2014, 2016, 2019a). Entretanto, a extrapolação do uso destes 

modelos, baseados em manchas, à quantidade de habitat na escala da paisagem, 

ainda é uma possibilidade a ser explorada nos contextos da HQH e da presença de 

limiares na quantidade de habitat.  

A influência de variáveis relacionadas à estruturação de comunidades por 

filtros ambientais também foi pouco utilizada dentro das perspectivas da HQH e dos 

limiares na quantidade de habitat. Tais filtros podem ser representados tanto por 

distúrbios naturais (e.g. glaciações, tempestades) quanto por distúrbios causados 

por forças antropogênicas (e.g. caça, desmatamento). Numa escala temporal-

evolutiva, assume-se que espécies que evoluíram e persistiram em paisagens que 

sofreram distúrbios históricos possuam maior chance de persistência frente a novos 

distúrbios (BALMFORD, 1996; DASKALOVA et al., 2020). Explorar o papel destes 

distúrbios pode ter sido custoso devido à dificuldade de coleta de variáveis 

climáticas adequadas tanto em escala global quanto temporal; e à escassez de 
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mapas de mudanças de cobertura florestal de alta resolução até recentemente 

(BANKS-LEITE et al., 2022; BETTS et al., 2019; DASKALOVA et al., 2020; HANSEN 

et al., 2013). Apesar disso, estudos que utilizaram variáveis validadas de distúrbios 

(i.e., mapas globais de conversão de habitat e da ocorrência de glaciações, furacões 

e incêndios por causas naturais) têm indicado que estes distúrbios históricos 

possuem grande importância na quantificação dos efeitos da fragmentação e de 

efeitos de borda sobre a biodiversidade, especialmente no caso das espécies em 

regiões tropicais (BANKS-LEITE et al., 2022; BETTS et al., 2019; WILLMER; 

PÜTTKER; PREVEDELLO, 2022).  

Mesmo com essas limitações, a resposta da biodiversidade à variação da 

quantidade de habitat tem sido intensamente investigada, utilizando diferentes 

abordagens e escalas espaciais (e.g. ALMEIDA-GOMES et al., 2019; A.S., 

FERREIRA et al., 2020; MORANTE-FILHO et al., 2015; PALMEIRIM et al., 2019; 

WITH, 2016). Entretanto, nenhum estudo, até então, quantificou sistematicamente 

os efeitos gerais da quantidade de habitat per se na escala da paisagem (i.e., 

independente da configuração espacial das manchas de habitat, em semelhança à 

HQH) sobre as comunidades, comparando direta e simultaneamente os ajustes de 

dados empíricos globais a modelos clássicos aplicados à REA e a modelos com 

limiares. Essa lacuna do conhecimento é bastante preocupante, uma vez que muitas 

respostas biológicas à perda ou ao ganho de habitat se dão na escala específica da 

paisagem (CAMARGO; BOUCHER-LALONDE; CURIE, 2018; JACKSON; FAHRIG, 

2015; FAHRIG, 2017; FAHRIG et al., 2019; SWIFT; HANNON, 2010), sendo 

idiossincráticas ao táxon (BAGUETTE et al., 2012; KING; BAKER, 2011), às 

características da paisagem estudada (ESTAVILLO; PARDINI; ROCHA, 2013; 

FAHRIG, 2013) e ao modelo ao qual os dados apresentem melhor ajuste (HE; 

LEGENDRE, 1996; SWIFT; HANNON, 2010). Por essa razão, propomos suprir essa 

deficiência teórica, fundamental para o desenvolvimento de estratégias eficientes de 

conservação à biodiversidade (ARROYO-RODRÍGUEZ et al., 2020, 2021; FAHRIG, 

2013, 2017; WILLIAMS; REVELLE; LEVIN, 2005), por meio de uma extensa síntese 

global com os seguintes objetivos:  

(1) Ajustar, comparar e testar a generalidade de 20 modelos matemáticos 

clássicos aplicados anteriormente para descrever a REA (MATTHEWS et al., 2014, 

2016), bem como do modelo de um limiar contínuo (MATTHEWS; RIGAL, 2021), a 
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datasets de estudos que quantificaram a resposta das comunidades à variação da 

quantidade de habitat na escala da paisagem; 

(2) Determinar a direção dos efeitos gerais da quantidade de habitat sobre 

as comunidades na escala da paisagem. Partimos dos pressupostos levantados de 

que a quantidade de habitat possui efeito positivo sobre a maioria das espécies 

(FAHRIG, 2013, 2017; FAHRIG et al., 2019) e da existência de um limiar comum 

entre 30% e 40% de quantidade de habitat para diferentes espécies na escala da 

paisagem (BANKS-LEITE et al., 2014; ESTAVILLO; PARDINI; ROCHA, 2013; LIMA; 

MARIANO-NETO, 2014); 

(3) Determinar quais fatores explicam o porquê de alguns datasets se 

ajustarem melhor ao modelo linear ou ao de um limiar contínuo, uma vez que se 

tratam de modelos com consequências bastante distintas (i.e., perda de espécies a 

uma taxa constante em resposta à diminuição da quantidade de habitat versus 

diminuição abrupta da diversidade abaixo dos níveis de limiar da quantidade de 

habitat, respectivamente) (SWIFT; HANNON, 2010). Consideramos as seguintes 

hipóteses: 

● Quando a capacidade de dispersão dos indivíduos de um táxon for 

maior, o modelo linear deverá apresentar melhor ajuste (Hipótese 1), uma vez que 

espécies com maior mobilidade apresentam menor sensibilidade à perda de habitat 

e limiares menos conspícuos (SWIFT; HANNON, 2010; WITH; KING, 1999a, 1999b); 

● Quando as espécies estudadas não forem especialistas, o modelo 

linear deverá apresentar melhor ajuste (Hipótese 2). Isso porque estudos que 

analisam comunidades que possuem muitas espécies distintas, nas quais o grau de 

especialização das espécies ao habitat original não é definido, tendem a apresentar 

valores de riqueza linearizados ao longo do gradiente de variação de quantidade de 

habitat (HANSKI, 1994; KING; BAKER, 2011); 

● Quando a amplitude da quantidade de habitat na paisagem 

compreender valores próximos a 30%, o modelo de um limiar contínuo deverá 

apresentar melhor ajuste (Hipótese 3), uma vez que muitos estudos têm defendido a 

existência de um limiar comum de 30% de quantidade de habitat para diferentes 

espécies na escala da paisagem (BANKS-LEITE et al., 2014; ESTAVILLO; PARDINI; 

ROCHA, 2013; LIMA; MARIANO-NETO, 2014); 
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● Quanto maior o número de paisagens estudadas em um mesmo 

dataset, maiores as chances de um melhor ajuste do modelo de um limiar contínuo 

(Hipótese 4). Esse padrão já foi descrito anteriormente na literatura na escala da 

mancha (e.g. MATTHEWS et al., 2014) e pode ser explicado pelo fato de que, com 

mais pontos de amostragem, maiores as chances de se identificar os “pontos de 

quebra” das regressões piecewise, comumente utilizadas na detecção de limiares 

(LOMOLINO; WEISER, 2001; MATTHEWS; RIGAL, 2021; QIE et al., 2011); 

● Quando as comunidades analisadas possuírem espécies submetidas 

anteriormente a eventos de distúrbio histórico, o modelo linear deverá apresentar 

melhor ajuste (Hipótese 5), já que estas espécies serão capazes de lidar melhor com 

distúrbios atuais, como a perda e degradação de habitat por forças antropogênicas 

(BALMFORD, 1996; BETTS et al., 2019; DASKALOVA et al., 2020; WILLMER; 

PÜTTKER; PREVEDELLO, 2022). 

(4) Finalmente, determinar quais fatores regulam os efeitos da quantidade 

de habitat sobre as comunidades e a sensibilidade da resposta das espécies a 

esses fatores. Consideramos, para tanto, as seguintes hipóteses:  

● Quanto maior o requerimento espacial dos indivíduos de um táxon (e.g. 

tamanho da área de vida), mais sensíveis serão suas espécies à perda ou ganho de 

habitat (Hipótese 6). Para tais espécies, pequenas modificações na quantidade de 

habitat terão um grande impacto na riqueza nas comunidades (FAHRIG, 2003; 

SWIFT; HANNON, 2010);  

● Quando as espécies estudadas forem especialistas, observaremos 

maior sensibilidade da resposta à perda ou ganho de habitat (Hipótese 7). Espécies 

especialistas são reconhecidamente mais sensíveis à variação de quantidade de 

habitat do que espécies generalistas (KING; BAKER, 2011; PARDINI et al., 2009; 

PFEIFER et al., 2017), já que possuem capacidade reduzida de permear matrizes 

contrastantes do seu habitat original (HANSKI, 2015);  

● Em paisagens cujo tipo original de habitat seja florestal, a resposta das 

espécies à perda ou ganho de habitat será mais sensível (Hipótese 8). De maneira 

semelhante às espécies especialistas, espécies encontradas em ambientes 

florestais geralmente são mais sensíveis à variação da quantidade de habitat na 

paisagem (BARLOW et al., 2016; BETTS et al., 2017; GIBSON et al., 2011); 
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● Quando as comunidades analisadas possuírem espécies que não 

foram submetidas anteriormente a eventos de distúrbio histórico, mais sensível será 

sua resposta à perda ou ganho de habitat (Hipótese 9), uma vez que apresentarão 

uma resposta negativa mais proeminente aos distúrbios antropogênicos atuais 

(BALMFORD, 1996; BETTS et al., 2019; DASKALOVA et al., 2020; WILLMER; 

PÜTTKER; PREVEDELLO, 2022). 
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1.2 Materiais e métodos  

 

 

 Nós quantificamos os efeitos gerais da quantidade de habitat per se na escala 

da paisagem sobre as comunidades biológicas por meio de uma abordagem 

metodológica em seis passos: i) Compilação e curadoria de dados; ii) Extração e 

classificação das variáveis independentes (i.e., caracterização das paisagens e 

espécies); iii) Transformação dos dados e comparação dos modelos baseados em 

REA e de um limiar contínuo aos datasets; iv) Determinação dos efeitos gerais da 

quantidade de habitat sobre a riqueza de espécies das comunidades analisadas; v) 

Determinação dos fatores explicativos do melhor ajuste ao modelo linear ou de um 

limiar contínuo; vi) Determinação dos fatores explicativos da sensibilidade da 

resposta das comunidades biológicas à variação da quantidade de habitat (Figura 1). 

Todas as extrações de dados e análises posteriores foram executadas utilizando o 

ArcGIS Pro 3.0.1 (ESRI, 2022) e o ambiente R 4.2.3 (R CORE TEAM, 2023). 

 

 

1.2.1 Compilação e curadoria de dados 

 

 

Fizemos uma extensa revisão de literatura por meio da base de dados Web of 

Science, pesquisando por estudos empíricos (i.e., estudos baseados em trabalhos 

de campo, excluindo dados de museus, de bases de dados e/ou de estudos 

derivados dessas bases) que avaliassem a resposta das comunidades biológicas à 

variação da quantidade de habitat na escala da paisagem. Para tanto, utilizamos os 

seguintes termos de pesquisa: ("habitat loss" OR "forest loss" OR "habitat cover" OR 

"forest cover" OR “habitat amount” OR “forest amount” OR "extinction threshold" OR 

"ecological threshold" OR “biological threshold” OR "HAH" OR "habitat amount 

hypothesis") AND ("richness" OR "diversity"). Essa busca foi realizada entre os 

títulos, palavras-chave e resumos dos artigos publicados entre os anos de 2013 (ano 

de publicação do estudo que formalizou a HQH, FAHRIG, 2013) e 2022. 

Posteriormente, refinamos a pesquisa considerando apenas os estudos que 
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Figura 1 – Fluxograma ilustrativo das etapas metodológicas do trabalho (continua) 
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Figura 1 – Fluxograma ilustrativo das etapas metodológicas do trabalho (conclusão) 

Legenda: esquema representando as diferentes etapas metodológicas e ferramentas utilizadas para a 

quantificação final dos efeitos da quantidade de habitat sobre a riqueza de espécies na escala da 

paisagem. O box em roxo se refere à compilação e curadoria de dados, os boxes em amarelo à 

extração e classificação das variáveis independentes, e os boxes em azul a todas as etapas 

analíticas do trabalho. Os boxes em cinza representam as diferentes quantidades de datasets obtidas 

após aplicados os distintos critérios de seleção em cada etapa metodológica. Cada box em azul das 

etapas analíticas foi assinalado ao respectivo objetivo do trabalho que deveria cumprir.  

Fonte: A autora, 2023 

estivessem estritamente relacionados aos seguintes temas: Ecologia, Conservação 

da Biodiversidade, Ciências Ambientais, Zoologia, Silvicultura, Ciências Vegetais, 

Limnologia, Micologia, Biologia de Água Doce e Marinha, Entomologia, Estudos 

Ambientais, Biologia, Ornitologia e Oceanografia.  

Para um dataset de um dado estudo ser considerado válido para as análises 

posteriores, seguimos os seguintes critérios iniciais: 1) a variável dependente 

deveria consistir na riqueza de espécies – consideramos tanto o número de espécies 

registrado em dada paisagem (e.g. ALMEIDA-GOMES et al., 2019, MORANTE-

FILHO et al., 2015), como também a riqueza rarefeita (e.g. SEMPER-PASCUAL et 

al., 2018) e estimadores de riqueza (e.g. Chao1 em LANDAVERDE-GONZÁLEZ et 

al., 2017 e Chao2 em STAUDE et al., 2017). Demos preferência à utilização da 

riqueza de espécies pelo fato de ser amplamente empregada em estudos de 

ecologia de paisagens (FAHRIG, 2013, 2017; SWIFT; HANNON, 2010) e 

especificamente na detecção de limiares na quantidade de habitat (SHENNAN-

FARPÓN; VISCONTI; NORRIS, 2021). Além disso, em nossa busca, a amostragem 

de dados relativos à abundância total e a índices de diversidade de espécies foi 

considerada insuficiente para a execução de análises estatísticas robustas (n < 30); 

2) a variável independente, quantidade de habitat, deveria ser expressa pela 

porcentagem, proporção ou valor bruto da área de habitat original na escala da 

paisagem. A paisagem analisada poderia ser tanto representada pela conhecida 

“paisagem local”, representada por um buffer ao redor de um ou vários plots (e.g. 

BOESING; NICHOLS; METZGER, 2018; FAHRIG, 2013), quanto também por 

seções retangulares com um ou vários plots distribuídos aleatória ou ordenadamente 

no espaço (e.g. A.S., FERREIRA et al., 2020; LIMA; MARIANO-NETO, 2014); 3) os 

dados das variáveis dependentes e independentes deveriam ser contínuos e 
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prontamente extraíveis; entretanto, estudos com dados que necessitavam conversão 

ou transformação, como variáveis em log (e.g. FARNEDA et al., 2019; SOGA et al., 

2015) e dados de riqueza padronizados (e.g. J.V.A, FERREIRA et al., 2020; 

SAMNEGARD et al., 2015), foram também incluídos e posteriormente transformados 

para se tornarem comparáveis aos dados obtidos de acordo com os critérios 1 e 2.  

Com esses critérios iniciais, buscamos por dados em tabelas, figuras, 

apêndices e até em repositórios associados, como o Dryad, dos datasets válidos. 

Utilizamos o pacote do ambiente R “metaDigitise” (PICK; NAKAGAWA; NOBLE, 

2019) para extrair os dados contínuos de gráficos. Quando um mesmo estudo 

apresentava mais de um dado disponível – localidades geograficamente distantes 

(e.g. DAHAL; MCALPINE; MARON, 2015, MOURA et al., 2013), táxons de diferentes 

reinos, classes ou ordens (e.g. SPIESMAN; INOUYE, 2013) ou de diferentes grupos 

funcionais (e.g. MORANTE-FILHO et al., 2015) –, quantificamos como datasets 

distintos. Também elencamos como localidades independentes aquelas em que os 

autores discriminaram diferentes tipos de matriz (e.g. J.V.A, FERREIRA et al., 2020; 

MARTIN et al., 2021) ou distintos graus de impacto à paisagem (e.g. A.S., 

FERREIRA et al., 2020), um critério fundamental para evitar fatores de confusão ao 

se analisar os efeitos da quantidade de habitat per se sobre a biodiversidade 

(FAHRIG, 2013; SWIFT; HANNON, 2010). Em alguns casos, embora as localidades 

tenham sido consideradas independentes, decidimos ignorar essa distinção por 

haver incompatibilidade entre o número de paisagens declarado pelos autores e os 

dados fornecidos pelos gráficos (ver KOIVULA et al., 2018 e RAKOTOMALALA et 

al., 2021); ou por não termos interesse em distinguir habitats abertos de habitats 

fechados em nossa análise, como em gradientes interior-borda-matriz (ver NERY et 

al., 2018 e SÕBER et al., 2020). Finalmente, caso os dados de um mesmo estudo 

contemplassem táxons distintos, mas potencialmente não-independentes (e.g. 

abelhas categorizadas como “grandes”, mas que também poderiam ser “sociais” na 

Figura 3 de GUTIÉRREZ-CHACÓN; DORMANN; KLEIN, 2018), escolhemos a 

categoria de táxon que fosse mais abrangente possível para o dataset final (e.g. 

riqueza de espécies total, Figura 2b, em GUTIÉRREZ-CHACÓN; DORMANN; 

KLEIN, 2018). Entretanto, quando os estudos forneciam dados relativos à riqueza 

total de espécies e de espécies especialistas (e.g. SEMPER-PASCUAL et al., 2018), 
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priorizamos utilizar a riqueza de espécies especialistas para o dataset final por ter 

importância fundamental para se testar as hipóteses 2 e 7.  

Como as características das paisagens ocupam papel central em nossa 

análise, adotamos critérios adicionais em relação a essa variável para nossa seleção 

final de datasets válidos. Primeiramente, a quantidade de habitat deveria ser 

mensurada nessa escala, preferencialmente na perspectiva da paisagem local de 

uma região (ver Figura 10 de FAHRIG, 2013). Caso o estudo aplicasse buffers de 

diferentes tamanhos para quantificar a porcentagem de habitat na paisagem local 

(e.g. ALMEIDA-GOMES et al., 2019; DAHAL; MCALPINE; MARON, 2015; J.V.A, 

FERREIRA et al., 2020), como sugerido por Jackson & Fahrig (2015) e Fahrig 

(2013), utilizamos a “escala de efeito” (i.e., tamanho de buffer) escolhido pelo próprio 

autor ou que possuísse maior coeficiente de correlação (R²). Estudos ou datasets 

com menos de 10 paisagens não foram incluídos, uma vez que seu poder estatístico 

para as análises seria significativamente limitado (GOTELLI; ELISON, 2004), em 

especial na aplicação do modelo de um limiar contínuo (MATTHEWS; RIGAL, 2021). 

Ainda na escala espacial, quando dados de uma mesma paisagem fossem 

publicados em estudos distintos, selecionamos aqueles que tivessem um maior 

número de diferentes táxons descritos (e.g. MORANTE-FILHO et al., 2015 em 

detrimento de PINTO et al., 2021) ou que apresentassem menor variação temporal 

na coleta de amostras (WITH, 2016 em detrimento de WITH; PAYNE, 2021). Por fim, 

em relação à escala temporal, diferentes estratégias foram adotadas: em estudos de 

curta duração (i.e., menor que um ano de duração), consideramos para o dataset 

final a amostragem com maior coeficiente de correlação (R²) (e.g. SAMNEGARD et 

al., 2015) e, caso esse dado não fosse fornecido, calculamos o número acumulado 

de espécies em diferentes estações (e.g. GARCÍA; MIÑARRO; MARTÍNEZ-

SASTRE, 2018). Já em estudos de longa duração, nos quais a quantidade de habitat 

era obtida nas mesmas paisagens ao longo de um período de tempo maior que o de 

um ano, consideramos que as estimativas de quantidade de habitat válidas deveriam 

compreender o período que estivesse mais próximo à data mais recente de coleta 

das espécies em campo (e.g. DÉAK et al., 2021).  
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1.2.2 Extração e classificação dos dados relativos à caracterização das paisagens e 

das espécies  

 

 

Para cumprirmos os objetivos 3 e 4 deste trabalho e testarmos suas 

respectivas hipóteses, obtivemos dos datasets válidos informações relativas à 

caracterização das próprias paisagens, como localização geográfica (i.e., valor 

absoluto (módulo) da latitude do ponto central da região que continha as paisagens 

amostradas), o número de réplicas (i.e., número de paisagens analisadas dentro de 

cada dataset válido), a amplitude da porcentagem de cobertura de habitat, assim 

como o tipo de habitat original do estudo. O tipo de habitat original dos datasets foi 

classificado como “Florestal” e “Não-Florestal” para se testar a hipótese 6. Dentro da 

categoria “Florestal”, encontravam-se habitats exclusivamente florestais, compostos 

por um ou mais tipos fitofisionômicos. Já a categoria “Não-Florestal” englobava 

habitats originais savânicos (e.g. ALOFS; GONZÁLEZ; FOWLER, 2014), de pradaria 

(e.g. STAUDE et al., 2017), regiões de ecótono (e.g. REGOLIN et al., 2020), 

formações vegetais em delineamentos experimentais (e.g. WITH, 2016) e formações 

florestais em conjunto com elementos antrópicos, como cercas vivas (e.g. GARCÍA; 

MIÑARRO; MARTÍNEZ-SASTRE, 2018) e plantações (e.g. SAMNEGARD et al., 

2015). Cada dataset também foi classificado como sendo afetado (“SIM”) ou não 

(“NÃO”) por um distúrbio histórico para se testar as hipóteses 5 e 9. Mesmo que 

algumas das variáveis anteriores não possuam hipóteses explícitas (e.g. latitude), 

elas estão diretamente relacionadas a pelo menos um dos eixos desta relação 

(quantidade de habitat versus riqueza), tendo já sido utilizadas em análises 

semelhantes na literatura (DRAKARE; LENNON; HILLEBRAND, 2006; MATTHEWS 

et al., 2014, 2016; SHENNAN-FARPÓN; VISCONTI; NORRIS, 2021).  

Também obtivemos informações relativas às espécies, como o grau de 

especialização das espécies ao habitat original e os táxons estudados. Os táxons 

estudados foram classificados como “Especialistas” e “Todas as espécies” para se 

testar as hipóteses 2 e 7. Entende-se por táxons “Especialistas” aqueles em que os 

autores explicitaram a preferência de todas espécies de um mesmo dataset pelas 

áreas de habitat originais da paisagem de estudo (e.g. espécies estritamente 

florestais em BOESING; NICHOLS; METZGER, 2018; LIMA; MARIANO-NETO, 
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2014). Já nos táxons “Todas as espécies”, as espécies seriam assim classificadas 

quando um dos seguintes casos ocorresse: 1) todas as espécies de um mesmo 

dataset foram consideradas generalistas pelos autores (e.g. ALMEIDA-GOMES et 

al., 2019; MORANTE-FILHO et al., 2015); 2) a preferência das espécies por 

determinado tipo de habitat simplesmente não foi declarada no estudo (e.g. CHONG, 

2019; STAUDE et al., 2017). Os datasets também foram classificados como 

“Plantas”, “Invertebrados” e “Vertebrados”, grandes grupos taxonômicos que 

apresentam requerimentos espaciais (e.g. áreas de vida) considerados 

suficientemente distintos para se testar as hipóteses 1 e 6, respectivamente.  

Todas as informações anteriores são fundamentais para compreender tanto a 

variação de ajuste dos diferentes datasets aos modelos clássicos de REA e ao 

modelo de um limiar contínuo, quanto o nível de sensibilidade das espécies à perda 

ou ao ganho de habitat na escala da paisagem. Com as localizações geográficas 

extraídas de cada um dos estudos, foi possível avaliar se os datasets apresentavam 

uma distribuição abrangente em diferentes sistemas ecológicos, plotando as 

coordenadas em um mapa de biomas globais (OLSON et al., 2001). Além disso, por 

meio da utilização da ferramenta “Interseção” do ArcGIS Pro em mapas globais de 

conversão de habitat e da ocorrência de glaciações, furacões e incêndios por causas 

naturais (BETTS et al., 2019), avaliamos se a paisagem de um dataset havia sofrido 

distúrbios históricos pretéritos até o ano de 2000.  

 

 

1.2.3 Análise de dados  

 

 

1.2.4 Transformação dos dados e comparação de modelos baseados em REA e em 

um limiar contínuo  

 

 

Ambos os dados da riqueza e da quantidade de habitat apresentaram 

formatos variados nos estudos: foi possível observar, por exemplo, dados de riqueza 

em log (e.g. FARNEDA et al., 2019; SOGA et al., 2015) ou padronizados 

arbitrariamente (e.g. J.V.A, FERREIRA et al., 2020; SAMNEGARD et al., 2015), 
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assim como dados de quantidade de habitat em log (e.g. MERCKX; MIRANDA; 

PEREIRA, 2019), em porcentagem de 0% a 100% (e.g. BOESING; NICHOLS; 

METZGER, 2018) ou em proporção de 0 a 1 (e.g. CHONG, 2019). Além disso, 

também observamos a riqueza como o número de espécies amostradas (e.g. 

ALMEIDA-GOMES et al., 2019; LIMA; MARIANO-NETO, 2014) e a quantidade de 

habitat em hectares (e.g. BRITO et al., 2021), ou seja, variáveis em seus valores 

brutos. Tamanha heterogeneidade exigiu aplicar algum tipo de padronização antes 

de executarmos o ajuste dos modelos matemáticos. Adotamos, portanto, 3 

possibilidades de transformação, que resultaram em 3 formatos finais de dados a 

todos os datasets para as análises subsequentes: 1) as duas variáveis 

padronizadas, em que a riqueza de espécies variou de 0 a 1, enquanto a quantidade 

de habitat de 0 a 100%; 2) os valores brutos da riqueza de espécies foram utilizados 

como variável dependente, enquanto a quantidade de habitat permaneceu 

padronizada de 0 a 100%; 3) tanto a riqueza de espécies quanto a quantidade de 

habitat foram utilizadas com seus valores brutos.  

A maioria dos datasets apresentou a riqueza de espécies em seu valor bruto 

(i.e., número de espécies) e a quantidade de habitat em cada paisagem dos 

datasets em porcentagens de 0 a 100% (formato 2). Para chegarmos ao formato 1 

de dados, primeiramente obtivemos o quociente entre a riqueza bruta de espécies 

registrada em cada paisagem e a riqueza bruta máxima registrada no mesmo 

dataset: suponha, por exemplo, que a riqueza máxima registrada na paisagem de 

um dataset fosse de 12 indivíduos. Caso em outra paisagem amostrada desta 

mesma região tivéssemos 6 indivíduos, o valor da riqueza padronizada seria de 0,5 

(=6/12). Finalmente, transformamos as porcentagens de 0 a 100% da quantidade de 

habitat em valores brutos em hectares por meio da extração posterior da área 

amostrada das paisagens em um dataset (i.e., quantidade de habitat bruta = 

porcentagem de habitat na paisagem x área em hectares da paisagem amostrada) 

(formato 3). Optamos por esses três formatos de variáveis dependentes e 

independentes por terem sido anteriormente utilizados em estudos com propostas 

metodológicas similares (MATTHEWS et al., 2014, 2016; TRIANTIS; GUILHAUMON; 

WHITTAKER, 2012).  

Para cumprir o objetivo 1 de comparar o ajuste de 20 modelos clássicos 

aplicados por Matthews et al. (2014, 2016) para descrever a REA, fizemos essa 
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comparação para cada um dos três formatos possíveis de dados dos datasets 

válidos. Esses modelos também já foram descritos e utilizados previamente na 

literatura (ver DENGLER, 2009; MATTHEWS et al., 2014, 2016; TJORVE, 2009; 

TRIANTIS; GUILHAUMON; WHITTAKER, 2012) e, com exceção do modelo linear, 

todos são ajustados por meio de regressões não-lineares, já que possuem formas 

convexas e sigmoides (MATTHEWS et al., 2019a; TJORVE; TJORVE, 2021). Além 

disso, comparamos o ajuste do modelo de um limiar contínuo aos datasets válidos 

(MATTHEWS; RIGAL, 2021). Dentre todos os tipos existentes de regressões 

piecewise comumente utilizadas na detecção de limiares, optamos apenas pelo 

modelo de um limiar contínuo pelo fato de ser o mais frequentemente aplicado na 

literatura (MATTHEWS; RIGAL, 2021; SWIFT; HANNON, 2010); por não apresentar 

descontinuidades entre os diferentes segmentos de reta que compõe a regressão 

piecewise (ver Figuras 1b e 1e em MATTHEWS; RIGAL, 2021); e também por 

considerarmos que, ao menos aos nossos dados, seria o único modelo com 

informações ecologicamente interpretáveis (ver MATTHEWS et al., 2014 e SWIFT; 

HANNON, 2010 para maiores detalhes). Também consideramos o ajuste de um 

modelo nulo (i.e., incluindo apenas o intercepto da relação entre a riqueza de 

espécies do dataset versus a quantidade de habitat) em nossas análises. É 

importante salientar que usamos apenas o formato 1 de dados (i.e., ambas as 

variáveis padronizadas) para as análises relacionadas aos objetivos posteriores 2, 3 

e 4 (Figura 1). Dentre as diferentes possibilidades de transformação de dados 

executadas em estudos semelhantes, observou-se que, quando ambas as variáveis 

são padronizadas, encontrou-se maior sensibilidade a análises de tamanho de efeito 

(MATTHEWS et al., 2016), o que motivou nossa escolha por esse tipo de formato.  

A comparação direta e simultânea do ajuste dos modelos anteriores foi feita 

através da seleção de modelos baseada no Critério de Informação de Akaike (AICc), 

na qual o modelo com menor valor de AICc é considerado aquele de melhor ajuste 

(BURNHAM; ANDERSON, 2002; SYMONDS; MOUSSALLI, 2011). Optamos 

também por executar outra seleção de modelos, mas utilizando o critério de log-

likelihood (LL), no qual os modelos complexos não são tão penalizados quanto pela 

seleção por AICc (RICHARDS, 2015). Todos esses procedimentos estatísticos foram 

realizados por meio do pacote “sars” (MATTHEWS et al., 2019a; ver a seção 

“Multimodel SAR curve” para maiores detalhes metodológicos). Utilizamos este 
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pacote não apenas por ele possibilitar o ajuste tanto de modelos clássicos quanto de 

modelos com limiares (MATTHEWS et al., 2019a; MATTHEWS; RIGAL, 2021), mas 

também por ele considerar os modelos de REA em ilhas em suas estimativas 

estatísticas, os quais se baseiam na curva de REA tipo IV de Scheiner (2003). 

Nesses modelos, cada um dos pontos de amostragem é considerado um dado 

independente dos demais pontos amostrais, o que tomamos como aplicável às 

premissas da HQH (ver em detalhes em FAHRIG, 2013). Além disso, o pacote 

também permite o cálculo do delta-AICc (ΔAICc) de cada modelo, aspecto que se 

mostrou importante na filtragem de modelos de interesse para análises estatísticas 

posteriores, como explicitado nas próximas seções. Finalmente, calculou-se a 

generalidade dos modelos, que é definida como a proporção de datasets para os 

quais um dado modelo apresentou melhor ajuste (MATTHEWS et al., 2016).  

 

 

1.2.5 Efeitos gerais da quantidade de habitat sobre a riqueza 

 

 

Para cumprir o objetivo 2 (i.e., determinar a direção dos efeitos gerais da 

quantidade de habitat sobre as comunidades na escala da paisagem), 

primeiramente ajustamos o modelo linear a todos os datasets e selecionamos 

apenas aqueles cujo delta-AICc fosse menor que dois (ΔAICc < 2) (73 datasets; ver 

Figura 1). O modelo linear foi escolhido porque foi o modelo com maior generalidade 

(ver seção “Resultados”). Além disso, ele permite comparações simples dos 

parâmetros da reta (inclinação z) sem a necessidade de transformações estatísticas 

(DENGLER, 2009; TJORVE; TJORVE, 2021). Extraímos os valores de inclinação z 

(Valor_z) do modelo linear ajustado individualmente a cada um dos datasets, valores 

que foram utilizados, em sequência, como variável dependente em um modelo linear 

generalizado misto (GLMM) que incluísse interceptos aleatórios para cada estudo 

(1|ID_Estudo), controlando, assim, o potencial efeito de não-independência dos seus 

datasets:  

 

Valor_z ~ 1 + (1|ID_Estudo) 
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Dessa forma, foi possível calcular o valor médio final da inclinação z a partir 

do modelo linear ajustado a cada um dos datasets individuais. Também conduzimos 

uma análise alternativa, na qual foi construída uma única relação linear utilizando 

todas as paisagens de todo o conjunto de datasets simultaneamente (n = 4165 

paisagens), ao invés de ajustarmos o modelo linear individualmente a cada um dos 

datasets: a variável dependente consistiu nos dados de riqueza de espécies, e a 

variável independente consistiu nos dados de quantidade de habitat (APÊNDICE A, 

Figura 15). Assim, foi possível ajustar um modelo linear generalizado misto (GLMM) 

que incluísse interceptos aleatórios para cada estudo (1|ID_Estudo) e que utilizasse 

uma distribuição de erro beta e uma função de ligação (logit), extraindo o valor da 

inclinação z desta relação. Em ambos os casos, foi possível determinar a direção do 

efeito da quantidade de habitat sobre a riqueza, se positivo (z > 0) ou negativo (z < 

0); e se este efeito era significativamente diferente de um modelo nulo proposto, no 

qual a quantidade de habitat não possuía efeito sobre a riqueza (z = 0). 

Por fim, ajustamos o modelo de um limiar contínuo a todos os datasets e 

selecionamos apenas aqueles cujo delta-AICc fosse menor que dois (ΔAICc < 2). O 

modelo de um limiar contínuo foi escolhido por ser o segundo modelo com maior 

generalidade (ver seção “Resultados”). Neste modelo, há três parâmetros de 

investigação: o valor do limiar médio (Th1, derivado do termo threshold ou limiar em 

inglês) e as inclinações do segmento de reta antes (z1) e depois (z2) do ponto de 

limiar (ver exemplos na Figura 3 de MATTHEWS; RIGAL, 2021; APÊNDICE A, 

Figura 16). Extraímos estes valores de cada dataset e uma seleção adicional foi 

feita, na qual escolhemos apenas relações em que z2 < z1 e z2 ≥ 0, uma vez que 

estávamos interessados nos casos em que as populações se mantinham 

relativamente estáveis até que se alcançasse o limiar na quantidade de habitat, a 

partir do qual haveria perda crescente de espécies (Figura 1a em SWIFT; HANNON, 

2010; APÊNDICE A, Figura 16). 17 datasets finais foram selecionados (Figura 1), 

cada um pertencendo a um estudo distinto, de modo que não foi necessário 

controlar o potencial efeito de não-independência dos seus datasets por meio de 

interceptos aleatórios. Um modelo generalizado linear (GLM) foi construído, 

utilizando como variável dependente os valores de limiar médio (Th1) obtidos do 

ajuste resultante a todos os datasets: 
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Th1 ~ 1  

 

Todas as análises anteriores foram executadas com o pacote “sars” 

(MATTHEWS et al., 2019a), “glmmTMB” (BROOKS et al., 2023), e a posterior 

visualização de resultados com o pacote “ggplot” (WICKHAM, 2016).  

 

 

1.2.6 Fatores explicativos do melhor ajuste ao modelo linear ou de um limiar 

contínuo 

 

 

 Para cumprir o objetivo 3 de determinar quais fatores explicam o porquê de 

alguns datasets se ajustarem melhor ao modelo linear ou ao de um limiar contínuo, 

ajustamos tanto o modelo linear quanto de um limiar contínuo a todos os datasets, 

separadamente. Em seguida, selecionamos apenas datasets nos quais pelo menos 

um destes modelos possuísse delta-AICc menor que dois (ΔAICc < 2) (96 datasets; 

ver Figura 1), e os classificamos binariamente em “Linear” ou “Com limiar” de acordo 

com os valores mínimos de delta-AICc do modelo de melhor ajuste (APÊNDICE A, 

Tabela 5). Construímos um modelo linear generalizado misto (GLMM) que incluísse 

interceptos aleatórios para cada estudo (1|ID_Estudo) e que utilizasse uma 

distribuição de erro binomial e uma função de ligação (logit), uma vez que os valores 

da variável dependente (Modelo_melhor_ajuste) eram discretos e variaram de 0 a 1 

(“Linear” = 0 versus “Com limiar” = 1) (CRAWLEY, 2013): 

 

Modelo_melhor_ajuste (linear ou com limiar) ~ Táxon + Spp._Espe + ampli_cover + 

log(n_paisagens) + Dist_Hist + lat + (1|ID_Estudo) 

 

 Neste GLMM, as variáveis independentes, já descritas em seção anterior, 

foram escolhidas por potencialmente afetarem a probabilidade de um tipo de modelo 

apresentar melhor ajuste, sendo listadas a seguir: táxons estudados (Táxon), o grau 

de especialização das espécies ao habitat original (Spp._Espe), a amplitude da 

porcentagem de cobertura de habitat (ampli_cover), o log do número de 

réplicas/paisagens analisadas dentro de cada dataset válido (n_paisagens), a 
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presença de distúrbios históricos (Dist_Hist) e o módulo do valor da latitude (lat). As 

únicas variáveis categóricas foram táxons, o grau de especialização das espécies ao 

habitat original e a presença de distúrbios históricos, as demais eram contínuas. 

Confirmarmos a ausência de correlação entre as variáveis independentes utilizando 

o pacote “performance” (LÜDECKE et al., 2022), mantendo, dessa forma, todas as 

variáveis para a análise.  

 Fizemos uma seleção de modelos baseado em AICc para cada um dos 

distintos GLMMs, na qual diferentes combinações das variáveis independentes 

foram criadas e comparadas, inclusive um modelo nulo. Calculamos o valor de 

importância de cada variável com base no somatório do valor de wi dos modelos 

incluindo cada variável (∑peso) e consideramos como igualmente plausíveis aqueles 

modelos que tiveram o Δi < 2 (JOHNSON; OMLAND, 2004). Além disso, também 

calculamos o poder de explicação (R²) de um GLMM global, no qual todas as 

variáveis independentes foram incluídas em resposta à riqueza de espécies. Todos 

esses procedimentos foram realizados usando os pacotes “glmmTMB” (BROOKS et 

al., 2023) e “MuMin” (BARTON, 2022).  

 

 

1.2.7 Fatores explicativos do efeito da quantidade de habitat sobre a riqueza 

 

 

 Para cumprir o objetivo 4 (i.e., determinar os fatores que regulam a 

sensibilidade da resposta), utilizamos os valores de inclinação z – gerados 

anteriormente pelo ajuste e seleção do modelo linear a todos os datasets com delta-

AICc menor que dois – para construirmos um modelo linear generalizado misto 

(GLMM) que incluísse interceptos aleatórios para cada estudo (1|ID_Estudo), com 

distribuição de erro gaussiana:   

 

Valor_z ~ Táxon + Spp._Espe + Tipo_habitat + Dist_Hist + log(lat) + (1|ID_Estudo) 

 

 Neste GLMM, Valor_z é a variável dependente, que definimos como a 

inclinação z associada à equação do modelo linear de REA. Essa inclinação pode 

ser interpretada como o grau de sensibilidade de uma comunidade biológica à 
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variação da quantidade de habitat: quanto maior o valor de z, maior será a taxa à 

qual ocorre perda ou ganho da riqueza de espécies conforme a perda ou ganho de 

habitat, respectivamente. As variáveis independentes, por sua vez, foram escolhidas 

por potencialmente afetarem os valores da inclinação z, sendo listadas a seguir: 

táxons estudados (Táxon), o grau de especialização das espécies ao habitat original 

(Spp._Espe), o tipo de habitat original do estudo (Tipo_habitat), a presença de 

distúrbios históricos (Dist_Hist) e o log do módulo do valor da latitude (lat). A variável 

contínua foi o módulo do valor da latitude, as demais eram categóricas. O teste de 

correlação entre as variáveis independentes e a seleção de modelos foram 

executados em semelhança à análise de fatores explicativos do melhor ajuste ao 

modelo de um limiar contínuo. Todos esses procedimentos foram realizados usando 

os pacotes “performance” (LÜDECKE et al., 2022), “glmmTMB” (BROOKS et al., 

2023) e “MuMin” (BARTON, 2022). 
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1.3. Resultados 

 

 

 Obtivemos um total de 2827 artigos publicados, dos quais 108 datasets 

válidos foram obtidos a partir de 59 estudos distribuídos por diversos biomas 

terrestres (Figura 2; APÊNDICE B, Tabela 6). Dos 108 datasets válidos, 59 eram de 

vertebrados, 31 de invertebrados e 18 de plantas; 27 datasets compreenderam 

espécies especialistas de habitat e 81 consideraram todas as espécies em conjunto 

(generalistas e com grau de especialização não definido). Por fim, em relação à 

caracterização da paisagem, 87 datasets eram referentes a habitats florestais e 21 a 

habitats não-florestais, enquanto as paisagens de 51 datasets sofreram distúrbios 

históricos pretéritos e 57 não sofreram (APÊNDICE B, Tabela 6). 

 

 

1.3.1 Comparação de modelos e efeitos gerais da quantidade de habitat sobre a 

riqueza de espécies 

 

 

O modelo que apresentou maior generalidade, ou melhor ajuste (menor valor 

de AICc) à maioria dos datasets, foi o linear, totalizando 19,4% (n = 21 datasets). Em 

segundo lugar, o modelo de um limiar contínuo apresentou o melhor ajuste a 18,5% 

(n = 20) dos datasets e, em sequência, o modelo nulo, com melhor ajuste a 13,9% (n 

= 15). Para o restante dos 42,6% dos datasets, 12 modelos distintos apresentaram 

melhor ajuste (Tabela 1). Por outro lado, usando a seleção de modelos por log-

likelihood, o modelo que apresentou maior generalidade foi o de um limiar contínuo, 

totalizando 95,4% (n = 103) (APÊNDICE B, Tabela 7). Os resultados anteriores 

foram obtidos por comparações com dados com ambas as variáveis dependente e 

independente padronizadas (formato 1), mas resultados semelhantes também foram 

encontrados quando diferentes transformações (i.e., formatos 2 e 3) foram aplicadas 

aos dados (APÊNDICE B, Tabelas 8 a 11).   

 

 

1.3.2 Efeitos gerais da quantidade de habitat sobre a riqueza de espécies  
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Figura 2 – Distribuição dos 59 estudos nos distintos biomas globais 

 
Legenda: a ampla distribuição dos cinquenta e nove estudos pelo globo nos permitiu comparar paisagens com distintos tipos de influência antrópica, distintos 

tipos de uso de solo e em distintos biomas, refletindo-se na composição dos habitats originais e da matriz circundante. Mapa produzido com o software 

ArcGIS Pro 3.0.1. 

Fonte: A autora, 2023 
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Tabela 1 - Porcentagem de ajuste dos diferentes modelos de relação espécies-área 

(REA) e de um limiar contínuo aos datasets 

Modelo  N° de datasets Porcentagem 

Linear 21 19.44 

Um limiar contínuo 20 18.52 

Nulo 15 13.89 

Exponencial negativo 13 12.04 

Logarítmico 9 8.33 

Potencial 6 5.56 

Monod 5 4.63 

Função persistente 2 5 4.63 

Kobayashi 3 2.78 

Weibull-3 3 2.78 

Logístico 2 1.85 

Função persistente 1 2 1.85 

Assintótico 1 0.93 

Gompertz 1 0.93 

Potencial Rosenzweig 1 0.93 

Racional 1 0.93 

Total 108 100 
 

Legenda: Todos os modelos acima apresentaram melhor ajuste a pelo menos um dos 108 datasets, 

de acordo com o critério de informação de Akaike (BURNHAM; ANDERSON, 2002; SYMONDS; 

MOUSSALLI, 2011). Os modelos que apresentaram maior generalidade foram o linear, de um limiar 

contínuo e o nulo.  

Fonte: A autora, 2023 

 

 

A quantidade de habitat teve, em média, um efeito significativo e positivo 

sobre a riqueza de espécies para os datasets selecionados pelo melhor ajuste do 

modelo linear (média do valor de z = 0.004; SE = 0.0006; p < 0.001). Em nossa 

análise alternativa na qual foi construída uma única relação linear utilizando todas as 

paisagens de todo o conjunto de datasets simultaneamente, ao invés de ajustarmos 

o modelo linear individualmente a cada um dos datasets, esse efeito também foi 

significativo e positivo (média do valor de z = 0.30; SE = 0.07; p < 0.001; APÊNDICE 
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A, Figura 15). Também foi possível detectar que o valor médio do ponto de limiar 

para os datasets selecionados pelo melhor ajuste do modelo de um limiar se situou 

em torno de 30% de quantidade de habitat (média do limiar = 29.94; SE = 5.27; p < 

0.001). 

 

 

1.3.3 Fatores explicativos do melhor ajuste ao modelo linear ou a de um limiar 

contínuo 

 

 

As variáveis independentes fixas analisadas explicaram 9,48% da variação 

dos valores dos modelos de melhor ajuste (“Linear” versus “Com limiar”) no GLMM 

que incluía todas as variáveis independentes (i.e., GLMM global; R² condicional = 

0.15; R² marginal = 0.09). Seis modelos apresentaram ΔAICc < 2, sendo que o mais 

plausível incluiu o número de paisagens analisadas e a presença de distúrbios 

históricos (AICc = 126.7, wi = 0.12; Tabela 2). Entretanto, o modelo nulo também foi 

plausível dentro desta seleção (AICc = 127.1, wi = 0.08; Tabela 2). As variáveis de 

maior importância foram a presença de distúrbios históricos (Σwi = 0.62) e o número 

de paisagens analisadas (Σwi = 0.48).  

 

 

1.3.4 Fatores explicativos do efeito positivo da quantidade de habitat sobre a riqueza 

de espécies 

 

 

 As variáveis independentes fixas analisadas explicaram 11% da variação do 

parâmetro z entre os datasets no GLMM global (R² condicional = 0.11; R² marginal = 

0.11). Seis modelos apresentaram ΔAICc < 2, sendo que o modelo mais plausível 

para explicar a variação do z foi o nulo (AICc = -551.8, wi = 0.12; Tabela 3). As 

variáveis de maior importância foram o módulo da latitude (Σwi = 0.43) e o tipo de 

habitat (Σwi = 0.36).  

 



 

48 
    

 
 

Tabela 2 – Resultado da seleção de modelos utilizando o GLMM com distribuição de 

erro binomial (“Linear” = 0 versus “Com limiar” = 1) 

Modelo Int Variáveis independentes df logLik AICc Delta Wi 

11 -1.94 Número de paisagens 
analisadas + Distúrbios 
históricos 

4 -59.11 126.7 0.00 0.12 

9 -0.30 Distúrbios históricos 3 -60.40 127.0 0.38 0.10 

Nulo -0.66 __ 2 -61.70 127.1 0.87 0.08 

3 -2.05 Número de paisagens 
analisadas 

3 -60.90 128.0 1.39 0.06 

10 -0.61 Módulo da Latitude + Distúrbios 
históricos 

4 -60.06 128.1 1.89 0.05 

13 -2.44 Amplitude da porcentagem de 
cobertura + Distúrbios históricos 

4 -60.11 128.1 1.98 0.04 

 

Legenda: Os resultados são referentes aos cinco modelos de melhor ajuste e ao modelo nulo (que 

não possui variáveis independentes). O ajuste dos modelos com diferentes combinações de variáveis 

independentes foi comparado através da seleção de modelos baseada no AICc. Int, valor do 

intercepto; df, graus de liberdade; logLik, logLikelihood (verossimilhança) do modelo; AICc, Critério de 

Informação de Akaike corrigido; delta, máximo AICc - mínimo AICc; wi, peso do Critério de Akaike. 

Fonte: A autora, 2023 

 

Tabela 3 – Resultado da seleção de modelos utilizando o GLMM com valores do 

parâmetro z (continua) 

Modelo Int Variáveis independentes df logLik AICc Delta Wi 

Nulo 0.003 __ 3 279.0 -551.8 0.00 0.12 

5 0.006 Módulo da Latitude + Distúrbios 
históricos 

4 279.9 -551.2 0.48 0.09 

6 0.006 Módulo da Latitude + Tipo de 
Habitat 

5 280.7 -550.6 1.20 0.06 

9 0.004 Distúrbios históricos 4 279.5 -550.4 1.41 0.06 

2 0.003 Tipo de Habitat 4 279.5 -549.9 1.43 0.04 

17 0.004 Grau de especialização 4 279.2 -549.5 1.88 0.04 
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Tabela 3 – Resultado da seleção de modelos utilizando o GLMM com valores do 

parâmetro z (conclusão) 

Legenda: Os resultados são referentes ao modelo nulo (que não possui variáveis independentes) e 

aos cinco modelos de melhor ajuste. O ajuste dos modelos com diferentes combinações de variáveis 

independentes foi comparado através da seleção de modelos baseada no AICc. Int, valor do 

intercepto; df, graus de liberdade; logLik, logLikelihood (verossimilhança) do modelo; AICc, Critério de 

Informação de Akaike corrigido; delta, máximo AICc - mínimo AICc; wi, peso do Critério de Akaike. 

Fonte: A autora, 2023 
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1.4. Discussão 

 

  

 Em geral, foi possível observar que dois modelos com premissas muito 

distintas apresentaram melhor ajuste à maioria dos datasets, independentemente do 

tipo de transformação aplicada aos dados (Tabela 1; APÊNDICE B, Tabelas 8 a 11): 

enquanto o modelo linear assume uma perda de espécies a uma taxa constante em 

resposta à diminuição da quantidade de habitat, o modelo de um limiar contínuo 

prevê a diminuição abrupta da riqueza abaixo dos níveis de limiar da quantidade de 

habitat (SWIFT; HANNON, 2010). De fato, um bom ajuste dos modelos linear e com 

limiares já foi observado não apenas em estudos empíricos (e.g. LIMA; MARIANO-

NETO, 2014; MATTHEWS et al., 2014), mas também em simulações (e.g. KING; 

WITH, 2002; FAHRIG, 1997; JAGER; CARR; EFROYMSON, 2006; 

RUCKELSHAUS; HARTWAY; KAREIVA, 1997; SCHROTT; WITH; KING, 2005). Em 

estudos de simulação que investigam a relação entre a proporção de habitat e 

possíveis respostas ecológicas, é possível encontrar efeitos de variáveis como o 

sucesso de dispersão (e.g. KING; WITH, 2002; RUCKELSHAUS; HARTWAY; 

KAREIVA, 1997), parâmetros demográficos (e.g. JAGER; CARR; EFROYMSON, 

2006; SCHROTT; WITH; KING, 2005) e a probabilidade de persistência de espécies 

(e.g. FAHRIG, 1997; JAGER; CARR; EFROYMSON, 2006) sendo utilizadas como 

variáveis resposta mais frequentemente do que em estudos empíricos, mesmo 

aqueles que envolvem ambientes controlados (e.g. SUMMERVILLE; CRIST, 2001; 

WITH, 2016). Estas variáveis, inclusive, contribuíram para explicar o porquê dos 

modelos com limiares se ajustarem com maior frequência a dados gerados por 

simulação do que a dados provenientes de estudos empíricos (ver Tabelas 1 a 3 em 

SWIFT; HANNON, 2010).  

Neste contexto, o número limitado de variáveis relacionadas à caracterização 

das espécies (i.e., classificação do táxon e do grau de especialização, Figura 1) do 

nosso estudo provavelmente contribuiu para que não conseguíssemos explicar o 

porquê de alguns datasets se ajustarem melhor ao modelo linear ou ao de um limiar 

contínuo. Analogamente, essa limitação pode também ter afetado nossas análises 

de resposta de sensibilidade de resposta das comunidades biológicas à variação da 

quantidade de habitat. Ainda assim, foi possível detectar um efeito médio positivo da 
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quantidade de habitat sobre a riqueza de espécies, como postulado por Fahrig 

(2013, 2017). A diferença nos valores do parâmetro z médio final entre todos os 

datasets (ver seção “Efeitos gerais da quantidade de habitat sobre a riqueza” em 

“Materiais e Métodos”) e da relação com todas as paisagens simultaneamente 

analisadas (APÊNDICE A, Figura 15) mostra, inclusive, a importância de análises 

alternativas para uma compreensão mais completa das respostas das comunidades 

biológicas à perda de habitat. Além disso, detectamos para os datasets válidos em 

nossa seleção um valor médio de ponto de limiar de 30%, já estipulado por diversos 

autores (BANKS-LEITE et al., 2014; ESTAVILLO; PARDINI; ROCHA, 2013; LIMA; 

MARIANO-NETO, 2014). Esses dois resultados, o efeito médio positivo da 

quantidade de habitat sobre a riqueza de espécies e a detecção de um ponto de 

limiar próximo a 30%, possuem grande relevância para o âmbito da conservação, 

pois estão diretamente relacionados a diretrizes recentemente sugeridas no manejo 

de paisagens que maximizem a biodiversidade (ARROYO-RODRÍGUEZ et al., 2020, 

2021). 

 

 

1.4.1 Da escala da mancha à escala da paisagem: comparando os diferentes ajustes 

de modelos  

 

 

 Desde os primórdios do desenvolvimento da REA, encontrar um único modelo 

que explique a variação da riqueza de espécies no espaço tem sido um desafio 

constante: enquanto Arrhenius (1921) demonstrava em seu trabalho seminal que o 

melhor modelo a ser aplicado a dados de REA seria o potencial, Gleason (1922) 

defendia o uso de uma equação exponencial. Embora o argumento de Gleason 

residisse no fato do modelo exponencial não superestimar o número de espécies em 

grandes áreas como o modelo potencial (TJORVE; MATTHEWS; WHITTAKER, 

2021), várias meta-análises na escala da mancha indicam que o modelo de melhor 

ajuste a dados empíricos de REA seria justamente o potencial (DENGLER, 2009; 

MATTHEWS et al., 2016; TJORVE, 2009; TRIANTIS; GUILHAUMON; WHITTAKER, 

2012). Não apenas isso, modelos em formato sigmoide, como o logarítmico, também 

possuiriam ajuste muito limitado a esse tipo de dado (HE; LEGENDRE, 1996; 
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MATTHEWS et al., 2016; TRIANTIS; GUILHAUMON; WHITTAKER, 2012). 

Finalmente, ainda em relação à escala da mancha, defende-se a ideia de que 

modelos muito complexos, como aqueles com diversos parâmetros (e.g. modelos 

sigmoides como o logístico e modelos com limiares), raramente apresentariam bom 

ajuste a dados empíricos de REA (MATTHEWS et al., 2014, 2016), e que a 

transformação dos dados em eixos com variáveis padronizadas ou 

semipadronizadas em log seria de importância fundamental para a detecção dos 

padrões resultantes. Discute-se, por exemplo, que modelos com limiares seriam 

mais comuns com variáveis brutas, e o modelo potencial mais comum com variáveis 

padronizadas (e.g. MATTHEWS et al., 2014, 2016; TJORVE, 2009).  

Nossos resultados divergem em alguns pontos citados anteriormente. Em 

primeiro lugar, o modelo que apresentou maior generalidade foi o linear, seguido do 

modelo de um limiar contínuo, sendo que o modelo potencial apresentou 

generalidade de apenas 5,56% (Tabela 1). Como já mencionado no parágrafo 

introdutório da discussão, um bom ajuste dos modelos linear e com limiares foi de 

fato observado em estudos empíricos (e.g. LIMA; MARIANO-NETO, 2014; 

MATTHEWS et al., 2014). Entretanto, ao contrário do modelo linear, o de um limiar 

contínuo se trata de um modelo complexo que implica o cálculo de intervalos de 

confiança próximos ao ponto de limiar (MATTHEWS; RIGAL, 2021). Nos resultados 

obtidos a partir da seleção de modelos por log-likelihood, o modelo de um limiar 

contínuo inclusive foi o que apresentou maior generalidade (APÊNDICE B, Tabela 

7). Isso indica que o tipo de seleção de modelos utilizado para análises de REA 

possui importância fundamental na detecção dos padrões emergentes. Em segundo 

lugar, a generalidade dos modelos encontrada para ambas as variáveis 

transformadas (formato 1) do nosso estudo manteve-se nos demais formatos de 

transformação dos dados (formatos 2 e 3), indicando que o melhor ajuste dos 

modelos linear e de um limiar contínuo é um padrão consistente (Tabela 1; 

APÊNDICE B, Tabelas 8 a 11). Todos os resultados anteriores reforçam não apenas 

a concepção de que a resposta da riqueza de espécies à variação da quantidade de 

habitat na escala da mancha não deve ser totalmente extrapolada para a escala da 

paisagem (FAHRIG, 2013, 2020; FAHRIG et al., 2019), mas também de que os 

próprios modelos explicativos de REA podem se modificar de acordo com a escala 

espacial analisada (LOMOLINO, 2021; TJORVE; TJORVE, 2021). 



 

53 
    

 
 

No entanto, assim como já descrito na escala da mancha, é possível observar 

que modelos sigmoides complexos possuem generalidade limitada aos nossos 

datasets (e.g. Gompertz, Função persistente 2, Logístico, Weibull-3 na Tabela 1; 

para uma relação mais detalhada dos modelos sigmoides e convexos, ver Tabela 1 

em Matthews et al., 2019a). Uma das razões para o ajuste limitado de modelos 

sigmoides na escala da mancha é o chamado “efeito das ilhas pequenas” (“small-

island effect”, sensu LOMOLINO, 2000): este efeito ocorreria devido à não inclusão 

de ilhas muito pequenas em análises de REA, seja por uma questão amostral ou por 

serem excluídas por não terem, ou terem poucos, indivíduos presentes. Isso 

acabaria por linearizar ou “achatar” curvas que deveriam apresentar um formato 

sigmoide, ou “em S” (LOMOLINO, 2000; LOMOLINO; WEISER, 2001; TJORVE, 

2009, 2010; TJORVE; TURNER, 2009; ver Figuras 7.1c e d em TJORVE; TJORVE, 

2021). Inicialmente, esse mecanismo poderia ser extrapolado para a escala da 

paisagem, explicando o padrão de generalidade do modelo linear encontrado em 

nosso estudo. Porém, grande parte dos nossos datasets apresentou grande 

amplitude de variação da cobertura de habitat (APÊNDICE B, Tabela 6), o que 

significa a inclusão de paisagens com quantidades de habitat muito reduzidas, em 

analogia às ilhas pequenas. Nesse sentido, um mecanismo mais convincente para 

explicar o padrão de generalidade do modelo linear seria de que paisagens como as 

dos nossos datasets diluiriam as probabilidades de extinção de populações locais, 

devido à potencial conectividade de múltiplas manchas de habitat, mesmo quando 

escassas e com pouca riqueza de espécies (FAHRIG, 2017; FAHRIG et al., 2022; 

RSZANGOLIES; ROHWÄDER; JELTSCH, 2022). Dessa forma, haveria poucas 

paisagens com registros de “0” riqueza de espécies por dataset para fazer com que 

o modelo tomasse um formato em “S”, característico dos modelos sigmoides (Figura 

3).   

Esse mecanismo derivado da diluição da probabilidade de extinção poderia 

explicar, por exemplo, o porquê de o modelo linear e o exponencial negativo - um 

modelo convexo - terem apresentado grande generalidade (Figura 3). Entretanto, o 

segundo melhor ajuste dos modelos de um limiar contínuo vai de encontro a essa 

ideia, já que implicaria em uma mudança abrupta na resposta biodiversidade à 

quantidade de habitat na escala da paisagem (ANDRÉN, 1994; ESTAVILLO; 

PARDINI; ROCHA, 2013; FAHRIG, 2003; PARDINI et al., 2010; TOMS;   
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Figura 3 – Diferenças das análises nas escalas da mancha e da paisagem 

 

Legenda: a) esquema representando, acima, uma amostragem na escala da mancha, na qual 

necessariamente a quantidade de habitat será equivalente à área da mancha amostrada; abaixo, 

observa-se um gráfico com a expectativa do melhor ajuste do modelo linear devido à ausência de 

manchas pequenas amostradas, no qual cada ponto em vermelho corresponde a uma mancha 

analisada em uma paisagem hipotética (n = 12); b) esquema que representa uma amostragem na 

escala da paisagem, na qual a quantidade de habitat será equivalente à soma da área 

interseccionada de todas as manchas pelo buffer em cinza (acima); a expectativa gráfica do melhor 

ajuste do modelo linear, na qual cada ponto em vermelho corresponde a uma paisagem analisada de 

uma região hipotética (abaixo, n = 12). Observe que, no caso da análise na escala da paisagem, o 

melhor ajuste do modelo linear não se dá pela ausência de paisagens com pouca quantidade de 

habitat, mas sim porque estas paisagens sustentam populações, mesmo que pequenas, devido à 

diluição da probabilidade de extinção proporcionada por uma conectividade entre fragmentos 

remanescentes. Dessa forma, não há paisagens com registros de “0” riqueza de espécies o suficiente 

por dataset para fazer com que o modelo tome um formato em “S”, característico dos modelos 

sigmoides. 

Fonte: A autora, 2023 

 

LESPERANCE, 2003). No caso específico do nosso estudo, é necessário salientar 

que mesmo utilizando apenas o modelo de um limiar contínuo por considerarmos 
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que traria resultados ecologicamente interpretáveis, ainda assim o ajuste deste 

modelo aos datasets pode se dar puramente por razões estatísticas, sem um 

mecanismo biológico subjacente (MATTHEWS et al., 2014; MATTHEWS; RIGAL, 

2021). A necessidade do uso com cautela dos modelos com limiares já havia sido 

mencionada em estudos prévios (BANKS-LEITE et al., 2021; MATTHEWS et al., 

2014), e seu melhor ajuste por motivos estatísticos pode ter sido também uma das 

razões pelas quais não foi possível determinar os mecanismos biológicos por trás do 

ajuste de alguns datasets ao modelo linear ou ao de um limiar contínuo (Tabela 2). 

Uma alternativa futura seria, em semelhança a Matthews et al. (2016), utilizar 

análises multivariadas na tentativa de explicar o ajuste de cada tipo de modelo aos 

datasets. Para isso, uma classificação mais abrangente dos modelos em grandes 

grupos (i.e, lineares, convexos, sigmoides e com limiares) talvez pudesse trazer 

resultados mais conclusivos quanto às explicações ecológicas a esse ajuste.  

 

  

1.4.2 Quanto mais, melhor? Quão geral é a resposta da riqueza de espécies à 

quantidade de habitat na paisagem 

 

  

 Inicialmente, somos levados e pensar que a resposta média geral positiva da 

riqueza de espécies à quantidade de habitat nas paisagens corrobora o pressuposto 

da HQH de que a quantidade de habitat possui efeitos positivos sobre as espécies, 

independentemente da configuração espacial dos fragmentos analisados (FAHRIG, 

2013). O presente resultado poderia trazer, então, duas implicações potenciais, uma 

teórica e outra prática, respectivamente: 1) apenas uma variável, a quantidade de 

habitat, poderia ser empregada em substituição ao tamanho e isolamento de 

manchas para predizer a riqueza em paisagens fragmentadas, como assumido e 

defendido pela HQH (FAHRIG, 2013); 2) o aumento da quantidade de habitat em 

reservas acarretaria, em média, no aumento da riqueza de espécies, 

independentemente do aumento ou não da conectividade entre fragmentos por meio 

de corredores ecológicos (FAHRIG, 2013). Além disso, o fato de termos encontrado 

um valor médio de limiar para diferentes espécies de aproximadamente 30% 

também reforça o conceito de que, em qualquer circunstância, quanto mais habitat, 

melhor para a conservação das comunidades biológicas. Inclusive, a ideia de 
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maximizar a quantidade de habitat sempre que possível, e estar em uma 

porcentagem mínima de 40% na paisagem para a viabilidades das populações 

biológicas, foram diretrizes recentemente sugeridas por Arroyo-Rodríguez et al. 

(2020, 2021). 

 É preciso, antes de tudo, analisar criticamente os aspectos levantados 

anteriormente: para confirmar se o pressuposto da HQH de que a quantidade de 

habitat poderia substituir o tamanho e isolamento de manchas na estruturação de 

comunidades é verdadeiro, é necessário assumir que os testes de REA sejam 

representados por relações simples e linearizadas (CAMARGO; BOUCHER-

LALONDE; CURIE, 2018; FAHRIG, 2013; MERCKX; MIRANDA; PEREIRA, 2019; 

MELO et al., 2017; ver meta-análise de WATLING et al., 2020). Como discutido na 

seção anterior, apesar do modelo linear ter de fato apresentado a maior 

generalidade, modelos convexos e alguns complexos também apresentaram bom 

ajuste aos nossos datasets. Reduzir todas as análises da resposta da riqueza de 

espécies à quantidade de habitat apenas e sempre ao modelo linear seria, portanto, 

uma simplificação da realidade. Além disso, como já sugerido na escala da 

paisagem, é possível que o melhor ajuste do modelo linear ocorra devido justamente 

ao papel da conectividade entre fragmentos, responsável por diluir as probabilidades 

de extinção (Figura 3). Por essas razões, utilizar a filosofia de “quanto mais, melhor” 

deve ser feita com cautela, principalmente quando, ao observamos graficamente as 

paisagens derivadas dos nossos datasets, é possível detectar com frequência 

paisagens com grandes quantidades de habitat, mas pouca riqueza de espécies 

(pontos abaixo e à direita do eixo x; APÊNDICE A, Figura 15). 

 Finalmente, encontramos um valor de limiar médio de aproximadamente 30% 

que se assemelha a estudos anteriores (BANKS-LEITE et al., 2014; ESTAVILLO; 

PARDINI; ROCHA, 2013; LIMA; MARIANO-NETO, 2014), e que, por ser comum a 

espécies de todos os táxons (APÊNDICE B, Tabela 6), potencialmente reflete que 

características geométricas das paisagens sejam as definidoras deste valor médio 

(SWIFT; HANNON, 2010; VILLARD; METZGER, 2014). A utilização da quantidade 

de habitat padronizada em porcentagem foi fundamental para obter este valor, uma 

vez que a utilização de valores brutos em hectares pode dificultar a obtenção de 

uma média final comum para diferentes táxons, como foi observado na escala da 

mancha (MATTHEWS et al., 2014). Entretanto, é notável que o valor de limiar seja 
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derivado de apenas 15,7% dos 108 datasets iniciais (17 datasets; Figura 1). Isso 

significa que os casos nos quais as populações se mantinham relativamente 

estáveis até que se alcançasse o limiar na quantidade de habitat foram pouco 

frequentes quando ajustamos apenas o modelo de um limiar contínuo aos datasets 

(ver seção “Efeitos gerais da quantidade de habitat sobre a riqueza” em “Materiais e 

Métodos” para maiores detalhes; APÊNDICE A, Figura 16).  

O fato de o valor de limiar ser derivado de apenas 17 datasets indica que 

limiares com mecanismos biológicos subjacentes, embora com valores bem 

definidos entre 30 e 40%, talvez não sejam tão comuns quanto supúnhamos, e que, 

sem uma seleção mais fina dos parâmetros definidores do modelo (e.g. valores de 

z1 e z2), o ajuste dos modelos com limiares se dê por razões puramente estatísticas 

(HILLEBRAND et al., 2020; MATTHEWS et al., 2014; MATTHEWS; RIGAL, 2021). 

Porém, defendemos que este ajuste fino dos modelos com limiares, tão pouco 

frequente na literatura, seja feito. Em estudos recentes discute-se, por exemplo, que 

a aplicação dos limiares em escala global seria limitada, uma vez que seus valores 

de limiar provêm em sua maioria em estudos empíricos de áreas tropicais, em 

especial a Mata Atlântica brasileira (BANKS-LEITE et al., 2021; SHENNAN-

FARPÓN; VISCONTI; NORRIS, 2021). Ao ajustarmos o modelo de um limiar 

contínuo aos nossos datasets, não ficamos restritos apenas aos resultados 

reportados pelos autores de estudos empíricos, e encontramos que muitos datasets 

em regiões temperadas também apresentaram valores válidos de limiares 

(APÊNDICE B, Tabela 6). Isso indica que mais esforços em relação a essa temática 

devem ser feitos para definir, de fato, o papel dos limiares na conservação e na 

estruturação de comunidades. 

  

 

1.4.3 Por que é tão difícil determinar a sensibilidade da resposta da riqueza de 

espécies à quantidade de habitat? 

 

 

 Inúmeros estudos indicam que a sensibilidade da resposta da riqueza de 

espécies à quantidade de habitat, ao menos na escala da mancha, é influenciada 

tanto por características relacionadas às espécies quanto às próprias paisagens. 
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Fatores como tamanho corporal e classificação do táxon, latitude, tipos de habitat e 

a amplitude do tamanho de manchas analisadas influenciaram não apenas os 

valores de inclinação z, mas, em alguns casos, também do próprio intercepto c de 

REA (DRAKARE; LENNON; HILLEBRAND, 2006; MATTHEWS et al., 2014, 2019b, 

2021). Portanto, é surpreendente que nenhuma variável que utilizamos tenha 

detectado uma sensibilidade de resposta diferenciada na escala da paisagem 

(Tabela 3). A opção de não analisarmos em conjunto o intercepto c, assim como as 

limitadas variáveis disponíveis relacionadas à caracterização das espécies e a 

ocorrência de várias paisagens sem a presença de indivíduos (pontos com valor “0” 

no eixo x; APÊNDICE A, Figura 15), pode não ter contribuído para que 

encontrássemos essa sensibilidade de resposta diferenciada. Na verdade, a 

aplicação de um modelo global baseado em análises de caminhos, em semelhança 

a Matthews et al. (2019b, 2021), poderia ser uma alternativa metodológica ao nosso 

estudo. Segundo esses autores, a aplicação de um modelo baseado em análise de 

caminhos aumentou o poder de explicação (R²) da variação observada em 

parâmetros relacionados à REA na escala da mancha, e detectou que havia uma 

interação negativa entre os valores de inclinação z e do intercepto c, algo a ser 

considerado em trabalhos futuros na escala da paisagem.    

 Entretanto, mesmo com o modelo global de Matthews et al. (2021), quando os 

autores analisaram datasets provenientes de paisagens fragmentadas em ambientes 

terrestres, a variação dos valores da inclinação z foi pouco explicada pelas variáveis 

de interesse (R² = 0.14). Essa limitação é ainda mais evidente quando comparada 

ao alto valor que foi obtido com datasets provenientes de arquipélagos verdadeiros 

(R² = 0.82). Neste contexto, assume-se que sistemas como paisagens fragmentadas 

terrestres possuam pressões antropogênicas específicas e muitas vezes inviáveis de 

se quantificar, como a caça e efeitos da matriz (MATTHEWS, 2015; MATTHEWS et 

al., 2021). Em nosso estudo, por exemplo, o impacto da matriz não foi acessado 

justamente porque os usos de solo em paisagens de uma mesma região em um 

dataset poderiam ser muito distintos, mesmo após uma cuidadosa curadoria de 

dados (e.g. CORRO et al., 2019). Essa incompatibilidade entre o que é analisado na 

escala da paisagem e da região (que contém um conjunto de paisagens) foi inclusive 

discutido recentemente à luz dos limiares na quantidade de habitat, em que se 
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questionou se padrões encontrados na escala da paisagem poderiam ser 

extrapolados à escala regional (SHENNAN-FARPÓN; VISCONTI; NORRIS, 2021).  

Por fim, devido à própria natureza do nosso trabalho de ajuste de diversos 

modelos baseados em REA e em limiares, haverá sempre uma dicotomia entre a 

generalidade e a precisão dos modelos. Alguns autores defendem que datasets 

provenientes de REA sejam analisados caso a caso, e que, para modelos convexos 

e sigmoides, a resposta das comunidades biológicas ao ganho e perda de habitat 

seja analisada por meio de equações diferenciais (TJORVE; TJORVE, 2021). Além 

disso, por definição, REAs são expressões algorítmicas resultantes de uma 

combinação de distintas variáveis, que podem possuir efeitos antagônicos uma em 

relação à outra na definição do formato de uma curva de REA. O efeito de ilhas 

pequenas que faz a curva de REA tender a um formato sigmoide, assim como o 

efeito de maior agregação de indivíduos em grandes fragmentos que faz a curva de 

REA tender a um formato convexo, por exemplo, podem estar presentes em uma 

mesma paisagem analisada: o resultado final, neste caso, poderia ser uma 

linearização final da curva de REA (TJORVE; TJORVE, 2021). Todos esses fatores 

de confusão não apenas afetam o formato de REAs, mas a própria capacidade de 

se encontrar respostas quanto à sensibilidade da resposta das comunidades 

biológicas à variação da quantidade de habitat, e devem ser levados em conta 

quando dificuldades em análises futuras na escala da paisagem surgirem. 

Entretanto, devemos também considerar a possibilidade final de que as 

comunidades são mais sensíveis à perda de habitat na escala da mancha do que na 

da paisagem, o que poderia configurar em mais uma diferença entre os efeitos 

detectados nessas escalas.  
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1.5 Conclusão 

 

 

 A grande contribuição deste trabalho reside no fato de mostrar que a resposta 

das comunidades biológicas ao ganho e perda de habitat varia conforme a escala 

espacial utilizada. Enquanto o modelo potencial continua a ser o mais aplicado na 

escala da mancha (e.g. MATTHEWS et al., 2016), dando suporte teórico a grandes 

hipóteses de estruturação de comunidades como a TBI, observamos que este 

mesmo modelo possui generalidade limitada a dados na escala da paisagem. Nos 

nossos resultados, o modelo linear e de um limiar contínuo apresentaram melhor 

ajuste aos datasets, embora eles tenham possuído importância limitada para a 

compreensão da sensibilidade da resposta da riqueza de espécies à variação da 

quantidade de habitat, mais uma diferença em relação a resultados encontrados na 

escala da mancha. Além disso, contribuímos à ecologia teórica ao mostrar que a 

linearização de curvas de REA em diferentes escalas pode ser potencialmente 

explicada por mecanismos distintos e que, na verdade, estes mecanismos não 

necessariamente se anulam. Analisar como esses efeitos e mecanismos interagem 

entre si em detalhes pode ser um passo importante para a confirmação definitiva da 

HQH.  

 Embora inicialmente nossos efeitos gerais encontrados possam ter apoiado 

um grande número de premissas da HQH e do uso de um valor médio de limiar na 

quantidade de habitat, mostramos algumas fragilidades relacionadas a essas 

hipóteses com nossos resultados e que a sua utilização deve ser feita com cuidado, 

principalmente dentro da perspectiva de manejo e planejamento de paisagens que 

maximizem a biodiversidade. É possível que, mais importante do que determinar a 

quantidade de habitat ideal, seja observar as condições das populações locais em 

cada paisagem analisada, se em declínio ou em crescimento, possa trazer 

conclusões mais assertivas para a preservação das espécies a longo prazo aos 

tomadores de decisão. Ainda assim, defendemos o uso de parâmetros como a perda 

de espécies resultante da perda de habitat advinda do modelo linear e de valores 

médios de limiar para diversos táxons, que podem ser úteis ao trazer uma estimativa 

de impactos antropogênicos sobre a biodiversidade global, como será discutido em 

detalhes no Capítulo 2.  
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2 Aplicando padrões de resposta das comunidades biológicas à perda de 

habitat na conservação: um estudo de caso em Áreas de Proteção globais 

 

 

2.1 Introdução 

    

  

 Nas últimas décadas, governos de diversos países têm adotado diferentes 

estratégias, assim como assinado acordos multilaterais, para deter o avanço da 

perda de habitat e da consequente perda de riqueza de espécies em seus territórios 

(ADAMS, 2004; KRONER et al., 2019; MARCO et al., 2015; RANDS et al., 2010). 

Em 2010, os 193 participantes da Convenção de Biodiversidade Biológica (CBB), 

criada pela Organização das Nações Unidas (ONU), se comprometeram a atingir 

vinte objetivos relacionados à redução desta perda de biodiversidade até 2020, 

conhecidos como “Objetivos da Biodiversidade de Aichi” (CBD, 2010). Neste 

contexto, parques nacionais, reservas naturais e outras Áreas de Proteção (APs) 

tiveram um papel de destaque nas negociações: a CBB determinou como o 11º 

Objetivo de Aichi que 17% e 10% das áreas terrestre e marinha mundiais, 

respectivamente, deveriam ser protegidas (em contraste com os 12.7% e 4% de até 

então em 2010) (CBD, 2010; IUCN; UNEP, 2011; MARCO et al., 2015; WOODLEY 

et al., 2012). A importância relevante das APs dentro dos Objetivos de Aichi não é 

ao acaso: quando bem geridas, elas configuram como importantes instrumentos 

políticos para garantir a conservação da biodiversidade global (GELDMANN et al., 

2013; GRAY et al., 2016; JOPPA; PFAFF, 2010; LAURANCE et al., 2012; LESTER 

et al., 2009; PACIFICI; MARCO; WATSON, 2020), sendo recorrentemente utilizadas 

para a conservação de áreas de interesse (NAUGHTON-TREVES; HOLLAND; 

BRANDON, 2005; WATSON et al., 2015). De fato, a própria história das APs 

perpassa pela mudança de paradigma da sua concepção inicial para fins estéticos e 

culturais, com a criação do Parque Nacional de Yellowstone em 1872, até o ideal 

atual de proteção de espécies e serviços ecossistêmicos essenciais (WATSON et 

al., 2015). 

A proposição de APs deveria se dar por meio da aplicação de algoritmos 

computacionais e processos participativos decisórios, que priorizam áreas para a 

conservação das espécies no espaço de acordo com critérios socioeconômicos, 
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ecológicos e biogeográficos (ASAAD et al., 2017; JOPPA, 2010; KIM et al., 2014; 

STEPHANSON; MASCIA, 2014; SYMES et al., 2017; TESFAW et al., 2018; 

VENTER et al., 2014). Dentro deste contexto de expansão de APs devido ao 11º 

Objetivo de Aichi, diversos estudos analisaram os trade-offs entre os benefícios para 

a biodiversidade e os custos e ônus para o desenvolvimento econômico no processo 

de priorização espacial para APs (VISCONTI et al., 2015; TESFAW et al., 2018; 

VENTER et al., 2014; WATSON et al., 2016). Apesar de o número de APs terrestres 

e marinhas efetivamente ter aumentado devido ao 11º Objetivo (BUTCHART et al., 

2015; GELDMANN et al., 2019; UNEP; IUCN; NGS, 2018), esse aumento não foi 

suficiente para que o Objetivo fosse integralmente alcançado (GANNON et al., 2017; 

UNEP; IUCN, 2021), gerando críticas a políticas que focavam em quantidade ao 

invés de qualidade (COLLEN; NICHOLSON, 2014; JOPPA; PFFAF, 2009). Para 

além da falta de conectividade entre APs (WARD et al., 2020), um dos principais 

problemas detectados, frequentemente, era de que novas APs seriam alocadas em 

localidades remotas, geralmente mais baratas, mas também sob baixas pressões de 

desmatamento, o que acarretaria na diminuição do seu real valor para a 

conservação. Esse padrão já havia sido observado para APs implementadas no 

passado e se repetiu em vários casos ao longo da década de 2010 (JOPPA; PFFAF, 

2009; NAUGHTON-TREVES; HOLLAND; BRANDON, 2005). 

Essa diminuição do valor de conservação de APs é um dos principais motivos 

para que não haja garantia de que APs estabelecidas no passado permaneçam 

intactas ao longo do tempo. Neste sentido, diferentes esferas governamentais em 

vários países têm tomado medidas legais para facilitar o acesso a recursos naturais 

de interesse econômico dentro de APs e de atender a pressões locais sobre a posse 

de terras (ADAMS, 2004; BERNARD; PENNA; ARAÚJO, 2014; KRONER et al., 

2019; MARQUES; PERES, 2015; MASCIA; PAILLER, 2011; MASCIA et al., 2014; 

SYMES et al., 2015). Uma dessas medidas implica o aumento da intensidade do uso 

antrópico em APs (downgrading), sendo o caso, por exemplo, do Parque Nacional 

de Yosemite nos EUA, em 1892: seu status inicial de proteção integral foi 

flexibilizado para que autoestradas e ferrovias fossem construídas e operadas em 

extensões do seu interior anteriormente proibidas a atividades humanas de alto 

impacto (KRONER; KRITHIVASAN; MASCIA, 2016; QIN et al., 2019). Em outro 

exemplo, um mesmo conjunto de APs na Austrália também sofreu sucessivos 
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downgradings, primeiramente direcionados para o desenvolvimento de atividades 

turísticas, e posteriormente para operações como a mineração, aumentando, 

portanto, a magnitude do impacto do uso antrópico dentro de suas fronteiras físicas 

(COOK et al., 2017; MASCIA et al., 2021). Outra medida legal adotada por esferas 

governamentais é relacionada à diminuição da área original de APs devido à excisão 

de terras ou áreas alagadas/marinhas dentro de seus limites legais (downsizing), 

que também ocorreu ao Parque Nacional de Yosemite, em 1905 (KRONER; 

KRITHIVASAN; MASCIA, 2016; QIN et al., 2019). Finalmente, uma AP também pode 

sofrer extinção legal completa (degazettement), como o caso emblemático do 

Parque Nacional das Sete Quedas no Brasil, em 1982, que possibilitou o avanço 

controverso da construção da hidrelétrica de Itaipu (MASCIA et al., 2021). Essas 

medidas são conhecidas em conjunto como PADDDs (Protected Area downgrading, 

downsizing and degazettement) (ver maiores detalhes em KRONER et al., 2019; 

MASCIA; PAILLER, 2011; MASCIA et al., 2014).  

Juridicamente, um evento PADDD é geralmente proposto por uma autoridade 

governamental relevante, como o Parlamento, Congresso ou Senado, para então, 

apenas após os trâmites legais necessários à sua aprovação, ser oficialmente 

promulgado (KRONER et al., 2019; MASCIA et al., 2021). Somente eventos PADDD 

promulgados possuem peso de lei, o que não necessariamente significa que sua 

implementação seja imediata: uma atividade de mineração, por exemplo, pode ser 

desenvolvida anos depois da promulgação de um PADDD (KRONER et al., 2019; 

MASCIA et al., 2021). A própria governança das APs pode ser discutida muito 

anteriormente à proposição formal de uma PADDD, como ocorreu em diversas APs 

no estado de Rondônia, na Amazônia brasileira (TESFAW et al., 2018). Essa lacuna 

temporal permite que eventos PADDD propostos, ou mesmo aqueles promulgados, 

possam ser revertidos por instrumentos jurídicos ou apresentar mecanismos de 

compensação ao seu decorrente impacto ambiental, como observado no Parque 

Nacional de Yosemite (EUA), no Parque Nacional de Yasuní (Equador) e no Parque 

Nacional da Amazônia (Brasil) (KRONER et al., 2019; MASCIA; PAILLER, 2011; 

MASCIA et al., 2014; QIN et al., 2019; TESFAW et al., 2018). Inclusive, APs que são 

reconhecidas como Patrimônio Mundial da Humanidade pela UNESCO são 

especialmente mais propensas a sofrerem revés de decisão jurídica caso sofram 

algum evento PADDD (QIN et al., 2019).  
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O downgrading, downsizing e o degazettement podem ser compreendidos 

como os tipos de evento PADDD existentes, sendo o downsizing e o degazettement 

especialmente impactantes à biodiversidade, uma vez que implicam a potencial 

perda futura de habitat originalmente disponível para a persistência de populações 

biológicas. Há, ainda, as causas de proposição ou promulgação desses eventos, 

que compreendem desde motivadores de baixo impacto às paisagens, como a 

subsistência de populações tradicionais e indígenas (COOK et al., 2017; KRONER 

et al., 2019), até motivadores de alto impacto, como atividades industriais e 

mineração (KRONER et al., 2019; MASCIA; PAILLER, 2011; MASCIA et al., 2014). 

Os tipos de evento PADDD e suas causas de proposição ou promulgação podem, 

inclusive, interagir sinergicamente: atividades de extração madeireira legais ou 

ilegais ao redor de APs, por exemplo, levam à perda de habitat e de cobertura 

florestal (CLARK et al., 2013; PAIVA et al., 2020), o que, por sua vez, pode 

aumentar a probabilidade de que uma AP sofra downsizing ou degazettement 

(PACK et al., 2016; TESFAW et al., 2018). Esse cenário contribui ainda mais ao 

questionamento da real efetividade de APs na proteção da biodiversidade 

(CHIARAVALLOTI et al., 2015; KRONER et al., 2019; SYMES et al., 2015; WATSON 

et al., 2015), assim como do propósito do 11º Objetivo de Aichi (MASCIA et al., 

2014).  

Recentemente, diversas publicações mostraram não apenas que eventos 

PADDD são mais numerosos do que se assumia anteriormente (ALBRECHT et al., 

2021; COOK et al., 2017; DE VOS et al., 2019; DORJI; LINKE; SHELDON, 2019; 

FORREST et al., 2015; KRONER; KRITHIVASAN; MASCIA, 2016; KRONER et al., 

2019; MASCIA; PAILLER, 2011; MASCIA et al., 2014; PACK et al., 2016), mas 

também que possuem possíveis impactos socioambientais importantes, como por 

exemplo: o aumento das emissões de carbono devido à perda de cobertura florestal 

em áreas tropicais (FORREST et al., 2015), a perda e fragmentação de paisagens 

icônicas, como o Parque Nacional de Yosemite (KRONER; KRITHIVASAN; MASCIA, 

2016; QIN et al., 2019), e o fato de que a maior parte dos eventos PADDD em APs 

terrestres e marinhas (>60%) ter sido promulgada para o desenvolvimento de 

atividades de escala industrial (ALBRECHT et al., 2021; KRONER et al., 2019; 

MASCIA et al., 2014; SYMES et al., 2015). Entretanto, os possíveis impactos dos 

eventos PADDD sobre a biodiversidade em si, como a potencial perda de espécies 
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devido ao downsizing, e sobre as paisagens nas quais as comunidades biológicas 

estão inseridas, ainda são desconhecidos (KRONER; KRITHIVASAN; MASCIA, 

2016; MASCIA et al., 2014; QIN et al., 2019). Essa lacuna do conhecimento é 

preocupante, uma vez que muitas espécies florestais vulneráveis apresentam 

grande sensitividade à perda de seu habitat original, podendo ser dependentes da 

manutenção de APs para conseguirem persistir nas paisagens (BARLOW et al., 

2016; BETTS et al., 2017; PFEIFER et al., 2017).  

Comparar o estado das comunidades biológicas antes e depois da 

implementação de um evento PADDD em uma AP pode ser um desafio, já que o 

acesso e amostragem em APs pode ser logisticamente dificultoso, muitas vezes 

tornando as amostragens enviesadas (GASTON et al., 2006; HOVEKA; BANK; 

DAVIES, 2020; PAKNIA; SH; KOCHER, 2015; PALMER et al., 2002; SCHULMAN et 

al., 2007). Adicionalmente, esse cenário implica o pesquisador saber com 

antecedência que um evento PADDD será inicialmente proposto ou promulgado em 

uma AP para realizar um inventário de espécies antes da modificação legal, 

informação convenientemente muitas vezes não divulgada pelos tomadores de 

decisão (BERNARD; PENNA; ARAÚJO, 2014; KRONER et al., 2019; PACK et al., 

2016). Esses fatores podem explicar, em parte, a ausência de estudos 

especificamente voltados para a análise dos possíveis impactos de eventos PADDD 

sobre a biodiversidade. Uma maneira de solucionar esse problema seria utilizar 

mapas de distribuição de espécies como um proxy para riqueza de espécies, 

quantificando o número de ocorrências dentro de uma AP (veja exemplos em 

CANTÚ-SALAZAR; GASTON, 2013; HOWARD; FLATHER; STEPHENS, 2020; 

JENKINS; PIMM; JOPPA, 2013; OCAMPO-PEÑUELA et al., 2016; VENTER et al., 

2014). Posteriormente, a relação espécies-área (REA) e modelos não-lineares 

descrevendo a relação entre a riqueza e a área de uma AP (comumente utilizadas e 

validadas em dados empíricos) poderiam ser utilizados para estimar as alterações 

na riqueza de espécies, assim como seus impactos decorrentes devido à potencial 

perda de habitat (i.e., downsizing). A quantificação dos efeitos de downsizing sobre 

as comunidades em APs possui importância atual, uma vez que uma nova agenda 

de proteção das espécies foi recentemente firmada pela Cúpula Internacional de 

Biodiversidade em Montreal (COP15). Essa agenda estipulou, dentre outras metas, 

o aumento da cobertura terrestre global voltada à proteção de espécies em 30%, 
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utilizando para isso instrumentos como as APs (“compromisso 30x30”; CBD, 2022; 

FINDLAY, 2023). 

Utilizamos os modelos linear e de um limiar contínuo para investigar como 

mudanças legais em APs podem ter impactado negativamente a biodiversidade nas 

últimas décadas em escala global, com os seguintes objetivos:  

(1) Estimar alterações na riqueza de espécies decorrentes da potencial 

perda de habitat devido a downsizings promulgados em APs ao redor do mundo. 

Consideramos o pressuposto principal da relação espécies-área (REA), que postula 

o aumento do número de espécies de acordo com o aumento total de área 

amostrada (FATTORINI; ULRICH; MATTHEWS, 2021; MACARTHUR; WILSON, 

1963, 1967; ROSENZWEIG, 1995), para formular nossa hipótese: de forma análoga, 

quando ocorrer a perda de habitat de uma AP, haverá perda de espécies. Além 

disso, utilizamos o limiar de 30% da quantidade de habitat, estimado no Capítulo 1, 

para detectar quais APs que tiveram downsizing promulgado podem experimentar 

um declínio abrupto nas populações de suas comunidades biológicas; 

(2) Avaliar se a frequência de eventos PADDD promulgados que implicam 

potencial perda de habitat (i.e., downsizing e degazettement) foi maior em APs com 

maior concentração de biodiversidade; igualmente, avaliar se a frequência de 

eventos PADDD, cujas causas de promulgação implicam em transformações 

drásticas da paisagem circundante, também foi maior em regiões com maior 

concentração de biodiversidade. Consideramos para a nossa hipótese o fato de que 

APs sob pressão de perda de habitat possuírem maiores chances de sofrerem 

downsizing ou degazettement (PACK et al., 2016; TESFAW et al., 2018): dessa 

forma, as regiões tropicais, naturalmente mais biodiversas (FAHRIG, 1997; 

HILLEBRAND, 2004) e com as maiores taxas de desmatamento globais devido a 

mudanças de uso da terra (GUERRA; ROSA; PEREIRA, 2019; HADDAD et al., 

2015; HANSEN et al., 2022; LAMBIN; GEIST; LEPERS, 2003; SEYMOR; HARRIS, 

2019), irão abrigar maior quantidade de eventos downsizing e degazettement e com 

grande potencial modificador da paisagem. 
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2.2 Materiais e métodos 

 

 

2.2.1 Compilação e extração de dados 

 

 

Para cumprimos os objetivos 1 e 2, utilizamos três bases de dados globais e 

georreferenciadas: a Lista Vermelha de Espécies Ameaçadas (IUCN, 2023; 

disponível em https://www.iucnredlist.org), a BirdLife Internacional (BIRDLIFE 

INTERNATIONAL; NATURESERVE, 2021, disponível em https://www.birdlife.org/) e 

a PADDDtracker (MASCIA et al., 2021, disponível em 

https://www.padddtracker.org/).  

 

 

2.2.2 Mapas de distribuição de espécies 

 

   

 Tanto a Lista Vermelha de Espécies Ameaçadas quanto a BirdLife 

Internacional fornecem dados de mapas de distribuição de espécies no formato de 

shapefile: da Lista Vermelha de Espécies Ameaçadas, obtivemos mapas de 

distribuição de espécies de mamíferos, anfíbios e répteis, enquanto que da BirdLife 

Internacional, obtivemos mapas de distribuição de aves. Para produzir esses mapas, 

os limites geográficos de distribuição são desenhados a partir dos pontos de 

ocorrência mais extremos das espécies, assumindo, portanto, que estas também 

são distribuídas em pontos internos do mapa de distribuição (CANTÚ-SALAZAR; 

GASTON, 2013; IUCN, 2018; RONDININI et al., 2006). Críticas e discussões têm 

sido levantadas em relação à utilização destes mapas, tanto por sua capacidade de 

superestimar ou de subestimar a real riqueza de espécies em uma localidade, 

dependendo da escala espacial, do tipo de digitalização e de qual espécie focal foi 

empregada (FORTIN et al., 2015; GASTON, 2003; HABIB; WIERSMA; NUDDS, 

2003; HAWKINS; RUEDA; RODRÍGUEZ, 2008; JETZ; SEKERCIOGLU; WATSON, 

2008; MARCO et al., 2017; VALE et al., 2017). Entretanto, optamos por utilizar esses 

mapas de distribuição como um proxy para estimar a riqueza de espécies por esta 

https://www.iucnredlist.org/resources/spatial-data-download
https://www.birdlife.org/
https://www.padddtracker.org/
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metodologia ter se mostrado mais eficiente que a utilização de pontos de ocorrência 

no caso específico da quantificação da biodiversidade em APs (CANTÚ-SALAZAR; 

GASTON, 2013). Além disso, os mapas de distribuição têm sido sistematicamente 

utilizados em estudos globais para analisar os impactos antrópicos sobre a 

biodiversidade tanto em áreas extensas (e.g. HOWARD; FLATHER; STEPHENS, 

2020; JENKINS; PIMM; JOPPA, 2013; SCHULZE; MALEK; VERBURG, 2020), como 

também especificamente dentro de APs (e.g. OCAMPO-PEÑUELA et al., 2016; 

VENTER et al., 2014).  

Selecionamos como válidos para as nossas análises apenas os mapas de 

distribuição de espécies de vertebrados (i.e. mamíferos, anfíbios, répteis e aves) 

considerados: terrestres, nativos ou reintroduzidos, e presentes ou 

possivelmente/provavelmente presentes na área representada pelo shapefile, 

independentemente de serem espécies sazonais ou não. Espécies nativas são 

consideradas originárias na área analisada, enquanto as reintroduzidas foram uma 

vez presentes nesta área, mas cuja ocorrência foi apenas futuramente detectada 

devido à ação humana de reintrodução direta ou indireta. Por sua vez, uma espécie 

é considerada presente quando há grande probabilidade de ocorrência, ou 

ocorrência conhecida, dentro da área analisada, de acordo com registros dos últimos 

20 a 30 anos (i.e., em museus ou na Literatura em Ecologia); e considerada 

possivelmente/provavelmente presente quando sua ocorrência não é registrada 

dentro da área analisada, mas que seria plausível devido à disponibilidade de habitat 

e condições ambientais adequadas à persistência das populações da espécie. 

Finalmente, a sazonalidade de uma espécie diz respeito ao fato de ser residente ou 

não na área de estudo analisada. Todos esses critérios de classificação de 

espécies, assim como outros, estão descritos em maiores detalhes pela Lista 

Vermelha de Espécies Ameaçadas da IUCN (2018). Todos os processos de seleção 

foram executados com a ferramenta “Definição de Consulta” no ArcGIS Pro 3.0.1 

(ESRI, 2022). 

 

 

2.2.3 Eventos PADDD 
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A base sistematizada PADDDtracker contém informações verificadas e 

validadas de eventos PADDD ao redor do mundo de 1892 a 2018 (KRONER et al., 

2019; MASCIA et al., 2014, 2021), fornecendo dados como: shapefiles das APs 

afetadas por eventos PADDD; a região geográfica e o ano em que o evento PADDD 

foi proposto ou promulgado; as causas socioeconômicas da proposição ou 

promulgação do evento (e.g. construção de parques industriais, disputas de posse 

de terras); se houve reversibilidade da proposição ou promulgação do evento (e.g. 

downsizing de uma AP é decretado, mas por, ação legal, sua promulgação é 

cancelada e não há redução da área original); qual tipo de evento ocorreu 

(downgrading, downsizing ou degazettement); e, no caso de eventos downsizing, 

qual o valor da área que foi estipulado para ser reduzido da área original da AP.  

Primeiramente, adotamos critérios de seleção em relação aos dados de 

eventos PADDD em APs terrestres: consideramos que uma AP tenha de fato sofrido 

uma PADDD apenas quando os eventos fossem promulgados (i.e., que possuíssem 

peso de lei, o que exclui os eventos apenas propostos) e que não apresentassem 

reversibilidade da sua promulgação. Além disso, esses eventos não deveriam 

possuir causas socioeconômicas originais da promulgação do evento consideradas 

como múltiplas, desconhecidas ou “outras”. Após essa primeira seleção, para 

facilitar a etapa de análise de dados posterior, reclassificamos as 12 causas 

socioeconômicas de promulgação dos eventos PADDD restantes (ver MASCIA et al., 

2021 para maior detalhamento de cada uma das causas) em duas grandes 

categorias: as causas com alto impacto modificador da paisagem (i.e., mineração, 

óleo e gás, infraestrutura, industrialização, agricultura industrial e pesca) e com 

baixo impacto modificador da paisagem (i.e., subsistência, planejamento de 

conservação, exploração florestal, degradação, reivindicação de terras e 

assentamentos rurais).  

Especificamente para os eventos downsizing, que foram utilizados na 

estimativa da perda potencial de espécies em APs e na aplicação do valor do limiar 

na quantidade de habitat, duas seleções adicionais foram feitas, uma subsequente à 

outra: 1) utilizar apenas APs que tivessem dados disponíveis da área estipulada a 

ser reduzida pela promulgação do evento, assim como o valor da área original da 

AP; 2) considerar apenas APs com mais de uma mancha de habitat, já que a 

estimativa da perda de habitat e o valor de limiar se baseiam na escala da 
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paisagem, que possui efeitos distintos no ajuste de modelos da REA quando em 

comparada à escala da mancha (ver detalhes no Capítulo 1, em especial a Figura 

3). Esses processos também foram executados com a ferramenta “Definição de 

Consulta” e por inspeção visual no ArcGIS Pro.  

É necessário salientar que consideramos a perda de habitat decorrente do 

downsizing como um valor potencial, estipulado a partir da redução da área da AP 

afetada. A priori, o downsizing não implica obrigatoriamente na supressão total 

vegetal ou de habitat da área estipulada a ser perdida decretada por lei. 

Downsizings de APs devido a causas relativas à reivindicação de terras por 

indígenas e comunidades tradicionais, por exemplo, são pouco relacionados a 

maiores índices de desmatamento (COOK et al., 2017; KRONER et al., 2019; 

MASCIA et al., 2014). Além disso, caso haja intenção de total supressão vegetal, 

como em empreendimentos de mineração, apenas após a promulgação do 

downsizing que essa redução pode ocorrer, de maneira imediata ou gradual ao 

longo do tempo. Portanto, para fins de modelagem, calculamos a perda potencial de 

espécies em APs caso os eventos downsizing tivessem sido implementados de 

forma imediata e com supressão total vegetal ou de habitat. Em outras palavras, 

estimamos a perda potencial de espécies devido à perda potencial de habitat com 

nossos modelos.  

Quando uma AP sofria mais de um tipo de evento PADDD, algumas decisões 

foram tomadas: 1) caso uma AP sofresse o mesmo tipo de evento PADDD mais de 

uma vez, mas com o mesmo grau de impacto modificador da paisagem, somamos 

as áreas afetadas da AP nos repetidos eventos e consideramos como um único 

evento final; 2) caso uma AP sofresse o mesmo tipo de evento PADDD mais de uma 

vez, mas com graus de impacto distintos, consideramos apenas o evento com baixo 

impacto, diminuindo assim o enviesamento dos dados originais, que apresentavam 

número significativamente maior de eventos com alto impacto modificador da 

paisagem; 3) finalmente, caso uma mesma AP sofresse diferentes tipos de evento, 

incluímos apenas um deles na seguinte ordem de prioridade, diminuindo o 

enviesamento dos dados originais, que apresentavam número significativamente 

maior de eventos downgrading e downsizing: Degazettement > Downsizing > 

Downgrading. Com os critérios anteriores, foi possível não apenas obter um número 

de réplicas satisfatório para cada categoria de interesse (ver mais detalhes na seção 
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Resultados), mas também evitar o aninhamento dos dados (i.e., mais de um dado de 

uma mesma AP), o que exigiria a utilização de um modelo linear misto com a 

identidade da AP como um fator aleatório para as análises estatísticas. 

 

 

2.2.4 Tratamento e processamento dos dados georreferenciados 

 

 

Projetamos todos os shapefiles correspondentes aos mapas de distribuição 

de espécies e às APs para as quais um evento PADDD foi proposto para o sistema 

WGS84, utilizando a ferramenta “Definir Projeção” no ArcGIS Pro. Utilizamos o 

sistema WGS84 por ser este o recomendado para análises espaciais pela IUCN 

(IUCN, 2018). Todos os dados georreferenciados também tiveram suas topologias 

checadas e corrigidas, caso apresentassem erros. Esse tratamento topológico foi 

feito utilizando as ferramentas “Verificador de Topologia” e “Corrigir geometrias”, 

respectivamente, no QGIS 3.16 (2023).  

 Um único mapa foi criado tanto para cada espécie quanto para cada AP 

analisada: dissolvemos os shapefiles duplicados, sobrepostos ou distantes uns dos 

outros, mas que representavam a mesma espécie ou AP, por meio da ferramenta 

“Dissolver”. Assim, mesmo espécies com distribuição disjunta e APs com mais de 

um fragmento preservaram suas características espaciais iniciais e foram 

consideradas como um único shapefile para as análises posteriores. Para 

quantificarmos a riqueza de espécies dentro de cada AP, utilizamos a ferramenta 

“Interseção”, a qual gera uma tabela de atributos final. Cada linha nesta tabela 

contém o nome de uma espécie cujo mapa de distribuição tenha interseccionado a 

AP de interesse. Dessa forma, mesmo que a sobreposição da área de ocorrência de 

uma espécie fosse pequena em relação a área total de uma AP, ainda assim ela 

seria contabilizada para a tabela de atributos final. Ambos os processamentos foram 

realizados em semelhança a Cantú-Salazar & Gaston (2013), no ArcGIS Pro. 

Posteriormente, tratamos a tabela de atributos no ambiente R 4.2.3 (R CORE TEAM, 

2023), utilizando os pacotes “tidyverse” (WICKHAM, 2019) e “arsenal” (HEIZEN et 

al., 2022), para que as linhas representando cada nome das espécies fossem 

convertidas em registros de ocorrências (i.e., valor de 1 para cada espécie 
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presente), de modo que todos os registros de todas as espécies pudessem ser 

somados ao final para o cálculo da riqueza de espécies em cada AP. 

 

 

2.2.5 Análise de dados 

 

 

2.2.6 Estimando a perda de espécies em APs devido ao downsizing 

 

 

 Utilizamos os valores da inclinação z e do intercepto c do modelo linear da 

relação riqueza versus quantidade de habitat ajustado a cada um dos 108 datasets 

válidos obtidos no Capítulo 1, com o formato 2 de dados (i.e., valores brutos da 

riqueza de espécies versus a quantidade de habitat padronizada de 0 a 100%). 

Optamos por este formato por termos disponível a riqueza de espécies presente em 

cada AP à qual o downsizing foi proposto, obtida em etapas descritas na seção 

anterior; e também por ser possível compararmos diretamente, e em uma mesma 

escala de porcentagem, a possível perda de habitat nestas distintas APs. O modelo 

linear foi escolhido por apresentar maior generalidade aos estudos empíricos que 

avaliaram a resposta das comunidades biológicas à quantidade de habitat na escala 

da paisagem (ver maiores detalhes no Capítulo 1). Consideramos o pressuposto 

principal da REA, que postula o aumento do número de espécies de acordo com o 

aumento total de área amostrada (FATTORINI; ULRICH; MATTHEWS, 2021; 

MACARTHUR; WILSON, 1963, 1967; ROSENZWEIG, 1995), para formular nosso 

modelo: de forma análoga, quando ocorrer a perda de habitat de uma AP, haverá 

perda de espécies. Os valores da inclinação z e do intercepto c foram 

especificamente utilizados para obter um modelo linear final que pudesse quantificar 

a potencial perda de espécies de vertebrados de acordo com a potencial perda de 

área (downsizing) de cada AP analisada. 

O valor médio final obtido para a inclinação z foi de 0.12 (SE = 0.03; p < 

0.001), e o do intercepto c foi de 9.27 (SE = 1.09, t = p < 0.001). Portanto, o modelo 

linear final obtido para o cálculo da perda potencial de espécies de vertebrados em 

cada AP afetada downsizing é representado pela seguinte equação: 
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y = 0.12x + 9.27 

 

A equação foi aplicada para cada AP da seguinte forma: primeiramente, o 

valor de x foi substituído pela porcentagem de área potencialmente perdida por 

downsizing, retornando, consequentemente, o número de espécies esperado dentro 

desta área perdida (y). Por exemplo, caso 50% (x = 50) da área de habitat de uma 

AP fosse perdida por downsizing, o número estimado de espécies na área perdida 

seria de 15.37 (y = 15.37). Em sequência, calculamos o número máximo de espécies 

que estariam contidas na área total da AP à qual o downsizing foi promulgado: para 

isso, consideramos que a área original da AP, pré-downsizing, seria sempre 

representada por 100% de habitat disponível (e.g. com x = 100, o número estimado 

de espécies dentro da área original da AP seria de 21.37, ou seja, ymáx = 21.37). 

Finalmente, estes valores anteriores foram utilizados para calcular a porcentagem 

final de espécies dentro da área perdida por downsizing em relação à área original 

da AP (= nº de espécies dentro da área perdida por downsizing * 100/ valor máximo 

de espécies na área original da AP; = y * 100/ ymáx). No exemplo anterior, com 50% 

da área perdida, a AP teria 71,92% das suas espécies contidas na área perdida por 

downsizing (=15.37 * 100/21.37).  

Aplicamos essa porcentagem de espécies aos valores de riqueza de espécies 

em cada AP à qual o downsizing foi promulgado, selecionadas nas etapas de 

tratamento e processamento dos dados georreferenciados. Dessa forma, pudemos 

calcular não apenas a perda potencial de espécies em cada AP, mas também uma 

perda média global de espécies por AP às quais o downsizing foi promulgado. 

Entretanto, quando as APs apresentassem perda potencial de habitat igual ou maior 

a 70%, não aplicamos o cálculo derivado do modelo linear, uma vez que isso 

implicaria em alcançar o limiar de 30% da quantidade de habitat estimado no 

Capítulo 1, que pressupõe um declínio abrupto nas populações de suas 

comunidades biológicas. Todas as análises anteriores foram executadas com os 

pacotes “lme4” (BATES et al., 2022) e “tidyverse” (WICKHAM, 2019) no ambiente R, 

e o mapa de resultados finais confeccionado no ArcGIS Pro.  
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2.2.7 Avaliando a frequência dos diferentes tipos de eventos PADDD em distintas 

APs globais 

 

 

 Para avaliarmos se a frequência de eventos PADDD que implicam a perda 

potencial de habitat (i.e., downsizing e degazettement) foi maior em APs com maior 

concentração de biodiversidade, ou com causas de promulgação de alto impacto na 

paisagem, utilizamos um modelo de mínimos quadrados generalizados (GLS):   

 

Total_Spp ~ Tipo_evento + Causa + estrutura de autocorrelação 

 

As unidades de análise foram as diferentes APs. Um total de seis modelos GLS 

foram construídos, nos quais Total_Spp sempre foi a variável dependente, que 

poderia representar um dos cinco grupos: a riqueza de espécies de vertebrados, de 

mamíferos, de anfíbios, de répteis ou de aves em uma AP que sofreu um evento 

PADDD válido. As variáveis independentes, por sua vez, foram representadas pelo 

tipo de evento PADDD que ocorreu na AP analisada (Tipo_evento; downgrading, 

downsizing ou degazettement) e o grau de impacto da causa de promulgação do 

mesmo (Causa; alto ou baixo impacto). A variável dependente sempre foi contínua, 

e as independentes sempre categóricas. Testamos se havia correlação entre as 

variáveis independentes utilizando o pacote “performance” (LÜDECKE et al., 2022). 

Como resultado, mantivemos todas as variáveis para a análise.  

A autocorrelação espacial pode violar o pressuposto de independência das 

observações, aumentando o erro do Tipo I (DINIZ-FILHO; BINI; HAWKINS, 2003; 

LEGENDRE, 1993). Para minimizar esse erro, controlou-se a possível 

autocorrelação espacial entre as diferentes APs em cada um dos cinco modelos 

GLS construídos (estrutura de autocorrelação). Foram construídas seis versões 

alternativas de cada modelo GLS, totalizando trinta modelos; todas continham as 

mesmas variáveis independentes (Tipo_evento e Causa), mas diferentes estruturas 

de autocorrelação: nenhuma (modelo nulo), esférica (corSpher), linear (corLin), 

quadrática racional (corRatio), gaussiana (corGaus), ou exponencial (corExp) (ZUUR 

et al., 2009). A estrutura de correlação apresentava-se na forma “= longitude + 

latitude”, conforme implementado no pacote R “nlme” (PINHEIRO et al., 2022). 
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 Para cada modelo, comparou-se o ajuste das seis versões alternativas para 

determinar a estrutura de autocorrelação mais adequada. O ajuste do modelo foi 

comparado através da seleção de modelos baseada no AICc (BURNHAM; 

ANDERSON, 2002), utilizando o pacote do ambiente R “MuMIn” (BARTON, 2022). 

Em todas as comparações, os modelos com algum tipo de estrutura de 

autocorrelação foram sempre mais plausíveis que o modelo sem estrutura 

(APÊNDICE C, Tabela 12). Dessa maneira, a estrutura de autocorrelação do modelo 

mais plausível em cada seleção de modelos foi utilizada para a análise final de cada 

um dos seis modelos GLS.  

Finalmente, fizemos uma seleção de modelos com base no Critério de 

Informação de Akaike (SYMONDS; MOUSSALLI, 2011) para cada um dos distintos 

GLS na análise final, na qual diferentes combinações das variáveis independentes 

foram criadas e comparadas, inclusive um modelo nulo. Calculamos o valor de 

importância de cada variável com base no somatório do valor de wi dos modelos 

incluindo cada variável (∑peso) e consideramos como igualmente plausíveis aqueles 

modelos que tiveram o Δi < 2 (JOHNSON; OMLAND, 2004). Além disso, também 

calculamos o pseudo-coeficiente de determinação (Pseudo-R²) para cada um dos 

seis modelos finais utilizando o pacote “rcompanion” (MANGIAFICO, 2022), nos 

quais todas as variáveis independentes foram incluídas em resposta à riqueza de 

espécies. Os gráficos ilustrativos dos resultados foram construídos com o pacote 

“ggplot2” (WICKHAM, 2016), e os mapas de resultados finais confeccionados no 

ArcGIS Pro.  
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2.3 Resultados  

 

 

 Ao utilizar nossos critérios de eventos PADDD válidos para APs, obtivemos 

ao total 949 ocorrências, das quais 853 eram eventos downgrading, 70 eram 

eventos downsizing e 26 eram eventos degazettement. A maioria dos eventos 

downgrading ocorreu na América do Norte, Austrália e Europa, enquanto o 

downsizing e o degazettement foram mais comuns na América Latina (Figuras 4 e 5; 

APÊNDICE D, Figuras 17 e 18). Além disso, 715 eventos tiveram uma causa de 

promulgação de alto impacto na paisagem, enquanto 234 tiveram uma causa de 

promulgação de baixo impacto. Os eventos de alto impacto se concentraram na 

Ásia, Europa e Austrália, enquanto os de baixo impacto foram mais comuns na 

Américas (Figuras 4 e 6; APÊNDICE D, Figuras 17 e 19). Por fim, obtivemos 22 

eventos downsizing válidos para a análise da perda potencial de riqueza de espécies 

em APs, e 2 eventos downsizing que ultrapassaram o limiar de quantidade de 

habitat – ou seja, com potencial perda de habitat igual ou maior que 70% (Figura 7; 

APÊNDICE D, Tabela 13). 

 

 

2.3.1 Impacto dos eventos downsizing sobre a biodiversidade em APs  

 

 

 A maior perda potencial de espécies decorrente de um evento downsizing 

ocorreu na AP Abatis and Mountain Cottica na Guiana Francesa, com 

aproximadamente 614 espécies possivelmente perdidas em decorrência da perda de 

habitat. A menor perda potencial, por sua vez, ocorreu no Parque Nacional 

Croajingolong, na Austrália, com aproximadamente 166 espécies possivelmente 

perdidas (APÊNDICE D, Tabela 13). Em média, foram potencialmente perdidas 394 

espécies de vertebrados terrestres em cada AP que sofreu downsizing ao redor do 

mundo. Estes eventos downsizing foram mais frequentes na América Latina (87.5%), 

sendo que mais da metade deles ocorreu no Brasil (54.2%) (Figura 7; APÊNDICE D, 

Tabela 13). Adicionalmente, a AP Parque Nacional da Chapada dos Veadeiros, no 

Brasil, e o Monumento Nacional (MONA) Bears Ears, nos EUA, apresentaram perda
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Figura 4 – Padrão de distribuição por regiões globais da riqueza de espécies de vertebrados em APs que sofreram eventos 

PADDD 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Legenda: cada círculo representa uma AP que sofreu algum evento PADDD. É possível observar que a América Latina concentra APs com maior riqueza de 

espécies, enquanto a América do Norte concentra eventos com impacto baixo de causas de promulgação. A Ásia, Europa e Oceania, por sua vez, 

concentram eventos com impacto alto de causas de promulgação. Dwg: downgrading; Dws: downsizing; Dzt: degazettement. 

Fonte: A autora, 2023 
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Figura 5 – Padrão de distribuição global da riqueza de espécies de vertebrados em APs que sofreram diferentes tipos de eventos 

PADDD 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Legenda: cada círculo representa uma AP que sofreu algum evento PADDD. Quanto maior o número de espécies registrado em uma AP, maior será o raio 

do círculo: é possível observar, por exemplo, que APs em áreas tropicais apresentaram maior riqueza de espécies que APs nas demais regiões geográficas. 

Na região tropical, também é possível observar maior quantidade de APs que sofreram downsizing (círculos laranjas) ou degazettement (círculos vermelhos), 

enquanto que nas demais regiões os eventos downgrading (círculos amarelos) são mais comuns.                                                

Fonte: A autora, 2023 
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Figura 6 – Padrão de distribuição global da riqueza de espécies de vertebrados de acordo com o impacto das causas de 

promulgação em APs que sofreram PADDD  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Legenda: cada círculo representa uma AP que sofreu algum evento PADDD. Quanto maior o número de espécies registrado em uma AP, maior será o raio 

do círculo: é possível observar, por exemplo, que APs em áreas tropicais apresentaram maior riqueza de espécies que APs nas demais regiões geográficas. 

Também é possível observar uma grande quantidade de APs cujo impacto das causas de promulgação do evento de PADDD seja alto (círculos vermelhos), 

em especial no Brasil, na Austrália e na Grã-Bretanha.  

Fonte: A autora, 2023 
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Figura 7 – Mapa de localização das 24 APs selecionadas para análise da perda 

potencial de espécies e frequência de limiares na quantidade de habitat 

por downsizing  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Legenda: mapa representando 22 APs selecionadas para a estimativa da perda potencial de espécies 

(círculos amarelos, laranjas e vermelhos) e 2 APs selecionadas para estimar o número de APs que 

possam ter atingido o limiar na quantidade de habitat (círculos com borda azul florescente). Para 

todas as APs, o tamanho do raio dos círculos é proporcional à perda de habitat ocorrida na escala da 

paisagem (de 0 a 98%, como explicitado no APÊNDICE D, Tabela 13). Em destaque, as APs Parque 

Nacional da Chapada dos Veadeiros e o Monumento Nacional Bears Ears, que sofreram perda da 

área original devido ao downsizing de 98% e 85%, respectivamente. 

Fonte: A autora, 2023 
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potencial de 98% e 85% de suas áreas originais, respectivamente (Figura 7; 

APÊNDICE D, Tabela 13). Essas APs ultrapassaram, portanto, o limiar de 30% na 

quantidade de habitat na escala a paisagem.  

  

 

2.3.2 Padrões gerais dos eventos PADDD ao redor do mundo 

 

 

 As variáveis independentes analisadas explicaram de 2% a 20% da variação 

da riqueza de espécies em APs que sofreram algum evento de PADDD no GLS que 

incluía todas as variáveis independentes (i.e., GLS global; Pseudo-R² McFadden = 

0.02; Pseudo-R² Cox and Snell = 0.20; Pseudo-R² Nagelkerke = 0.20). Apenas um 

modelo apresentou ΔAICc < 2, que incluiu o tipo de evento PADDD que ocorreu na 

AP analisada e o grau de impacto da causa de promulgação do mesmo (AICc = 

126.7, wi = 0.12; Tabela 4). Esse resultado foi semelhante ao encontrado 

individualmente para aves, mas se apresentou distinto em relação aos demais 

táxons (APÊNDICE D, Tabelas 14 a 17).  

Observamos que a riqueza total de espécies de vertebrados terrestres foi 

significativamente maior em APs que sofreram downsizing e degazettement (Figura 

8a), sendo esse padrão detectado para aves e répteis (APÊNDICE D, Figuras 20c-

d). A riqueza de espécies de vertebrados terrestres também foi significativamente 

maior em APs cujos eventos PADDD possuíam alto impacto modificador da 

paisagem (Figuras 8b), resultado que se manteve para mamíferos e aves 

(APÊNDICE D, Figuras 20a e 20e). Finalmente, embora potencialmente tenhamos 

encontrado uma maior riqueza de espécies de anfíbios em APs cujos eventos 

PADDD possuíam baixo impacto modificador da paisagem (APÊNDICE D, Figura 

20b), é necessário ressaltar que, para esse táxon, o modelo nulo foi um dos que 

apresentou ΔAICc < 2 (APÊNDICE D, Tabela 15).  
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Tabela 4 – Resultado da seleção de modelos para a variável dependente “Todos os 

Vertebrados”, utilizando um GLS com estrutura de autocorrelação 

exponencial  

Modelo Int Variáveis 
independentes 

df logLik AICc delta wi 

3 669.30 Tipo de evento + Causa 6 -5874.4 126.7 0.00 0.12 

1 463.90 Causa 4 -5912.2 127.0 71.67 0.10 

2 -69.73 __ 5 -5968.7 127.1 186.67 0.08 

Nulo -13.29 Tipo de evento 3 -5976.1 128.0 197.37 0.06 

 

Legenda: Os resultados são referentes aos três modelos de melhor ajuste e ao modelo nulo (que não 

possui variáveis independentes). O ajuste dos modelos com diferentes combinações de variáveis 

independentes foi comparado através da seleção de modelos baseada no AICc. Int, valor do 

intercepto; df, graus de liberdade; logLik, logLikelihood (verossimilhança) do modelo; AICc, Critério de 

Informação de Akaike corrigido; delta, máximo AICc - mínimo AICc; wi, peso do Critério de Akaike. 

Fonte: A autora, 2023 

 

Figura 8 - Resposta da riqueza de espécies de vertebrados ao tipo de evento 

PADDD e ao impacto de suas causas de promulgação   

 

 

 

 

 

 

 

 

Legenda: (a) Diferença na riqueza de espécies de vertebrados entre APs que sofreram diferentes 

tipos de eventos PADDD; (b) diferença na riqueza de espécies de vertebrados entre APs com 

distintos graus de impacto das causas de promulgação. Todos os taxa (i.e., mamíferos, anfíbios, 

répteis e aves) foram levados em conta para o cálculo da riqueza de espécies total de vertebrados. 

Gráficos gerado a partir das análises GLS, representando os erros padrão associados às diferentes 

médias dos grupos.  

Fonte: A autora, 2023 
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2.4 Discussão  

 

 

Um primeiro padrão geral encontrado em nosso estudo é de que mesmo APs 

em áreas remotas têm sofrido mudanças legais que implicam a potencial redução da 

sua quantidade de habitat original (e.g. downsizings promulgados em APs no 

coração amazônico na Figura 7), e justamente em localidades com grande riqueza 

de espécies (i.e., América Latina, Figura 7). Na Amazônia brasileira, por exemplo, 

48% dos eventos PADDD propostos ou promulgados ocorreram entre 2010 e 2017, 

destinados majoritariamente à construção de hidroelétricas, uma causa de 

proposição ou de promulgação de alto impacto (KRONER et al., 2019). Esses 

resultados não fornecem suporte a achados anteriores de que a implementação de 

APs em locais com baixas densidades populacionais diminuiriam suas chances de 

sofrer um evento PADDD (SYMES et al., 2017). Além disso, outro padrão geral 

detectado é de que as comunidades biológicas de vertebrados em conjunto são 

mais diversas em APs que sofreram downsizing e degazettement (Figura 8a), e em 

APs que tiveram uma causa de promulgação de alto impacto à paisagem 

circundante (Figura 8b). Considerar essa coincidência trágica é importante, uma vez 

que ela dificulta o sucesso do recente compromisso 30x30 voltado à proteção de 

espécies (CBD, 2022; FINDLAY, 2023). Neste contexto, é necessário que os novos 

trade-offs a serem analisados para se alcançar essa nova agenda incluam os efeitos 

de eventos PADDD sobre a biodiversidade, já que essas mudanças legais estão em 

ascensão constante desde 1900 (MASCIA et al., 2014). 

 

 

2.4.1 Comunidades biológicas em risco e perspectivas aos tomadores de decisão 

 

 

 A partir da seleção de eventos downsizing válidos (ver detalhes na seção 

“Eventos PADDD” em “Materiais em Métodos”), foi possível detectar que duas APs 

icônicas, o Parque Nacional da Chapada dos Veadeiros e o MONA Bears Ears, 

apresentaram perda potencial maior que 70% do seu habitat original (Figura 7; 

APÊNDICE D, Tabela 13). O downsizing da Chapada dos Veadeiros ocorreu ao 

longo de sucessivos anos, e mais recentemente devido a causas de promulgação de 
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baixo impacto (i.e., reivindicação de terras) (MACHADO et al., 2020; MASCIA et al., 

2021). Em 2017, seu decreto de ampliação, assinado por Michel Temer, foi 

ameaçado por deputados ruralistas sob a alegação de que prejudicaria produtores 

agrícolas da região (MACHADO et al., 2020). No mesmo ano, o downsizing do 

MONA Bears Ears foi proposto durante a gestão do ex-presidente dos EUA, Donald 

Trump, para o avanço da mineração (KRONER et al., 2019). Justamente no ano 

anterior, 2016, o MONA Bears Ears havia sido criado por Barack Obama. Estes dois 

exemplos reforçam a concepção de que APs não são entidades estáticas no espaço, 

e que o poder de barganha de agências de conservação ambiental frente ao avanço 

dos interesses econômicos pode variar muito de acordo com o cenário político da 

época (KRONER et al., 2019; MASCIA; PAILLER, 2011; MASCIA et al., 2014; 

SYMES et al., 2017; TESFAW et al., 2018). Devido à importância histórica dos dois 

países na conservação de APs, decisões tomadas pelo Brasil e pelos EUA podem 

estimular que outras nações favoreçam eventos de PADDD, erodindo sistemas de 

proteção à biodiversidade (KRONER et al., 2019). 

Mesmo que apenas duas APs sejam potencialmente afetadas pelo limiar da 

quantidade de habitat, espécies icônicas como a onça-pintada (Panthera onca), o 

calango-roseta (Hoplocercus spinosus), o sapo-de-chifre (Proceratophrys goyana) e 

o papagaio-galego (Amazona xanthops) poderiam ser extintas localmente na 

Chapada dos Veadeiros (IUCN, 2021). Já o MONA Bears Ears poderia experimentar 

o desaparecimento de espécies como o urso-preto (Ursus americanus), a 

salamandra-tigre (Ambystoma tigrinum tiger), a cascavel-do-Pacífico (Crotalus 

oreganus) e, simbolicamente, a águia-de-cabeça-branca (Haliaeetus leucocephalus) 

(IUCN, 2021). Na verdade, não apenas essas espécies, mas as comunidades 

biológicas das APs como um todo poderiam apresentar uma queda abrupta em seus 

números populacionais, como estimado com os limiares na quantidade de habitat 

(ANDRÉN, 1994; ESTAVILLO; PARDINI; ROCHA, 2013; FAHRIG, 2003; 

MATTHEWS et al., 2014; PARDINI et al., 2010; TOMS; LESPERANCE, 2003; 

SWIFT; HANNON, 2010).  

Entretanto, é necessário levantar algumas ressalvas quanto a essa previsão. 

Primeiramente, nosso modelo de limiar assume que as populações biológicas se 

encontravam relativamente estáveis antes ultrapassar o limiar de 30% (Figura 1a em 

SWIFT; HANNON, 2010; APÊNDICE A, Figura 16), um pressuposto que deveria ser 
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averiguado por meio de estudos demográficos e populacionais nas duas APs. 

Alguns estudos indicam, por exemplo, que diversas APs são insuficientes para 

sustentar populações estáveis de alguns mamíferos a longo prazo, e que algumas 

dessas populações já se encontram em declínio (MAISELS et al., 2013; RIGGIO et 

al., 2013; WILLIAMS; RODININI; TILMAN, 2022). Em segundo lugar, assumimos em 

nosso modelo de limiar que o habitat se encontrava intocado antes da promulgação 

do evento, o que muitas vezes não é a realidade local (WATSON et al., 2015). De 

fato, Tesfaw et al. (2018) mostram que APs que já sofriam degradação ambiental 

antes de um evento downsizing ou degazettement apresentam taxas não muito 

diferentes de desmatamento após a implementação do evento PADDD. 

Embora os eventos downsizing sejam muito menos numerosos na nossa 

seleção do que os de downgrading, ainda assim a perda média potencial de 394 

espécies de vertebrados terrestres em cada AP afetada por downsizing ao redor do 

mundo é preocupante. Estima-se, inclusive, que quase metade dessas APs perderia 

mais de 50% das suas comunidades biológicas de vertebrados (APÊNDICE D, 

Tabela 13). Obviamente, nossa estimativa de perda de espécies, que se baseia no 

ajuste do modelo linear, também possui suas limitações. Como no modelo de limiar, 

assume-se que a AP teria seu habitat intocado antes da promulgação do evento de 

PADDD, pressuposto que muitas vezes não corresponde à realidade, em especial 

no Brasil, que contém a maioria dos eventos downsizing de acordo com a nossa 

seleção (54.2%) (BERNARD; PENNA; ARAÚJO, 2014; TESFAW et al., 2018; 

WATSON et al., 2015). Nosso modelo também pode sofrer de falta de precisão, uma 

vez que é derivado de parâmetros z e c da reta obtidos de datasets que englobam 

diferentes táxons, tipos de paisagens e localidades (ver mais detalhes no Capítulo 

1).  

Na literatura, o modelo linear aplicado à escala da mancha recebe críticas 

tanto por superestimar (HE; HUBBEL, 2011; MATTHEWS et al., 2014) quanto por 

subestimar (FATTORINI; BORGES, 2012; FATTORINI; ULRICH; MATTHEWS, 

2021) o número de espécies perdidas devido à perda de habitat. Além disso, como 

já explicitado anteriormente, a perda de área de uma AP não necessariamente 

implica a total supressão vegetal ou de habitat da área estipulada por decreto legal, 

e, caso ocorra supressão, pode se dar apenas anos depois, ou ao longo de muitas 

décadas, após a promulgação de um downsizing. Seria necessária uma pesquisa 
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detalhada que quantificasse a perda de habitat ao longo dos anos (e.g. por meio de 

imagens de sensoriamento remoto) para determinar quais APs que sofreram 

downsizing de fato apresentaram perda de habitat equivalente ao valor promulgado 

por lei. Tentamos compensar esses pontos negativos ao selecionarmos APs que 

sofreram downsizing na escala da paisagem, não apenas para tornar o modelo 

fidedigno à escala na qual foi desenvolvido, reduzindo potenciais erros, mas também 

devido à importância particular desta escala em compreender as dinâmicas dos 

eventos PADDD (TESFAW et al., 2018).  

Nossa intenção foi de que nossas estimativas servissem como um diretriz 

inicial para conhecer os efeitos potenciais de eventos downsizing ao invés de um 

relatório detalhado de extinções locais, decisão que inclusive fornece respaldo 

científico a setores da sociedade civil que requerem o revés jurídico destes eventos 

de redução de área das APs. Adicionalmente, tomadores de decisão podem também 

se beneficiar destas estimativas na priorização espacial de áreas para regeneração. 

O estabelecimento de áreas próximas às APs para cumprir o novo compromisso 

30x30, por exemplo, pode aumentar simultaneamente as áreas de conservação da 

biodiversidade e garantir, por meio da conectividade funcional, que espécies 

provenientes de APs que sofreram downsizing com supressão total vegetal ou de 

habitat não sejam extintas.   

 

 

2.4.2 Uma coincidência trágica: a vulnerabilidade das espécies nos últimos grandes 

refúgios de biodiversidade 

 

 

Através da análise do padrão global de APs que sofreram eventos PADDD, 

corroboramos nossa hipótese inicial de que houve maior concentração de 

biodiversidade em APs que sofreram downsizing e degazettement, justamente por 

estarem localizadas em regiões tropicais, naturalmente mais biodiversas (Figuras 4, 

5 e 8a) (FAHRIG, 1997; HILLEBRAND, 2004). Simultaneamente, os eventos 

downgrading foram mais preponderantes na América do Norte, Europa e Oceania, 

regiões menos biodiversas (Figuras 4, 6 e 8b). Na América do Norte, por exemplo, 

houve uma concentração de eventos downgrading devido à pressão de 
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reinvindicação de terras para a subsistência de populações indígenas em 2016 

(KRONER et al., 2019). O maior risco das espécies tropicais florestais já foi 

observado ou discutido em inúmeros estudos, e em diferentes escalas espaciais 

(BARLOW et al., 2016; BETTS et al., 2017; GIBSON et al., 2011; PARDINI et al., 

2009; TABARELLI; PERES; MELO, 2012), padrão também detectado em nossos 

resultados. Esse risco é ainda maior quando o táxon em questão apresenta menor 

riqueza de espécies (i.e., anfíbios de pequeno porte, grandes répteis e mamíferos 

não-voadores de médio porte), sendo particularmente ameaçados pela perda de 

habitat e suas consequências biológicas, como o efeito de borda (PFEIFER et al., 

2017).  

Neste contexto, é emblemático, mas não surpreendente, que o Brasil detenha 

grande parte dos eventos downsizing e degazettement (Figuras 5 e 7). Um dos 

países mais biodiversos e com o sistema mais extenso de APs do mundo, contando 

com mais de 220 milhões de hectares protegidos, o Brasil, de fato, explica em 

grande parte o padrão encontrado para a América Latina e outros países tropicais 

(BERNARD; PENNA; ARAÚJO, 2014). A escassez de recursos destinados à 

manutenção e proteção dos limites das APs, bem como a ineficiência burocrática e, 

em alguns, casos corrupção, fragilizam a efetividade destes instrumentos políticos, 

que se tornam apenas “parques de papel” e estão mais propensos a sofrerem 

mudanças legais como PADDDs (BERNARD; PENNA; ARAÚJO, 2014; BRUNER et 

al., 2001; TESFAW et al., 2018; WATSON et al., 2015).     

Encontramos também que houve maior biodiversidade em APs cuja 

promulgação do PADDD possuísse causas de alto impacto à paisagem circundante 

(Figura 8b). Embora sejamos compelidos a corroborar a hipótese inicial de que esse 

padrão seria devido às pressões de mudanças de uso da terra e expansão de 

atividades em escala industrial, muito comuns em regiões tropicais nas últimas 

décadas (GUERRA; ROSA; PEREIRA, 2019; HADDAD et al., 2015; HANSEN et al., 

2022; LAMBIN; GEIST; LEPERS, 2003; SEYMOR; HARRIS, 2019), os resultados 

gráficos de nossas análises não corroboram este padrão tão claramente (Figuras 4 e 

6). Como já apontado anteriormente, os eventos de alto impacto se concentraram na 

Ásia, Europa e Austrália, enquanto os de baixo impacto foram mais comuns na 

América do Norte e na América Latina (Figuras 4 e 6; APÊNDICE D, Figuras 17 e 

19). É possível que a utilização da autocorrelação espacial possa ter corrigido 



 

99 
    

 
 

fatores de confusão relacionados a essas variáveis, algo que também ocorreu nas 

análises em separado para os táxons, o que reforça a importância desse 

procedimento analítico (DINIZ-FILHO; BINI; HAWKINS, 2003; LEGENDRE, 1993).  

Nas análises aplicadas individualmente a cada um dos taxa, observou-se que 

a riqueza de espécies de mamíferos e anfíbios não difere significativamente, ou 

então apenas marginalmente, entre APs que sofreram diferentes tipos e causas de 

promulgação de PADDDs (i.e., baixo Pseudo-R² (< 0.001) e/ou modelo nulo com Δi 

< 2), padrão não encontrado para répteis e aves (APÊNDICE D, Tabelas 14 a 17, 

Figura 20). As aves encontram-se em situação particularmente vulnerável: é um 

táxon que se beneficia significativamente do habitat proporcionado por APs 

(CAZALIS et al., 2020), mas cujas comunidades mais diversas se encontram 

pressionadas não apenas pelo downsizing e degazettement (APÊNDICE D, Figura 

20d), mas também pelo potencial modificação profunda da paisagem circundante 

pós-PADDD (APÊNDICE D, Figura 20e). Portanto, as aves podem ser um bom táxon 

focal para estudos em campo que procurem compreender os potenciais impactos de 

eventos PADDD sobre a biodiversidade, caso tempo e recursos para uma avaliação 

completa da fauna de vertebrados estejam escassos. 

Mesmo com essas ressalvas, é preciso compreender que um padrão final 

emerge, no qual as comunidades biológicas de vertebrados em conjunto (i.e., 

incluindo todos os táxons) vivem uma coincidência trágica. Nas localidades em que 

essas comunidades são mais biodiversas (i.e., África, Ásia e América Latina, que 

contam com 70,6% da extensão territorial de APs globais; IUCN; UNEP, 2011), 

também é justamente onde se recebe grandes pressões de mudanças legais que 

implicam na perda e modificação de habitat (Figuras 4, 5 e 7). Além disso, uma 

ameaça adicional é que, apesar de o downgrading ter sido mais comum, ele esteve 

frequentemente associado a causas de alto impacto em países desenvolvidos 

(Figuras 4 e 6). Na Austrália, por exemplo, os eventos de downgrading foram 

motivados pelo desenvolvimento de infraestrutura para o turismo, caça e mineração, 

que podem estimular o decreto futuro de eventos de PADDD que impliquem na 

perda de habitat devido à falta de apoio do público (COOK et al., 2017). Por outro 

lado, muitos eventos PADDD de baixo impacto na América Latina estiveram 

associados à reinvindicação de terras por populações indígenas, quilombolas e 

ribeirinhas (BERNARD; PENNA; ARAÚJO, 2014; MASCIA et al., 2021). No Brasil, 
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em específico, essas medidas trazem justiça social e diminuem os efeitos negativos 

da “pobreza verde”, fenômeno no qual a maior parte da cobertura vegetal protegida 

está localizada onde as populações mais carentes e com menor IDH do país vivem 

(BPBES, 2018). Por essas razões, defendemos um monitoramento constante de 

decretos e propostas de mudanças legais de APs no mundo. Não apenas para 

compreender mais a fundo os motivadores dessas mudanças, mas pelo próprio fato 

de que, mesmo com todas as pressões externas, as APs ainda abrigam maior 

riqueza de espécies que suas paisagens modificadas circundantes (GRAY et al., 

2016).  
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2.5 Conclusão  

 

 

 Nosso trabalho indica que apesar das APs terem se tornado instrumentos 

políticos consolidados ao longo dos séculos, suas comunidades de vertebrados mais 

ricas em biodiversidade encontram-se duplamente ameaçadas. Essa ameaça é 

representada tanto pela potencial perda de habitat, quanto pela modificação 

profunda de sua paisagem circundante pós-PADDDs. No caso de APs que sofreram 

downsizing, há um desafio adicional de se estabelecer se houve de fato a perda de 

habitat esperada após o ato de promulgação do evento, e como a natureza dessa 

perda, se gradual ou imediata à promulgação, pode afetar as espécies. Esse cenário 

é alarmante, uma vez que diversos estudos da literatura discutem a disrupção de 

populações de diversas espécies em resposta à diminuição de área disponível para 

sobrevivência e aos efeitos negativos de matrizes intransponíveis. Há, ainda, a 

dificuldade inerente aos eventos PADDD, que são muito suscetíveis a flutuações 

políticas mundiais e locais, tornando a detecção e compreensão desses eventos um 

fator muito ligado às particularidades da região e da época em que eles ocorrem.    

 Nossa contribuição com esse trabalho é mostrar como eventos como o 

downsizing e downgrading podem potencialmente afetar as comunidades de 

vertebrados de APs, por meio da perda de espécies devido à redução de habitat. 

Além disso, mostramos que as comunidades biológicas de vertebrados mais ricas 

são aquelas sob maior pressão de PADDDs. Nenhum estudo, até então, havia 

fornecido suporte de forma direta à compreensão do legado que eventos PADDD 

podem trazer à biodiversidade global. Nosso intuito foi, portanto, o de fornecer um 

ponto de partida para setores da sociedade civil interessados no revés jurídico 

desses eventos, e também com o qual tomadores de decisão podem estabelecer 

futuras áreas de conservação, analisando seus pontos positivos e potenciais 

fragilidades, especialmente no contexto do novo compromisso 30x30 firmado pela 

CBD. Reconhecemos a limitação dos nossos modelos, especialmente no que 

concerne ao potencial efeito da fragmentação em APs com redução de habitat na 

escala da paisagem. No Capítulo 3, traremos algumas perspectivas sobre como o 

desenho de APs pode influenciar os padrões de distribuição de riqueza de espécies 

em paisagens fragmentadas.  
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3. Paisagens fragmentadas são de fato mais diversas? Uma nova abordagem 

metodológica para o debate do SLOSS 

 

 

3.1 Introdução 

 

 

 Em 1975, um dos grandes debates da Ecologia e da Biologia da Conservação 

se iniciou com o postulado de que grandes fragmentos possuíam maior quantidade 

de espécies que vários pequenos fragmentos de área equivalente (DIAMOND, 

1975). Para defender esta hipótese, Diamond se baseava nos princípios da TBI: as 

espécies correm elevado risco de extinção em populações reduzidas de pequenas 

ilhas, já que são particularmente vulneráveis às flutuações populacionais 

(MACARTHUR; WILSON, 1963, 1967). Entretanto, a TBI não considera a 

possibilidade de recolonização, na qual um fragmento com populações reduzidas 

ainda poderia ser alvo de movimentos de imigração, diminuindo, portanto, a 

probabilidade de extinções locais (“efeito resgate”; BROWN; KODRIC-BROWN, 

1997; DUNNING; DANIELSON; PULLIAM, 1992; GASCON et al., 1999; HANSKI; 

OVASKAINEN, 2000; OVASKAINEN, 2002). Em anos subsequentes, a ideia inicial 

de Diamond foi questionada por Simberloff e Abele (1976, 1982) e Quinn e Harrison 

(1988), que apontaram uma escassez de estudos empíricos que a apoiassem. 

Inclusive, a própria aplicabilidade desta ideia foi questionada, uma vez que 

características relacionadas às espécies seriam mais importantes que o arranjo 

espacial de fragmentos para determinar o tamanho ideal de uma reserva para a 

proteção de espécies (SOULÉ; SIMBERLOFF, 1986). Apesar do debate acirrado, a 

priorização de fragmentos maiores em detrimento de vários pequenos foi adotada 

como estratégia padrão pela IUCN (IUCN, 1980), influenciando a tomada de decisão 

de medidas de conservação em distintos países (FAHRIG et al., 2022; WINTLE at 

al., 2019).  

Esse debate, conhecido como SLOSS (“single large or several small”), não foi 

solucionado até hoje. Enquanto alguns estudos defendem o princípio de que 

grandes fragmentos possuem maior quantidade de espécies (BURKEY, 1995; 

BLAKE, 1991; DESHAYE; MORISSET; 1989; DIAMOND, 1975; GILPIN; DIAMOND, 
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1985; MAY, 1975), outros postulam que vários pequenos fragmentos têm maior peso 

na conservação (FAHRIG, 2017, 2020; FAHRIG et al. 2022; FISCHER; 

LINDENMAYER, 2002; QUINN; HARRISON, 1988; RIVA; FAHRIG, 2022). 

Argumentos a favor de grandes fragmentos incluem: acúmulo substancialmente 

maior de indivíduos e espécies (COLEMAN, 1981; GOTELLI, GRAVES, 1996; 

PREVEDELLO; GOTELLI; METZGER, 2016; TURNER, 1989), menores taxas de 

extinção local (DIAMOND, 1975; LOMOLINO, 2000; MACARTHUR; WILSON, 1963, 

1967; TJORVE, 2010; TURNER; TJORVE, 2005), presença de espécies raras e 

ausentes em fragmentos pequenos (CONNOR; MCCOY, 1979; RÖSCH et al., 2015; 

ROSENZWEIG, 1995; SIMBERLOFF; WILSON, 1970; TJORVE, 2010), e 

requerimentos mínimos de área para a sobrevivência de determinadas espécies 

(ANDRÉN, 1994; HANSKI, 1994; ETIENNE; HEESTERBEEK, 2000; PARDINI et al., 

2010; TJORVE, 2010). Por outro lado, mecanismos como maior heterogeneidade 

ambiental (FAHRIG, 2013; LIU et al., 2018; MAY et al., 2019; SIMBERLOFF; 

GOTELLI, 1984), relaxamento de relações antagônicas como predação e 

parasitismo (HUFFAKER, 1958; LASKY; KEITT, 2013; MORRISON; BARBOSA, 

1987) e maior conectividade entre fragmentos (RSZANGOLIES; ROHWÄDER; 

JELTSCH, 2022; SAURA; BODIN; FORTIN, 2014; SCHULER; CHASE; KNIGHT, 

2017) podem explicar uma maior riqueza de espécies em vários pequenos 

fragmentos. Há, ainda, pesquisas que indicam que o resultado de comparações 

SLOSS pode ser variável e dependente de fatores biológicos ou espaciais 

(FATTORINI, 2010; SOULÉ; LIU et al., 2022; LOMOLINO, 1994; RYNICKI; 

ABREGO; OVASKAINEN, 2020; SIMBERLOFF, 1986; OVASKAINEN, 2002; 

TJORVE, 2010), e outras que demonstram que apenas o conjunto de fragmentos 

grandes e pequenos, quando combinados, que é responsável por maximizar a 

riqueza de espécies em uma paisagem (“single large and several small”, SLASS) 

(FUKAMASHI; IIDA; NAKASHIZUKA, 1996; RÖSCH et al., 2015; RSZANGOLIES; 

ROHWÄDER; JELTSCH, 2022).  

A falta de consenso pode estar relacionada às diferentes metodologias 

utilizadas para a solução do debate: inicialmente, com os trabalhos seminais de 

Diamond (1975), May (1975) e Wilson e Willis (1975), a utilização e comparação de 

curvas de relação espécies-área (REA) demonstrava que grandes fragmentos 

possuíam maior riqueza de espécies (ver OVASKAINEN, 2002). Entretanto, essa 
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metodologia não quantificava a variação da composição de espécies entre 

fragmentos, deixando de analisar fatores que podem influenciar o resultado SLOSS, 

como o aninhamento e a beta-diversidade (BOLGER; ALBERTS; SOULÉ, 1991; 

HIGGS; USHER, 1980; MATTHEWS; COTTEE-JONES; WHITTAKER, 2015; 

RÖSCH et al., 2015; SIMBERLOFF; MARTIN, 1991). Por essa razão, Quinn e 

Harrison (1988) propuseram a utilização de curvas de acumulação de espécies para 

as comparações SLOSS: em uma das curvas, as áreas dos fragmentos são 

acumuladas do menor para o maior fragmento de habitat (“small-to-large”, STL). Na 

outra curva, por sua vez, do maior para o menor fragmento (“large-to-small”, LTS). A 

riqueza acumulada de espécies também é compilada das duas formas, e os dados 

de riqueza acumulada versus área acumulada são plotados em um mesmo gráfico. 

Se a curva STL estiver acima da curva LTS, pode-se concluir que um conjunto de 

pequenos fragmentos abriga maior riqueza de espécies que um único fragmento 

grande, e que a fragmentação de habitat aumenta a riqueza (FAHRIG, 2017, 2020; 

FAHRIG et al., 2022; FATTORINI, 2010; MACNALLY; LAKE, 1999, QUINN; 

HARRISON, 1988). De fato, curvas de REA e curvas de acumulação de espécies 

podem fornecer resultados distintos para este debate (LIU et al., 2022). Apesar das 

críticas associadas à metodologia tradicional proposta por Quinn e Harrison (1988) 

(DEANE, 2022; FAHRIG, 2020; FATTORINI, 2010; MACNALLY; LAKE, 1999), ela é 

a mais amplamente utilizada e difundida para as comparações SLOSS (FAHRIG, 

2017, 2020; FAHRIG et al., 2022; OVASKAINEN, 2002).   

Em revisões recentes que analisaram estudos que utilizaram exclusivamente 

a metodologia tradicional, chegou-se à conclusão polêmica de que vários pequenos 

fragmentos possuíam maior riqueza de espécies que fragmentos grandes (FAHRIG, 

2017, 2020), padrão já detectado em revisões anteriores (BOECKLEN, 1997; 

OVASKAINEN, 2002; QUINN; HARRISON, 1988; SIMBERLOFF; ABELE, 1982). 

Entretanto, existe uma crítica adicional a esta metodologia que expõe uma 

inconsistência significativa: considere, por exemplo, um grupo de três fragmentos – 

um grande e dois pequenos –, no qual a área do fragmento grande é equivalente à 

soma da área dos fragmentos pequenos, como se presume no debate SLOSS. 

Considere, também, que cada um destes fragmentos é amostrado utilizando-se o 

mesmo esforço por fragmento (e.g.: 10 transectos por fragmento), e que 

comparamos a riqueza de espécies no fragmento grande em relação à riqueza dos 
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dois fragmentos pequenos somados. Se assim fizéssemos, provavelmente 

chegaríamos à conclusão de que os dois pequenos fragmentos, em conjunto, 

possuem maior riqueza de espécies, mas somente porque houve maior esforço 

amostral total nestes (10 + 10 transectos = 20 transectos) do que no fragmento 

grande (10 transectos). Muito comum em estudos ecológicos (CHASE et al., 2019, 

2020; HUDSON et al., 2017), o esforço padronizado por fragmento parece fazer 

pouco sentido quando aplicado à metodologia tradicional para as comparações 

SLOSS, uma vez que a riqueza de espécies seria naturalmente subestimada em 

fragmentos grandes.  

De fato, essa inconsistência na amostragem já havia sido detectada e 

comentada na literatura (FATTORINI, 2010; GAVISH; ZIV; ROSENZWEIG, 2011; 

ROBISON; QUINN, 1982). Para controlar esse problema em sua revisão, Fahrig 

(2020) comparou os resultados SLOSS entre estudos com amostragens enviesadas 

(i.e., desconhecidas, com esforço padronizado ou com esforço diminuindo em 

fragmentos maiores) e estudos com amostragens proporcionais ao tamanho do 

fragmento (ver Figura 2 de FAHRIG, 2020). Em ambos os casos, as comparações 

SLOSS favoreceram um conjunto de pequenos fragmentos em detrimento de 

grandes fragmentos de área equivalente, mas esse padrão foi mais frequente nos 

estudos com amostragens enviesadas. Embora Fahrig (2020) recomende, por esta 

razão, que estudos SLOSS posteriores garantam que o esforço seja proporcional à 

área do fragmento, pouco se discutiu sobre como cada esquema amostral poderia 

influenciar as comparações SLOSS e como corrigir o problema de enviesamento no 

caso de estudos já executados. Uma das formas de se contorná-lo seria adotar uma 

amostragem de rarefação baseada em indivíduos ou em amostras, que compara a 

riqueza de espécies de fragmentos que diferem em esforço amostral (i.e., número de 

armadilhas) ou no número de indivíduos coletados (CHAO et al., 2014; GOTELLI; 

COLLWELL, 2001, 2010), como é o caso da maioria dos estudos SLOSS. Dessa 

forma, seria possível estabelecer se o padrão encontrado em revisões recentes 

(FAHRIG, 2017, 2020) se manteria após correções. 

A necessidade de correção de trabalhos empíricos torna-se ainda mais 

evidente quando observamos os resultados de comparações SLOSS obtidos por 

meio de estudos de modelagem: nestes casos, geralmente grandes fragmentos ou 

uma estratégia mista possuem maior peso na conservação das espécies que vários 
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pequenos fragmentos de área equivalente (ver Tabela 1 em OVASKAINEN, 2002). 

Esses resultados, inclusive, corroboram estudos recentes que apontam efeitos 

negativos de fragmentos pequenos sobre a biodiversidade (CHASE et al., 2020; 

HADDAD, 2015; FLETCHER et al., 2018; PÜTTKER et al., 2020). Modelos 

dinâmicos, que levam em consideração fatores como extinção e dispersão, têm sido 

aplicados com frequência na tentativa de se solucionar o debate SLOSS (BURKEY, 

1989; ETIENNE; HEESTERBEEK, 2000; OVASKAINEN, 2002; QUINN; HASTINGS, 

1987; RSZANGOLIES; ROHWÄDER; JELTSCH, 2022; RYNICKI; ABREGO; 

OVASKAINEN, 2020).  

No presente estudo, escolheu-se um modelo estático (i.e., sem extinção e 

dispersão), baseado em processos probabilísticos (e.g. COLEMAN, 1981; 

COLEMAN et al., 1982; COLWELL; LEES, 2000; PREVEDELLO; GOTELLI; 

METZGER, 2016), para investigar como desenhos amostrais podem influenciar os 

resultados das comparações SLOSS em paisagens com diferentes configurações de 

distribuição de espécies. A escolha deste tipo de modelo foi motivada por ser ainda 

pouco explorado no debate SLOSS (OVASKAINEN, 2002) e, mesmo sem considerar 

processos ecológicos explícitos, ser capaz de gerar gradientes realistas de 

distribuições de espécies em paisagens e de fácil interpretação (ALMEIDA-GOMES 

et al., 2022; BIDWELL; GREEN; CLARK, 2014; GOTELLI et al., 2009; GOTELLI; 

GRAVES, 1996; PREVEDELLO et al., 2013; PREVEDELLO; GOTELLI; METZGER, 

2016). Uma das aplicabilidades dos resultados deste trabalho seria a de estabelecer 

qual estratégia, a rarefação por indivíduos ou por amostras, seria mais eficiente na 

correção de estudos empíricos SLOSS já publicados para, assim, finalmente, tentar 

solucionar o debate. Para isso, estruturou-se o trabalho atendendo os seguintes 

objetivos específicos: 

(1) Inicialmente, construir três comunidades simuladas, baseadas em um 

modelo estático, com diferentes gradientes de distribuição de indivíduos em cada 

fragmento da paisagem, e amostrá-las sob censo completo (i.e., situação na qual 

todos os indivíduos de todas as espécies são coletados). Em uma comunidade, a 

densidade de indivíduos será constante em todos os fragmentos, e espera-se que as 

curvas se sobreponham (LTS = STL), como assumido pelo pressuposto central 

levantado por Quinn e Harrison (1988) (Hipótese 1 - Figura 9a). Em outra, a 

densidade de indivíduos será proporcional ao tamanho do fragmento amostrado e, 
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por esse motivo, espera-se que fragmentos maiores possuam maior riqueza de 

espécies, devido a um maior acúmulo de indivíduos (LTS > STL) (COLEMAN, 1981; 

GOTELLI, GRAVES, 1996; PREVEDELLO; GOTELLI; METZGER, 2016; TURNER, 

1989) (Hipótese 2 - Figura 9b). Na última comunidade, a densidade de indivíduos 

será inversamente proporcional ao tamanho do fragmento amostrado e, por esse 

motivo, vários pequenos fragmentos terão maior riqueza de espécies (STL > LTS), 

como estipulado por Fahrig (2013, 2017, 2020) (Hipótese 3 - Figura 9c); 

(2) Construir curvas SLOSS a partir de esquemas amostrais enviesados e 

não enviesados (FAHRIG, 2020; FAHRIG et al., 2022) e compará-las com as curvas 

SLOSS obtidas por censo completo para cada uma das três comunidades 

anteriores. Espera-se que apenas esquemas amostrais não enviesados produzam 

curvas SLOSS com resultados semelhantes aos das curvas obtidas por censo 

completo, por corrigirem o problema de viés amostral na metodologia tradicional de 

Quinn e Harrison (1988) (Hipótese 4; FATTORINI, 2010; FAHRIG, 2020; FAHRIG et 

al., 2022; GAVISH; ZIV; ROSENZWEIG, 2011; ROBISON; QUINN, 1982). 
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Figura 9 – Diferentes configurações resultantes da construção de curvas SLOSS de acumulação de espécies 

 
Legenda: proposta por Quinn e Harrison (1988), a metodologia tradicional implica na construção de duas curvas a partir de dados obtidos de cada fragmento 

de uma paisagem analisada, nas quais o número máximo de espécies e de área acumulada são idênticos entre as duas curvas. Em uma das curvas, as 

áreas dos fragmentos são acumuladas do maior para o menor fragmento de habitat (curva LTS, referente a “large-to-small”, em azul). Na outra curva, do 

menor para o maior fragmento (curva STL, referente a “small-to-large”, em vermelho). A riqueza acumulada de espécies também é compilada das duas 

formas. As diferentes configurações (posições) das curvas SLOSS podem ter um poder decisivo na conservação das espécies: pode-se chegar à conclusão 

de que grandes fragmentos, assim como vários pequenos, possuem mesma importância para a conservação de espécies, quando as curvas estão 

sobrepostas (a). Entretanto, caso a curva LTS (em azul) se sobreponha à curva STL (vermelho) (b), grandes fragmentos detêm maior riqueza de espécies 

(i.e., um efeito negativo da fragmentação de habitat), enquanto que, no cenário contrário (c), vários pequenos fragmentos possuem maior importância para a 

biodiversidade (i.e., um efeito positivo da fragmentação de habitat). 

Fonte: A autora, 2023 
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3.2 Materiais e métodos 

 

 

3.2.1 Do estudo empírico às comunidades simuladas 

 

 

 Para atender o Objetivo 1 do trabalho e testar suas respectivas hipóteses, foi 

utilizado como base um estudo empírico de anfíbios (Anura) em uma paisagem 

tropical fragmentada (ALMEIDA-GOMES; ROCHA, 2014; ALMEIDA-GOMES et al., 

2022). Os dados desse estudo referentes à abundância e riqueza de espécies total 

na paisagem, bem como o número total de fragmentos e tamanho de cada mancha, 

serviram como base para a construção das comunidades simuladas (Figura 10). 

Este estudo contém propriedades que o tornam particularmente adequado à 

aplicação de um modelo estático, que assume pouca ou nenhuma dispersão de 

indivíduos entre fragmentos (COLEMAN, 1981; COLEMAN et al., 1982; COLWELL; 

LEES, 2000; PREVEDELLO; GOTELLI; METZGER, 2016), para a simulação de 

diferentes cenários de comparação de curvas SLOSS. Primeiramente, os dados 

deste estudo foram sistematicamente utilizados em outras publicações, nas quais se 

analisou não apenas os efeitos da perda e fragmentação de habitat sobre a 

comunidade de anfíbios (ALMEIDA-GOMES; ROCHA, 2015; ALMEIDA-GOMES et 

al., 2016, 2019), mas também em qual grau o próprio modelo de posicionamento 

aleatório de Coleman (1981), um conhecido modelo estático, era capaz de descrever 

a distribuição de espécies da comunidade nos fragmentos da paisagem (ALMEIDA-

GOMES et al., 2022). Por último, trata-se de um sistema representativo de muitas 

paisagens terrestres, nas quais fragmentos de habitat remanescentes (no presente 

caso, fragmentos florestais) estão inseridos em uma matriz muitas vezes inóspita, 

gerada pela ação humana (ANDRÉN, 1994; DRISCOLL et al., 2013; HANSKI, 1998; 

FAHRIG, 2003, 2013; VALIENTE-BANUET et al., 2015) e que altera 

significativamente as taxas de dispersão de indivíduos entre fragmentos (BENDER; 

TISCHENDORF; FAHRIG, 2003; DOOLEY; BOWERS, 1998; FAHRIG, 2020; 

FAHRIG et al., 2022).  

 A paisagem do estudo empírico está localizada no estado do Rio de Janeiro, 

Brasil, no município de Cachoeiras de Macacu (22°24’S, 42°44’O), em um dos 
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Figura 10 – Criação da paisagem simulada a partir de dados de um estudo empírico 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Legenda: em (a), é possível observar a localização do município de Cachoeiras de Macacu no estado 

do Rio de Janeiro (RJ), mapa desenvolvido com o ArcGIS Pro 3.0.1 (ESRI, 2022). Os fragmentos da 

paisagem do estudo empírico (ALMEIDA-GOMES et al., 2022) estão enumerados de 1 a 21, tendo 

seus correspondentes ilustrados no raster da paisagem simulada (b), de dimensões de 303 x 303 

células. Manteve-se, também, a proporcionalidade dos tamanhos dos fragmentos originais na 

paisagem simulada. Os formatos e isolamento dos fragmentos não foram preservados por serem 

irrelevantes para as simulações, já que elas se originaram do modelo tradicional baseado em área de 

Coleman (1981). Cada célula em (b) representando os fragmentos florestais recebeu o valor 1 (em 

verde), e as células que representavam as áreas não-florestais (matriz) receberam o valor 0 (em 

branco).  

Fonte: A autora, 2023 
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domínios do hotspot de biodiversidade da Mata Atlântica brasileira (Figura 10a). A 

vegetação é classificada como ombrófila densa, e o clima como mesotérmico úmido 

(VIEIRA et al., 2009). Possuindo 7600ha de extensão, a paisagem contém áreas de 

floresta contínua, bem como 21 fragmentos de tamanhos variados (1.9 – 619ha) 

(APÊNDICE E, Tabela 18), com distintos graus de isolamento e regeneração, 

inseridos em uma matriz predominantemente de pasto. A amostragem de espécies 

de anuros se deu de Julho de 2007 a Março de 2014, durante o período noturno (19-

24h), por meio de encontro visual (CRUMP; SCOTT, 1994). Alguns estudos sugerem 

que esta metodologia é particularmente adequada para a amostragem de anuros na 

Mata Atlântica, uma vez que detecta espécies não usualmente encontradas com 

outros métodos de amostragem (e.g. pitfalls, plots) (ALMEIDA-GOMES et al., 2010; 

ALMEIDA-GOMES; ROCHA; VIEIRA, 2016; ROCHA et al., 2007). Cada fragmento 

foi visitado pelo menos 4 vezes (4-14 visitas), sendo o esforço proporcional à área 

do fragmento amostrado (21-118h), como sugerido para estudos SLOSS (FAHRIG, 

2020; FAHRIG et al., 2022) (APÊNDICE E, Tabela 18). Na paisagem do estudo 

empírico escolhido, observou-se que fragmentos maiores possuíam maior 

quantidade de sítios de reprodução de anuros (i.e., corpos d’água) que fragmentos 

pequenos (ALMEIDA-GOMES; ROCHA, 2015). Ao total, 2361 indivíduos de 37 

espécies distintas foram coletados (ver detalhes no APÊNDICE E, Tabelas 18 e 19). 

Três comunidades simuladas foram criadas a partir de um raster de mapa da 

paisagem simulada de 303 x 303 células, com cada lado da célula possuindo 0.0033 

unidades de medida (Figura 10b). Essas dimensões foram assim calibradas para 

corresponder à extensão e resolução originais da paisagem do estudo empírico, 

fazendo com que o tamanho dos fragmentos variasse de 37 a 12.380 células (Figura 

10; APÊNDICE E, Tabela 20). Cada célula representando os fragmentos florestais 

recebeu o valor 1, e as células que representavam as áreas não-florestais (matriz) 

receberam o valor 0: assim, a paisagem simulada teria fragmentos de habitat 

homogêneo e uma matriz totalmente inóspita a todas as espécies, com os indivíduos 

sendo alocados apenas em células de fragmentos florestais (valor: 1) (Figura 10b). 

Do estudo empírico, também foram retiradas as informações de abundância relativa 

de cada espécie em cada fragmento da paisagem original (APÊNDICE E, Tabela 19 

e Figura 21). Assim como no modelo estático de Prevedello, Gotelli e Metzger 

(2016), assumiu-se a ausência de territorialidade e de capacidade de dispersão dos 
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indivíduos entre fragmentos, de modo que estes foram alocados de forma 

independente na paisagem - uma mesma célula poderia, inclusive, ser ocupada por 

mais de um indivíduo ou espécie.  

Cada uma das comunidades simuladas foi construída para representar um 

cenário distinto de gradientes de distribuição de indivíduos em cada fragmento da 

paisagem simulada. Para testar a hipótese 1, criou-se uma comunidade na qual a 

densidade de indivíduos (número de indivíduos/área do fragmento) foi constante em 

todos fragmentos, independentemente do seu tamanho: os fragmentos funcionaram 

como “alvos” que acumulavam indivíduos passivamente, em que grandes 

fragmentos possuíam mais indivíduos por uma questão puramente probabilística e, 

consequentemente, mais espécies do que pequenos fragmentos (COLEMAN, 1981; 

COLEMAN et al., 1982; PREVEDELLO; GOTELLI; METZGER, 2016) (Figura 11a; 

APÊNDICE F, Figura 22). Como o número de indivíduos alocados foi perfeitamente 

proporcional ao tamanho relativo do fragmento (i.e., tamanho do fragmento/soma 

dos tamanhos de todos os 21 fragmentos), a densidade acabou sendo igual entre os 

diferentes fragmentos. Por exemplo, a área relativa do fragmento 19 foi de 47% (619 

ha/1316 ha) (Figura 10; APÊNDICE E, Tabela 18); portanto, esse fragmento recebeu 

47% dos 2361 indivíduos (=1110 indivíduos). Já a área relativa do fragmento 1 foi de 

apenas 2% (26 ha/1316 ha) (Figura 10; APÊNDICE E, Tabela 18); portanto, esse 

fragmento recebeu apenas 2% dos 2361 indivíduos (=47 indivíduos). Assim, o maior 

fragmento recebeu mais indivíduos em função de sua maior área; porém, a 

densidade foi exatamente a mesma (1.79 ind./ha; maior fragmento: 1110 ind./619 ha 

= 1.79; menor fragmento: 47 ind./26 ha = 1.79). No algoritmo baseado neste modelo 

estático de posicionamento aleatório, cada célula dos fragmentos florestais da 

paisagem simulada possuía a mesma probabilidade de ser ocupada por um 

indivíduo de determinada espécie (valor = 1).  

Nas demais comunidades, modificou-se o algoritmo de posicionamento 

aleatório para que a densidade de indivíduos aumentasse (Figura 11b; APÊNDICE 

F, Figura 22) ou diminuísse (Figura 11c; APÊNDICE F, Figura 22) com o tamanho do 

fragmento. A densidade de indivíduos poderia ser maior em grandes fragmentos por 

estes possuírem maior disponibilidade de recursos, o que sustenta populações 

locais mais abundantes e diminui as probabilidades de extinção (CONNOR; 

COURTNEY; YODER, 2000; MATTHEWS; COTTEE-JONES; WHITTAKER, 2015).
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Figura 11 – Três comunidades de anfíbios geradas por distintos gradientes de distribuição de indivíduos nos fragmentos da 

paisagem simulada  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Legenda: tais comunidades foram geradas a partir da paisagem simulada ilustrada na Figura 10b. Na comunidade simulada baseada no algoritmo do modelo 

tradicional de posicionamento aleatório (COLEMAN, 1981), cada célula dos fragmentos florestais (em verde) possuía a mesma probabilidade de ser ocupada 

por qualquer indivíduo de quaisquer espécies, de modo que a densidade de indivíduos (número de indivíduos/área do fragmento) fosse a mesma nos 

diferentes fragmentos, como postulado por Coleman (1981). Para as comunidades (b) e (c), esse algoritmo foi modificado, de modo que células em grandes 

fragmentos possuíssem maior ou menor probabilidade de alocar qualquer indivíduo, respectivamente. Consequentemente, observa-se que os pequenos 

fragmentos na comunidade (b) possuem menor densidade de indivíduos, estando praticamente não ocupados, em contraste com a comunidade (c). Cada 

símbolo de cor distinta (e.g. triângulos, círculos, losangos, cerquilhas) nas três comunidades (a-c) corresponde a um indivíduo de uma das 37 espécies 

amostradas no estudo empírico original (ALMEIDA-GOMES et al., 2022). 

Fonte: A autora, 2023     
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Em contrapartida, fragmentos menores também podem possuir maior densidade de 

indivíduos devido a uma maior heterogeneidade ambiental e conectividade espacial, 

que favorecem a partição de nicho e a diluição da probabilidade de extinção por 

meio de efeitos resgate (FAHRIG, 2013; HANSKI; OVASKAINEN, 2000; LIU et al., 

2018; OVASKAINEN, 2002). Para simular o primeiro caso (densidade aumentando 

com o tamanho do fragmento), a probabilidade de uma célula ser ocupada por um 

indivíduo foi assumida como igual ao tamanho relativo do fragmento elevado a 1,5. 

Para simular o cenário oposto (densidade diminuindo com o tamanho do fragmento), 

a probabilidade de uma célula ser ocupada por um indivíduo foi assumida como 

igual ao tamanho do fragmento elevado a 0,67. Esses valores de probabilidade 

foram escolhidos para que todos os fragmentos estivessem ocupados por pelo 

menos um indivíduo na maioria das iterações. Essas modificações foram realizadas 

para o teste das hipóteses 2 e 3, respectivamente.  

Para facilitar a compreensão, considere, por exemplo, o cenário no qual a 

densidade de indivíduos aumentou com o tamanho do fragmento: apesar da área 

relativa do fragmento 19 (Figura 10) ter sido de 47% (619 ha/1316 ha), esse 

fragmento recebeu 68% dos 2361 indivíduos (=1575 indivíduos; densidade de 2.54 

ind./ha), ou seja, proporcionalmente mais indivíduos que o esperado pelo 

posicionamento aleatório. Já o fragmento 1 (Figura 10), mesmo tendo uma área 

relativa de 2% (26 ha/1316 ha), recebeu apenas 0,08% dos 2361 indivíduos (=2 

indivíduos; densidade de 0.08 ind./ha), menos que o esperado pelo modelo de 

Coleman (1981). Por outro lado, no cenário em que a densidade de indivíduos 

diminuía com o tamanho do fragmento, o fragmento 19 recebeu 28,8% dos 

indivíduos (=677 indivíduos; densidade de 1.09 ind./ha) e o fragmento 1 recebeu 

2,37% dos indivíduos (=56 indivíduos; densidade de 2.15 ind./ha). Em ambos os 

casos, é possível observar que a densidade de indivíduos se modificava de acordo 

com o tamanho do fragmento (Figura 11; APÊNDICE F, Figura 22).  

Cinquenta iterações foram executadas para cada uma das distintas 

comunidades, e para cada célula ocupada, foi registrada a identidade e a 

abundância de cada espécie presente, em uma situação de censo completo 

(esquema amostral 1, Figura 12a). Todos os procedimentos adotados na criação da 

paisagem simulada e de suas respectivas comunidades foram realizados no 

ambiente R (R CORE TEAM, 2023), utilizando os pacotes “raster” (HIJMANS et al.,
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Figura 12 – Cinco esquemas de desenho amostral utilizados para a construção das curvas SLOSS 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Legenda: a curva SLOSS resultante do esquema de censo completo (a) serviu como parâmetro de comparação das curvas geradas pelos demais esquemas 

amostrais, enviesados (b e e) e não-enviesados (c-d). Em (a), todos os indivíduos de todas as espécies presentes em cada fragmento são amostrados e, 

portanto, utilizados para a construção da curva. Nos demais esquemas (b-e), por outro lado, apenas os indivíduos das espécies dentro e em contato com os 

plots (quadrados ou retângulos brancos) são amostrados. Cada símbolo de cor distinta (e.g. triângulos, círculos, losangos, cerquilhas) corresponde a um 

indivíduo de uma das 37 espécies de anfíbios amostradas no estudo empírico original (ALMEIDA-GOMES et al., 2022). Representou-se apenas os quatro 

maiores fragmentos da paisagem simulada por razões meramente ilustrativas; cada esquema amostral foi aplicado a todos os fragmentos de cada uma das 

três comunidades simuladas (ilustradas na Figura 11). 

Fonte: A autora, 2023 
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2023), igraph (CSARDI; NEPUSZ, 2006) e landscapemetrics (HESSELBARTH et al., 

2019). 

 

 

3.2.2 Esquemas amostrais e construção das curvas SLOSS 

 

 

Para atender o Objetivo 2 do trabalho, foram criados cinco esquemas de 

desenhos amostrais: 1) censo completo (Figura 12a), já detalhado na seção anterior; 

2) amostragem padronizada (Figura 12b); 3) amostragem com um único plot de área 

perfeitamente proporcional à área do fragmento amostrado (Figura 12c); 4) 

amostragem com vários plots, cuja soma das áreas fosse perfeitamente proporcional 

à área do fragmento amostrado (Figura 12d); 5) amostragem com um único plot de 

área não perfeitamente proporcional à área do fragmento amostrado (Figura 12e). A 

aplicação do censo completo às três comunidades simuladas serviu como parâmetro 

de comparação aos outros esquemas amostrais, enviesados (esquemas 2 e 5, 

Figuras 12b e 12e) e não-enviesados (esquemas 3 e 4, Figuras 12c-d). 

Cada um destes esquemas foi aplicado a cada uma das três comunidades 

simuladas, de modo que todos os indivíduos de todas as espécies que estivessem 

dentro ou em contato com a área amostrada (plots de contorno branco na Figura 12) 

fossem utilizados para a construção das curvas SLOSS. Em todos os esquemas 

amostrais, exceto os esquemas 1 e 4 (Figuras 12a e 12d), extraiu-se as 

coordenadas centrais de cada fragmento da paisagem simulada, as quais serviram 

como ponto de referência para a construção dos plots: no esquema padronizado 

(esquema 2, Figura 12b), os plots mantiveram a mesma dimensão (0.0099 x 0.0099 

ou 3 x 3 células), independentemente do tamanho do fragmento amostrado. Esta 

dimensão de plot foi selecionada para o esquema padronizado por ser a maior área 

possível a ser amostrada no menor fragmento da paisagem e, ao mesmo tempo, ser 

replicada quando vários plots não sobrepostos eram aplicados a um mesmo 

fragmento no esquema 4 (Figura 12d). Dessa forma, evitou-se fatores de confusão 

quando os resultados dos dois esquemas fossem comparados pelas curvas SLOSS. 

Finalmente, no esquema 3 de amostragem (Figura 12c), a dimensão do plot 

aumentou de modo a amostrar uma área perfeitamente proporcional à área do 
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fragmento (correlação de Pearson: gl = 19, p-valor = 2.2e-16; r² = 0.99) (APÊNDICE 

G, Figura 23a), enquanto que no esquema 5 esta área não era perfeitamente 

proporcional, com grandes fragmentos contendo plots proporcionalmente menores 

que pequenos fragmentos (correlação de Pearson: gl = 19, p-valor = 1.049e-05; r² = 

0.80) (APÊNDICE G, Figura 23b). Todos os procedimentos anteriores foram 

realizados por meio dos pacotes “sf” (PEBESMA et al., 2023) e “buffeRs" (TILMAN, 

2022) do ambiente R.  

No esquema 4 (Figura 12d), adaptou-se os algoritmos de amostragem de 

comunidades simuladas do pacote “mobsim” (MAY et al., 2018) para a criação de 

vários plots de dimensões de 3 x 3 células em cada fragmento. Para que a soma das 

áreas dos plots fosse perfeitamente proporcional à área do fragmento amostrado, 

utilizou-se como referência as áreas amostradas do esquema 3 (Figura 12c): essas 

áreas foram divididas pelas dimensões dos plots, de modo que com este quociente 

fosse possível determinar qual o número de plots seria empregado em cada 

fragmento (APÊNDICE G, variável independente da Figura 23a). O posicionamento 

dos plots em cada fragmento se deu de forma aleatória, a partir de pontos criados 

com uma distância mínima de separação (distância igual à raiz quadrada do dobro 

da área de cada plot, em semelhança a MAY et al., 2018), como descrito pelo 

algoritmo de criação de pontos do processo hard core do pacote “spatstat.random” 

(BADDELEY et al., 2023) do ambiente R. Dessa forma, foi possível estabelecer não 

apenas que os plots não fossem sobrepostos uns aos outros, mas também para que 

não amostrassem nenhuma célula em áreas de matriz (células de valor 0). 

Para as comparações SLOSS, foram construídas curvas de acumulação de 

espécies, na qual as áreas dos fragmentos foram acumuladas do menor para o 

maior fragmento de habitat (curva STL, linha vermelha na Figura 9), e também do 

maior para o menor fragmento (curva LTS, linha azul na Figura 9) (QUINN, 

HARRISON, 1988). A riqueza acumulada de espécies também foi compilada das 

duas formas, utilizando todos os indivíduos de todas as espécies amostrados em 

toda a área do fragmento, no caso do censo completo (esquema 1, Figura 12a), ou 

nos plots de cada fragmento, no caso dos demais esquemas (esquemas 2-5, Figura 

12b-e). Indivíduos de espécies que já tivessem ocorrido em quaisquer fragmentos 

anteriores não foram adicionados para a construção das curvas de acumulação, 

garantindo que a variação da composição de espécies entre fragmentos fosse 



 

127 
    

 
 

quantificada. Os dados de riqueza acumulada versus área acumulada foram 

plotados em um mesmo gráfico, e 15 curvas SLOSS finais (3 comunidades 

simuladas x 5 esquemas de desenho amostral), e seus respectivos intervalos de 

confiança (95%), foram gerados a partir das 50 iterações aplicadas a cada uma das 

três comunidades simuladas. Todos os procedimentos para a criação das curvas 

SLOSS foram realizados no ambiente R, com o pacote “ggplot” (WICKHAM, 2016).  
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3.3 Resultados 

 

 

3.3.1 Comparação das curvas SLOSS apenas sob censo completo   

 

 

Sob censo completo, os resultados das curvas SLOSS para as diferentes 

comunidades simuladas realmente mostraram os padrões corretos e esperados 

(coluna em verde da Figura 13; APÊNDICE H, primeira coluna das Figuras 24, 25 e 

26). Quando a densidade de indivíduos foi constante em todos os fragmentos 

(Figura 11a; APÊNDICE F, Figura 22a), as curvas STL e LTS se sobrepuseram, 

indicando, corretamente, uma riqueza igual entre muitas manchas pequenas versus 

poucas grandes. Quando a densidade de indivíduos aumentou com o tamanho do 

fragmento amostrado (Figura 11b; APÊNDICE F, Figura 22f), a curva LTS ficou 

acima da curva STL, indicando, corretamente, uma maior riqueza em poucas 

manchas grandes. Por fim, na comunidade em que a densidade de indivíduos 

diminuiu com o tamanho do fragmento amostrado (Figura 11c; APÊNDICE F, Figura 

22k), a curva STL ficou acima da curva LTS, indicando, corretamente, maior riqueza 

em várias manchas pequenas.  

 

 

3.3.2 Comparação das curvas SLOSS sob diferentes esquemas de amostragem 

 

 

 Para as diferentes comunidades simuladas, os esquemas amostrais não-

enviesados foram capazes de gerar curvas SLOSS e distribuições de densidade de 

espécies em cada fragmento corretos, ou seja, semelhantes aos padrões 

encontrados quando o censo completo foi aplicado (Figura 13; APÊNDICE F, Figura 

22; APÊNDICE H, Figuras 24, 25 e 26).  

Nos esquemas enviesados, por sua vez, houve uma clara contraposição às 

curvas geradas por censo completo. Quando, sob amostragem completa, as duas 

curvas se sobrepunham ou a curva LTS se sobrepunha à STL, os esquemas 

enviesados sempre favoreceram a curva STL sobre a curva LTS (Figura 13;
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Figura 13 – Resultados das comparações de curvas SLOSS de cada comunidade simulada sob diferentes esquemas amostrais 

(continua) 
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Figura 13 – Resultados das comparações de curvas SLOSS de cada comunidade simulada sob diferentes esquemas amostrais 

(conclusão) 
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Legenda: 15 resultados finais de curvas SLOSS são representados por cada uma das células acima, geradas por uma combinação específica de um 

esquema amostral (colunas) aplicado a uma das três comunidades simuladas (linhas). Comunidades nas quais grandes fragmentos possuem mesma 

importância para a conservação de espécies que vários pequenos são ilustradas por LTS = STL (em preto). Já em comunidades representadas por LTS > 

STL (em azul), grandes fragmentos detêm maior quantidade de espécies, enquanto que aquelas representadas por STL > LTS (em vermelho) apresentam 

vários pequenos fragmentos detentores de maior biodiversidade. Cada uma das curvas SLOSS finais foi gerada a partir de 50 iterações. A coluna destacada 

em verde mostra o resultado correto para os dados simulados. 

Fonte: A autora, 2023 
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APÊNDICE H, Figuras 24 e 25). Adicionalmente, os esquemas enviesados sempre 

geraram distribuições de densidade de indivíduos nos fragmentos distintas do 

padrão encontrado pelo censo completo (APÊNDICE F, Figura 22). Apenas quando 

a curva STL se sobrepunha à LTS sob amostragem completa que os padrões foram 

semelhantes aos encontrados pelos esquemas enviesados, tanto no caso das 

curvas SLOSS quanto no da distribuição de densidade de indivíduos nos fragmentos 

(Figura 13; APÊNDICE F, Figura 22; APÊNDICE H, Figura 26). 
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3.4 Discussão 

 

 

 De forma geral, foi possível detectar mudanças nos resultados da 

comparação de curvas SLOSS, a depender tanto da distribuição de indivíduos em 

cada fragmento, quanto do esquema amostral utilizado (Figura 13). De fato, diversos 

estudos corroboram a ideia de que não apenas as características das comunidades 

e paisagens analisadas (ETIENNE; HEESTERBEEK, 2000; OVASKAINEN, 2002; 

QUINN; HASTINGS, 1987; SOULÉ; SIMBERLOFF, 1986; TJORVE, 2010), mas 

também questões relativas ao próprio desenho amostral utilizado (GAVISH; ZIV; 

ROSENZWEIG, 2011; FAHRIG, 2020, FAHRIG et al., 2022; FATTORINI, 2010; 

ROBISON; QUINN, 1982), influenciam significativamente comparações de curvas 

SLOSS. É importante destacar que, mesmo sem incluir variáveis de modelos 

dinâmicos baseados na TBI e em meta-comunidades (e.g. imigração, emigração e 

extinção) comumente utilizadas no debate SLOSS (BURKEY, 1989; ETIENNE; 

HEESTERBEEK, 2000; OVASKAINEN, 2002; QUINN; HASTINGS, 1987; 

RSZANGOLIES; ROHWÄDER; JELTSCH, 2022; RYNICKI; ABREGO; 

OVASKAINEN, 2020), todas as nossas hipóteses anteriormente propostas foram 

corroboradas. Isso ressalta como variáveis puramente probabilísticas ou que 

desconsideram fatores ecológicos, como as geométricas, podem afetar a construção 

de curvas SLOSS, fato já salientado (e.g. DEANE, 2022; DEANE et al., 2020; LIU et 

al., 2022; OVASKAINEN, 2002; TJORVE, 2010), mas também contestado (e.g. 

FAHRIG, 2020, FAHRIG et al., 2022), por estudos anteriores.  

 

 

3.4.1 Quais fatores influenciam resultados de comparações de curvas SLOSS? 

 

 

3.4.2 Influência das características das comunidades 

 

 

Sob censo completo, que sempre gera um resultado correto, observou-se que 

a maneira como os indivíduos de uma comunidade está distribuída nos fragmentos 
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de uma paisagem teve importância fundamental sobre os resultados de 

comparações de curvas SLOSS (coluna destacada em verde da Figura 13; 

APÊNDICE H, primeira coluna das Figuras 24, 25 e 26). Na comunidade na qual a 

densidade de indivíduos foi constante em todos os fragmentos (Figura 11a; 

APÊNDICE F, Figura 22a), LTS = STL, corroborando o pressuposto central 

levantado por Quinn e Harrison (1988, p.133): “Sob a hipótese nula de que a 

estrutura espacial do habitat não afeta a biodiversidade, as duas curvas deveriam 

ser idênticas”. Esse resultado ratifica os princípios do modelo estático de 

posicionamento aleatório de Coleman (1981), mas vai de encontro à ideia de que, 

caso os maiores fragmentos possuam a maior parte da quantidade de habitat total 

disponível na paisagem, como no presente estudo (Figura 10; APÊNDICE E, Tabela 

20), a acumulação de indivíduos será maior em grandes fragmentos, favorecendo 

um padrão LTS > STL. Por essas razões, é possível que resultados LTS = STL 

possam ser mais comuns quando comunidades de plantas (MILLER; WIEGERT, 

1989; SILVA; MENDES; PREVEDELLO, 2023; SIMBERLOFF; GOTELLI, 1984), 

aves (COLEMAN et al., 1982) ou organismos sésseis (MCGUINESS, 1984), assim 

como comunidades biológicas de altas latitudes (SILVA; MENDES; PREVEDELLO, 

2023), sejam investigadas, já que, nesses casos, o modelo de Coleman (1981) 

frequentemente explica padrões de riqueza em paisagens fragmentadas.  

Com a modificação do algoritmo de posicionamento aleatório, observamos 

divergências em relação à curva LTS = STL gerada pela comunidade anterior 

(Figura 11a). Menores taxas de extinção local em grandes fragmentos ou a presença 

de espécies raras e ausentes em fragmentos pequenos, por exemplo, poderiam 

explicar padrões LTS > STL, como o encontrado na comunidade com a densidade 

proporcional ao tamanho do fragmento (Figura 11b; APÊNDICE F, Figura 22f) 

(CONNOR; MCCOY, 1979; DIAMOND, 1975; MACARTHUR; WILSON, 1963, 1967; 

PARDINI et al., 2010; RÖSCH et al., 2015; TJORVE, 2010). Por outro lado, na 

comunidade com a densidade de indivíduos inversamente proporcional ao tamanho 

do fragmento (Figura 11c; APÊNDICE F, Figura 22k), o padrão STL > LTS foi 

encontrado. Este padrão poderia ser explicado, por exemplo, por uma maior 

heterogeneidade ambiental ou maior conectividade entre pequenos fragmentos 

(FAHRIG, 2013; LIU et al., 2018; MAY et al., 2019; RSZANGOLIES; ROHWÄDER; 

JELTSCH, 2022; SIMBERLOFF; GOTELLI, 1984; SAURA; BODIN; FORTIN, 2014). 
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Embora fatores ecológicos não tenham sido incorporados no nosso modelo, alguns 

estudos apontam como modelos estáticos são capazes de gerar gradientes realistas 

de distribuições de espécies em paisagens (ALMEIDA-GOMES et al., 2022; 

BIDWELL; GREEN; CLARK, 2014; GOTELLI; GRAVES, 1996; GOTELLI et al., 2009; 

PREVEDELLO; GOTELLI; METZGER, 2016; PREVEDELLO et al., 2013). Embora a 

influência de fatores probabilísticos ainda seja pouco investigada em estudos 

recentes, o papel dos fatores geométricos tem sido elucidado não apenas pela 

abordagem de curvas SLOSS, mas também pela combinação da inclinação da reta 

de REA e estimadores de beta diversidade (DEANE, 2022; LIU et al., 2022). 

Independentemente das causas subjacentes aos padrões e a despeito da sua 

importância, nenhum estudo havia, até então, analisado os efeitos diretos dos 

diferentes gradientes de distribuição de densidade de indivíduos em fragmentos 

sobre a comparação de curvas SLOSS. Em sua primeira revisão sobre o tema, 

Fahrig (2020) postulou que, após processos de perda de habitat, vários pequenos 

fragmentos interseccionariam uma maior diversidade de habitats, uma das hipóteses 

levantadas para explicar o padrão STL > LTS encontrado na comunidade com 

maiores densidades em pequenos fragmentos do nosso modelo (Figura 11c). 

Entretanto, em nenhum momento a autora fez uso deste gradiente de densidade de 

indivíduos em sua busca na literatura, desconsiderando uma importante variável 

explicativa de curvas SLOSS. Um esforço, porém, foi feito para elucidar o papel 

deste gradiente: comparando diferentes modelos baseados em REA, Tjorve (2010) 

chegou à conclusão de que uma maior agregação de indivíduos, que pode aqui ser 

entendida como um proxy para maior densidade de indivíduos, favorece cenários 

LTS > STL. Porém, esses resultados se basearam em comparações par a par de 

fragmentos, diferentemente do adotado em comparações de curvas SLOSS, tendo, 

portanto, uma aplicabilidade limitada quando se analisa paisagens com vários 

fragmentos. Dessa forma, é fundamental que a densidade de indivíduos por 

fragmento seja considerada em estudos SLOSS futuros que utilizem a comparação 

de curvas de acumulação. 

 

 

3.4.3 Influência dos esquemas amostrais  
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 A dificuldade em obter o censo completo de indivíduos de todos os 

fragmentos de uma paisagem é algo documentado na literatura e que está no cerne 

de inúmeros impasses na Ecologia, incluindo o debate do SLOSS (CONNOR; 

MCCOY, 1979; FAHRIG et al., 2022; GOTELLI, GRAVES, 1996). Pela facilidade de 

termos à disposição um ambiente simulado e controlado, decidimos utilizar este 

esquema amostral (esquema 1, Figura 12a) como um “grupo controle” no presente 

estudo: as curvas SLOSS geradas pelo censo completo não foram afetadas, dessa 

forma, por qualquer viés amostral, servindo como base de comparação às curvas 

geradas pelos demais esquemas (esquemas 2 a 5, Figura 12b-e). Observou-se que 

os diferentes esquemas amostrais também tiveram importância fundamental sobre 

divergências nas comparações de curvas SLOSS (Figura 13; APÊNDICE H, Figuras 

24, 25 e 26). Este resultado era esperado, uma vez que a presença de 

inconsistências metodológicas e suas possíveis consequências para estudos 

SLOSS são fonte de discussões tanto em trabalhos pioneiros quanto em trabalhos 

recentes (DEANE, 2022; FAHRIG, 2020, FAHRIG et al., 2022; FATTORINI, 2010; 

GAVISH; ZIV; ROSENZWEIG, 2011; ROBISON; QUINN, 1982). 

 Embora divulgada primeiramente por Gavish, Ziv e Rosenzweig (2011), a 

problemática das amostragens enviesadas (esquemas 2 e 5, Figura 12b e 12e), em 

especial a padronizada, tornou-se mais evidente a partir das revisões publicadas por 

Fahrig (2020) e Fahrig et al. (2022): desde então, os estudos têm tentado controlar, 

com maior ou menor sucesso, o viés de favorecimento de um conjunto de pequenos 

fragmentos em detrimento de grandes fragmentos de área equivalente (e.g. DEANE, 

2022; LIU et al., 2022; RIVA; FAHRIG, 2022). Em sua primeira revisão, Fahrig (2020) 

tentou controlar este problema através da comparação dos resultados SLOSS de 

estudos com amostragens enviesadas e não-enviesadas, separadamente (ver 

Figura 2 de FAHRIG, 2020): em ambos os casos, as comparações SLOSS 

favoreceram padrões STL > LTS, sendo este padrão mais frequente nos estudos 

com amostragens enviesadas. Nossos resultados corroboram essa conclusão, uma 

vez que os esquemas enviesados sempre geraram curvas STL > LTS, mesmo 

quando a amostragem por censo completo indicava que outro resultado era o 

correto (Figura 13). Um questionamento que poderíamos levantar, entretanto, seria: 

caso pudéssemos corrigir o viés amostral nos estudos empíricos enviesados 
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levantados por Fahrig (2020), o padrão de predominância de STL > LTS seria 

mantido? Essa é uma lacuna que a autora deixou em seu trabalho e que merece ser 

investigada. 

 Algumas das grandes críticas aos trabalhos que tentaram controlar os 

esquemas enviesados são o de não considerar ou minimizar os efeitos das 

amostragens não perfeitamente proporcionais (esquema 5, Figura 12e). Em seu 

estudo, Deane (2022) não fornece exemplos de estudos SLOSS utilizados para cada 

tipo de amostragem enviesada e não-enviesada. Riva e Fahrig (2022) selecionam 

para sua análise apenas estudos SLOSS que tivessem amostragem proporcional: 

porém, os autores parecem não ter se atentado ao fato de que, em alguns casos, a 

amostragem era considerada semi-proporcional (CHASE et al., 2019), equivalente 

ao esquema 5 do nosso estudo. Como é possível observar na Figura 13, 

amostragens não perfeitamente proporcionais sempre geraram padrões STL > LTS, 

não condizentes com a realidade das curvas SLOSS geradas por censo completo 

nas comunidades em que a densidade de indivíduos foi constante em todos os 

fragmentos, e também na qual a densidade de indivíduos aumentou com o tamanho 

do fragmento amostrado. Finalmente, Liu el al. (2022) consideram como não 

enviesado um dataset que apresentasse coeficiente de ajuste linear de 80% (r² = 

0.80) em uma curva de comparação de esforço amostral e tamanho de fragmento. 

Como pudemos observar em nossos resultados, apenas uma pequena mudança 

neste ajuste, de 99% para 80%, foi o suficiente para diferenciar uma amostragem 

perfeitamente proporcional de uma não perfeitamente proporcional (ver “Materiais e 

Métodos” e APÊNDICE G). É de se questionar, inclusive, se os estudos que Fahrig 

(2020) considera como não enviesados são, de fato, perfeitamente proporcionais.   

Nossos resultados apontam que apenas a aplicação de uma amostragem 

perfeitamente proporcional, independentemente da utilização de apenas um 

(esquema 3, Figura 12c) ou vários plots (esquema 4, Figura 12d), seria capaz de 

resolver o problema de viés amostral relacionado às comparações SLOSS (Figura 

13), fato que nunca havia sido investigado em detalhes anteriormente. O problema 

das amostragens enviesadas é tão significativo que afeta até a distribuição de 

densidades de indivíduos em fragmentos (APÊNDICE F), o que ressalta, mais uma 

vez, a importância da investigação deste gradiente de distribuição para o debate do 

SLOSS. A questão é que a amostragem perfeitamente proporcional se mostra 
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frequentemente desafiante, principalmente no caso de paisagens com fragmentos 

de grandes dimensões (FAHRIG et al., 2022), característica presente em diversas 

bases de dados de biodiversidade (e.g. CHASE et al., 2019; HUDSON et al., 2017). 

Avanços recentes nas tecnologias de sensoriamento remoto podem auxiliar a 

superar esses problemas, principalmente no caso de organismos sésseis, embora 

soluções para táxons como vertebrados ainda estejam em desenvolvimento 

(PENISI, 2021; SKIDMORE et al., 2021). Por essas razões, recomenda-se que, no 

mínimo, estudos empíricos futuros de comparações SLOSS procurem adotar 

esquemas amostrais perfeitamente proporcionais quando logisticamente possível; 

ou que estejam atentos ao fato de que apenas altos coeficientes de ajuste linear aos 

seus dados representam que amostragem adotada poderia ser considerada não-

enviesada. 

 

 

3.4.4 Há realmente maior diversidade de espécies em paisagens fragmentadas? 

 

 

Em revisões recentes, Fahrig (2017, 2020) chegou à controversa conclusão 

de que padrões STL > LTS seriam mais frequentes na natureza, corroborando sua 

ideia de que paisagens fragmentadas possuiriam maior biodiversidade (FAHRIG, 

2017, 2020; FAHRIG et al., 2022). Partindo do pressuposto de que este padrão seria 

o mais preponderante em estudos empíricos, Fahrig et al. (2022) propõe que o 

debate do SLOSS seja analisado à luz da “Hipótese do Cubo SLOSS” (HCS). 

Segundo essa hipótese, apenas quatro variáveis seriam suficientes para conseguir 

enquadrar estudos SLOSS em algum dos padrões LTS = STL, LTS > STL ou STL > 

LTS, como em um espaço tridimensional (ver Figura 3 de FAHRIG et al., 2022): (i) a 

frequência de movimentos entre fragmentos; (ii) o grau no qual a diminuição de risco 

de extinção é preponderante para a persistência das populações na paisagem 

analisada; (iii) a heterogeneidade ambiental em diferentes fragmentos; (iv) a 

diversidade gama das paisagens analisadas. Na HCS, padrões LTS > STL seriam 

dificilmente encontrados, por exigirem que três condições raras ocorressem ao 

mesmo tempo, geralmente presentes em modelos estáticos: a baixa frequência de 

movimento entre fragmentos, baixa heterogeneidade e baixa diminuição de risco de 



 

138 
    

 
 

extinção. Por essa razão, a estratégia LTS > STL poderia ser ignorada para o 

planejamento em conservação, corroborando, novamente, a ideia de um efeito 

positivo da fragmentação per se. Não obstante, para contabilizar a influência da 

diversidade gama e evitar os problemas relacionados à metodologia tradicional de 

curvas SLOSS, sugere-se que o método de Quinn e Harrison (1988) seja ignorado e 

que, em seu lugar, pares de paisagens com a mesma quantidade de habitat sejam 

comparados, em que uma paisagem possuiria vários pequenos fragmentos e a outra 

poucos fragmentos grandes (ver Figura 4 de FAHRIG et al., 2022).  

Primeiramente, salientamos novamente que a inclusão da análise do 

gradiente de distribuição da densidade de indivíduos em fragmentos é fundamental, 

uma vez que é uma variável capaz de alterar resultados SLOSS. De fato, Fahrig et 

al. (2022) defendem que a análise da heterogeneidade ambiental poderia servir 

como um proxy para o grau de agregação das espécies. Porém, a disponibilidade de 

recursos (CONNOR; COURTNEY; YODER, 2000; ROOT, 1973) ou aspectos 

comportamentais das espécies (RSZANGOLIES; ROHWÄDER; JELTSCH, 2022) 

também podem afetar a agregação. Investigar o gradiente de distribuição per se 

torna-se, portanto, uma alternativa para esse impasse. Além disso, mesmo utilizando 

um modelo estático, nossos resultados indicaram que padrões LTS = STL, LTS > 

STL ou STL > LTS foram igualmente plausíveis sob censo completo, indo de 

encontro à ideia de que a estratégia de conservar grandes fragmentos em 

detrimento de vários pequenos deveria ser descartada. Finalmente, utilizar 

comparações par a par de paisagens como as sugeridas pela Figura 4 de Fahrig et 

al. (2022) pode gerar limitações, uma vez que desconsidera os efeitos que grandes 

fragmentos possuem na estruturação de comunidades em paisagens com 

fragmentos de diversas dimensões (DEANE et al., 2020; DEANE, 2022; LIU et al., 

2022; MATTHEWS; COTTEE-JONES; WHITTAKER, 2015; OVASKAINEN, 2002). 

Mesmo que essas comparações fossem direcionadas para evitar problemas de 

amostragem, nossos resultados indicam a aplicação da amostragem perfeitamente 

proporcional como uma solução para futuros estudos empíricos SLOSS. Entretanto, 

propomos uma solução alternativa para a correção de estudos já executados, 

solucionando de uma vez por todas o debate SLOSS: a rarefação. 
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3.4.5 A rarefação como uma alternativa à solução do debate do SLOSS 

 

 

Uma das formas de se contornar o problema amostral associado à 

metodologia tradicional de curvas SLOSS em estudos já executados seria adotar 

uma amostragem de rarefação baseada em indivíduos ou em amostras. A rarefação 

é um método comumente utilizado para comparar a riqueza de espécies de 

fragmentos que diferem em esforço amostral ou no número de indivíduos coletados 

(CHAO et al., 2014; GOTELLI; COLLWELL, 2001, 2010), como é o caso da maioria 

dos estudos SLOSS (FAHRIG, 2020; FAHRIG et al., 2022). Como sabemos de 

antemão que há um viés favorecendo pequenos fragmentos em estudos SLOSS, na 

rarefação por indivíduos amostraríamos um número de indivíduos destes pequenos 

fragmentos que fosse proporcional à densidade de indivíduos obtida no maior 

fragmento de uma paisagem. Por exemplo, se 30 indivíduos foram amostrados no 

maior fragmento de 5ha (6 indivíduos/ha), logo seriam coletados em vários 

pequenos fragmentos que somam 2ha um total de 12 indivíduos. A partir desta 

amostragem, o número de espécies seria contabilizado para a construção das 

curvas de acumulação. Na rarefação por amostras, por outro lado, podemos 

simplesmente utilizar a mesma proporção de área amostrada no fragmento maior 

para amostrar vários pequenos fragmentos. Por exemplo, se 24% da área do maior 

fragmento de 5ha foi amostrada, seria possível adaptarmos o número de plots de 

vários pequenos fragmentos de área somada de 2ha para que essa 

proporcionalidade fosse mantida. 

Ambas as estratégias são particularmente úteis quando as comunidades de 

fragmentos menores se encontram aninhadas às de fragmentos maiores, mas é 

necessário considerar que a rarefação por indivíduos e por amostras possuem 

premissas diferentes (GOTELLI; COLLWELL, 2001). Como a rarefação por 

indivíduos assume uma completa distribuição aleatória de indivíduos pelos 

fragmentos, em semelhança ao modelo de posicionamento aleatório de Coleman 

(1981), aplicá-la a comunidades mais fortemente estruturadas por efeitos 

probabilísticos não seria um problema, já que o padrão LTS = STL se manteria 

(Figura 14). Porém, a tendência é que este método uniformizasse a distribuição de 
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Figura 14 – Possíveis resultados das comparações de curvas SLOSS de cada 

comunidade simulada para métodos de rarefação 

 

 

Censo completo 

(esquema 1; 

resultado correto) 

Rarefação por 

indivíduos 

Rarefação por 

amostra 

Densidades iguais LTS = STL LTS = STL 
 

LTS = STL 

Fragmentos 

maiores, maiores 

densidades 

LTS > STL LTS = STL 
 

LTS > STL 

Fragmentos 

menores, maiores 

densidades 

STL > LTS LTS = STL 
 

STL > LTS 

 

Legenda: cenários hipotéticos de 9 resultados finais de curvas SLOSS são representados por cada 

uma das células acima, geradas por uma combinação específica de um esquema amostral ou método 

de rarefação (colunas) aplicado a uma das três comunidades simuladas (linhas). Comunidades nas 

quais grandes fragmentos possuem mesma importância para a conservação de espécies que vários 

pequenos são ilustradas por LTS = STL (em preto). Já em comunidades representadas por LTS > 

STL (em azul), grandes fragmentos detêm maior quantidade de espécies, enquanto que aquelas 

representadas por STL > LTS (em vermelho) apresentam vários pequenos fragmentos detentores de 

maior biodiversidade. A coluna destacada em verde mostra o resultado correto para os dados 

simulados. 

Fonte: A autora, 2023 

 

indivíduos em paisagens nas quais as espécies são espacial e originalmente 

agregadas, o que refletiria em curvas SLOSS distintas das originadas por censo 

completo (Figura 14). Em casos extremos nos quais grandes fragmentos possuem a 

maior fração da quantidade de habitat total disponível em uma paisagem, é possível 

que o número máximo de espécies acumulado para as curvas SLOSS não fosse 

idêntico, já que a proporção de indivíduos a ser amostrada seria tão pequena em 
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pequenos fragmentos que tenderia a zero, inviabilizando a comparação. Além de 

não sofrer dos problemas mencionados e de preservar as características de 

agregação de indivíduos em cada fragmento, a rarefação por amostras permite que 

uma amostragem perfeitamente proporcional seja executada, condição fundamental 

para que padrões próximos à realidade de um censo completo sejam obtidos (última 

coluna da Figura 14). Por essas razões, recomendamos que a rarefação por 

amostras seja, daqui em diante, o procedimento padrão aplicado para a correção de 

estudos SLOSS já executados. 
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3.5 Conclusão 

 

  

Responder se de fato paisagens fragmentadas possuem maior diversidade 

biológica ainda é um desafio não apenas metodológico, mas também conceitual. O 

debate do SLOSS, adaptado a essa discussão, traz respostas antagônicas e muitas 

vezes ainda não isentas de viés amostral, uma falha notável já que foi primeiramente 

detectada há mais de uma década. Nosso estudo, assim como outros que aplicaram 

modelos analíticos, indica que a melhor estratégia para maximizar a biodiversidade 

não é definitiva – no presente caso, a depender da distribuição de indivíduos em 

cada fragmento. Naturalmente, nosso modelo estático pode gerar resultados 

influenciados pelas idiossincrasias do estudo empírico que usamos como referência. 

Por essa razão, alguns pontos merecem ser investigados no futuro, como simular 

paisagens com diferentes configurações espaciais, ou mesmo comunidades com 

distintas abundâncias relativas de espécies.  

Mesmo com todas as limitações associadas a modelagens estáticas de 

estruturação de comunidades, nosso estudo contribui de forma significativa ao trazer 

uma solução para o debate do SLOSS. Essa solução reside tanto no passado, com 

a aplicação da rarefação por amostras a estudos SLOSS existentes, quanto no 

futuro, com a aplicação da amostragem perfeitamente proporcional em estudos 

empíricos vindouros para comparações SLOSS. Além disso, é uma solução 

intrinsecamente baseada em área, variável que, apesar de ter tido sua importância 

destacada em trabalhos anteriores, não foi profundamente investigada na 

perspectiva das curvas SLOSS. Aplicar a rarefação por amostra a grandes datasets 

globais de biodiversidade será, portanto, um passo significativo para a solução 

definitiva deste debate. Dentro da perspectiva da conservação, essa solução 

determinará finalmente se as estratégias baseadas na escolha de grandes 

fragmentos, frequentemente adotadas até então, estão de fato preservando o maior 

número de espécies, ou se mudanças de paradigmas serão necessárias para o 

desenho de APs futuras. 
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CONCLUSÃO GERAL 

 

  

 Os três eixos estruturadores deste trabalho foram encontrar padrões gerais, 

mecanismos e modelos aplicados à conservação no contexto da perda e 

fragmentação de habitat. Chegamos à conclusão de que os modelos matemáticos 

que descrevem a perda de habitat podem ser muito distintos de acordo com a escala 

espacial analisada e que, possivelmente, limiares na quantidade de habitat para 

populações anteriormente estáveis de comunidades biológicas podem não ser tão 

comuns quanto se supunha inicialmente (padrões gerais do Capítulo 1). Aplicamos 

esses modelos derivados dos padrões gerais do Capítulo 1 a Áreas de Proteção 

(APs) que sofreram mudanças legais nas últimas décadas. Juntamente com análises 

adicionais, evidenciamos a vulnerabilidade das comunidades biológicas em regiões 

tropicais, que apresentam grande número de hotspots de biodiversidade (modelo 

aplicados à conservação do Capítulo 2). Por fim, mostramos que efeitos 

geométricos, de viés amostral e a própria distribuição espacial da riqueza de 

espécies em uma paisagem possuem influência determinante na maximização da 

biodiversidade dentro do contexto do SLOSS (“sigle large or several small”), e que a 

rarefação por amostras e uma amostragem perfeitamente proporcional seriam 

soluções potenciais para o debate (mecanismos do Capítulo 3).  

 Muitos resultados deste trabalho mostram, direta ou indiretamente, dois 

problemas fundamentais que precisam ser solucionados com urgência na Ecologia: 

os de escala e de amostragem. Alguns trabalhos atuais, por exemplo, assumem 

investigar os efeitos perda e ganho de habitat à riqueza de espécies na escala da 

paisagem, quando na verdade o estão fazendo na escala da mancha, ou na escala 

regional (e.g., SAURA, 2020; WITH; PAYNE, 2021). Outros, inclusive, defendem 

abolir o uso da escala da mancha no debate do SLOSS (FAHRIG et al., 2022). 

Temos resultados consistentes que demonstram não apenas que a resposta das 

comunidades biológicas à variação da quantidade de habitat é diferente de acordo 

com as escalas analisadas, mas também que potencialmente são explicadas por 

mecanismos muito distintos. Também indicamos que alguns estudos assumem 

erroneamente que estão utilizando uma amostragem perfeitamente proporcional no 
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debate SLOSS, e chegando a conclusões seriamente enviesadas sobre os efeitos 

da fragmentação sobre a biodiversidade. 

Uma estratégia para corrigir erros de amostragem já foi detalhada no Capítulo 

3. Em relação à escala, propomos, primeiramente, que ecólogos conheçam em mais 

profundidade a natureza dos fatores espaciais que podem afetar seus objetos de 

estudo, e, além disso, reconheçam que fenômenos em distintas escalas devem ser 

analisados interativamente, de modo complementar. Encontramos no Capítulo 1, por 

exemplo, que a quantidade de habitat na escala da paisagem possui um efeito 

positivo médio sobre a riqueza de espécies. Esse padrão poderia levar à decisão de 

manejo de paisagem de aumento da cobertura de habitat, independentemente da 

localização no espaço dos esforços de regeneração de habitat. Entretanto, como 

também pudemos observar no Capítulo 3, a distribuição da densidade de espécies, 

detectada na escala da mancha, é fundamental para compreendermos se, na 

paisagem, destinarmos esforços para a regeneração de habitat é mais estratégica 

em locais próximos a vários pequenos fragmentos ou a um único fragmento grande 

de área equivalente.  

Mesmo com esses problemas, diretrizes e posicionamentos continuam a ser 

sugeridos para a conservação das espécies nas paisagens (ARROYO-RODRÍGUEZ 

et al., 2020, 2021; FAHRIG, 2017, 2020; FAHRIG et al., 2022). Como uma forma de 

contribuir a esse debate, nossos resultados gerais apontam que: i) há sim um efeito 

geral positivo da quantidade de habitat sobre a riqueza de comunidades 

globalmente, mas há muita variabilidade nesse efeito entre comunidades e 

paisagens; ii) trabalhar com um limiar de 30% na quantidade de habitat, embora com 

aplicabilidade restritiva, é um bom primeiro passo para a conservação das espécies, 

apesar de uma análise da saúde das populações em cada fragmento remanescente 

ser necessária para um manejo mais preciso; iii) nem sempre várias pequenas 

manchas e maior quantidade de habitat resultam na maximização da riqueza de 

espécies. Por trás destes três apontamentos aqui mencionados, um padrão geral 

subjacente é utilizado para analisar e discutir todos os resultados gerais 

anteriormente obtidos: a relação espécies-área (REA). 

Análoga e indiretamente, a REA também foi utilizada no Capítulo 2 para trazer 

resultados com grandes implicações à conservação. A perda potencial de espécies 

quantificada em cada AP que sofreu downsizing pode servir tanto para termos 
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conhecimento da biodiversidade extinguida em APs que de fato perderam habitat 

equivalente ao promulgado legalmente; quanto também para estimarmos as 

espécies que iremos perder caso a implementação do downsizing com supressão 

total vegetal ou de habitat ainda não tenha ocorrido ou sido completamente 

cumprida. Nesse sentido, nosso trabalho serve como um alerta: para um esforço 

institucional aplicado na proteção da biodiversidade, há também o desmantelamento 

desta estrutura política, tornando comunidades ricas em espécies mais vulneráveis 

frente as essas atividades humanas. Esperamos que, ao divulgar essa coincidência 

trágica, a sociedade possa se mobilizar para a reversão legal desses eventos 

PADDD, inserindo países tropicais biodiversos, como o Brasil, na vanguarda do 

desenvolvimento sustentável e colocando-os novamente em seu lugar de 

protagonismo na proteção de espécies. 

Como última reflexão, em outra coincidência é possível traçar um paralelo 

entre o desenvolvimento histórico da REA e das atividades econômicas humanas. 

Em 1778, século da Revolução Industrial, o naturalista Johann Reinhold Foster já 

fazia observações de como ilhas sustentariam mais espécies se fossem mais 

extensas (TJORVE; MATTHEWS; WHITTAKER). Incrivelmente, mais de dois 

séculos após as observações de Foster, ainda tentamos entender o porquê de áreas 

maiores abrigarem mais espécies e aplicar seus mecanismos explicativos à 

conservação. Ao mesmo tempo, a Revolução Industrial muda profundamente as 

relações humanas com o meio ambiente (STEINBERG, 1986), acarretando na atual 

transformação de paisagens terrestres para atender a uma crescente população 

humana (FOLEY et al., 2011; WWF, 2022) e sua vertiginosa perda de biodiversidade 

global (WWF, 2022). Neste contexto, precisamos de uma ciência mais rápida, 

consistente, e também mais corajosa (WATSON et al., 2016), para apoiarmos metas 

globais de aumento de área de habitat, como o compromisso 30x30. Intencionamos 

que esse trabalho tenha cumprido este papel social nesta discussão, e também seu 

papel na ciência para avanços teóricos e soluções para debates ainda não 

resolvidos na Ecologia, como os papéis relativos da perda e fragmentação de habitat 

sobre a perda de biodiversidade global. Com os resultados aqui expostos, 

esperamos apoiar tomadores de decisão a não cometerem erros passados, como 

nos Objetivos de Aichi e no desenho de APs, e a tomar ações efetivas frente às 

pressões antropogênicas nos últimos refúgios da biodiversidade. 
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APÊNDICE A – Detalhamento dos procedimentos metodológicos do Capítulo 1 

 

 

Figura 15 – Análise alternativa dos efeitos gerais da quantidade de habitat sobre a 
riqueza de espécies 

 
 

Legenda: cada um dos pontos no gráfico acima corresponde a uma paisagem analisada dos 108 

datasets originais. Ao total, encontram-se plotadas 4165 paisagens, representadas por diferentes 

cores correspondentes aos distintos datasets dos quais foram extraídas. A riqueza de espécies 

padronizada, originalmente variando de 0 a 1, foi reescalonada de 0.0001 a 0.9999 para o ajuste do 

modelo linear generalizado misto (GLMM) com distribuição de erro beta. Interceptos aleatórios para 

cada estudo foram incluídos no modelo (1|ID_Estudo) para a extração do valor da inclinação z desta 

relação. As linhas de tendências em preto e coloridas, assim como seus intervalos de confiança de 

95%, são derivadas do GLMM ajustado a todos os dados simultaneamente e a cada um dos datasets 

individuais, respectivamente. A relação foi significativa e positiva (média do valor de z = 0.30; SE = 

0.07; p-valor < 0.001). 

Fonte: A autora, 2023 
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Figura 16 – Ajuste do modelo de um limiar contínuo a um dos datasets selecionados 
para análises 

 
 

Legenda: cada um dos pontos no gráfico acima corresponde a uma paisagem analisada de um dos 

datasets originais do estudo de Alofs et al. (2014), que atendeu aos nossos critérios de seleção para 

análises que utilizavam limiares (ver Figura 1 na seção “Materiais e Métodos”). A riqueza de espécies 

padronizada variou de 0 a 1, e a quantidade de habitat padronizada de 0 a 100%. Os diferentes 

elementos utilizados para calcular os efeitos gerais da quantidade de habitat sobre a riqueza de 

espécies com os modelos de um limiar contínuo estão assinalados acima pelos círculos em azul: o 

valor do limiar médio (Th1) e, da esquerda para a direita, as inclinações do segmento de reta antes 

(z1) e depois (z2) do ponto de limiar.  

Fonte: A autora, 2023 
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Tabela 5 – Resultados do ajuste dos modelos linear e de um limiar contínuo a todos 
os datasets e seus respectivos valores de ΔAICc (continua) 

ID_Estudo ΔAICc 
Linear 

ΔAICc Um limiar 
contínuo 

Modelo de melhor 
ajuste 

Ahuatzin et al 2019 1.43 4.52 Linear 

Almeida-Gomes et al 2019 0.38 2.22 Linear 

Almeida-Gomes et al 2019 0 3.63 Linear 

Alofs et al 2014 0.12 0.04 Um limiar contínuo 

Alofs et al 2014 5.13 1.55 Um limiar contínuo 

Alofs et al 2014 8.15 0 Um limiar contínuo 

Alvarado-Montero et al. 2021 0 2.69 Linear 

Anunciacao et al 2021 0.27 3.38 Linear 

Beca et al 2017 0 2.05 Linear 

Boesing et al 2018 7.15 1.92 Um limiar contínuo 

Boesing et al 2018 2.64 2.64 Linear 

Branoff & Campos-Cerqueira 2021 0 1.70 Linear 

Branoff & Campos-Cerqueira 2021 2.28 3.54 Linear 

Brito et al 2021 0.27 0 Um limiar contínuo 

Chong et al 2019 9.41 1.32 Um limiar contínuo 

Cook et al 2020 1.64 2.85 Linear 

Cook et al 2020 1.49 3.82 Linear 

Corro et al 2019 8.28 0 Um limiar contínuo 

Corro et al 2019 3.51 0 Um limiar contínuo 

Dahal et al 2015 4.59 0 Um limiar contínuo 

Dahal et al 2015 0.43 1.87 Linear 

Deak et al 2021 14.11 15.22 Linear 

Deak et al 2021 1.98 5.54 Linear 

Echeverri et al 2019 0.10 0 Um limiar contínuo 

Farneda et al. 2019 0 1.85 Linear 

Farneda et al. 2019 2.62 2.27 Um limiar contínuo 

Ferreira et al 2020 1 3.66 0 Um limiar contínuo 

Ferreira et al 2020 1 4.04 0 Um limiar contínuo 

Ferreira et al 2020 1 0.08 1.87 Linear 

Ferreira et al 2020 1 5.38 2.20 Um limiar contínuo 

Ferreira et al 2020 2 1.40 3.32 Linear 

Ferreira et al 2020 2 1.10 2.26 Linear 

Ferreira et al 2020 2 4.83 0 Um limiar contínuo 

Garcia et al 2018 1.86 1.34 Um limiar contínuo 

Gutierrez-Chacon et al 2018 0.35 2.36 Linear 

Koivula et al 2018 3.53 1.26 Um limiar contínuo 

Koivula et al 2018 0 2.14 Linear 

Koivula et al 2018 0 1.76 Linear 

Koivula et al 2018 0.65 1.52 Linear 

Landaverde-Gonzalez et al 2017 0 1.19 Linear 

Lima et al 2020 0.95 1.33 Linear 
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Tabela 5 – Resultados do ajuste dos modelos linear e de um limiar contínuo a todos 
os datasets e seus respectivos valores de ΔAICc (continuação) 

Lima Mariano-Neto 2014 2.65 4.69 Linear 

Lockhart Koper 2018 1.17 1.34 Linear 

Lockhart Koper 2018 0.27 1.22 Linear 

Martin et al 2020 1.99 4.18 Linear 

Martin et al 2020 0.87 0 Um limiar contínuo 

Martin et al 2020 1.30 1.95 Linear 

Martin et al 2020 0.00 4.00 Linear 

Martin et al 2020 1.99 5.44 Linear 

Martin et al 2020 0 3.56 Linear 

Martin et al 2020 1.67 4.99 Linear 

Melo et al 2021 0.25 1.32 Linear 

Merckx et al 2019 0.40 0 Um limiar contínuo 

Morante-Filho et al 2015 8.77 0 Um limiar contínuo 

Morante-Filho et al 2015 2.54 0 Um limiar contínuo 

Morante-Filho et al 2015 3.39 0.05 Um limiar contínuo 

Moura et al 2013 0 3.51 Linear 

Moura et al 2013 0.51 3.20 Linear 

Muylaert et al 2016 0.56 0 Um limiar contínuo 

Nanni Grau 2017 0 0.43 Linear 

Nanni Grau 2017 9.59 0 Um limiar contínuo 

Nery et al 2018 1.36 4.45 Linear 

Ocampo-Ariza et al 2019 0.09 0.68 Linear 

Ocampo-Ariza et al 2019 8.99 5.93 Um limiar contínuo 

Ocampo-Ariza et al 2019 0.29 3.24 Linear 

Ochoa-Quintero et al 2015 8.62 2.23 Um limiar contínuo 

Ortis et al 2021 3.09 3.54 Linear 

Pena et al 2020 0.94 2.14 Linear 

Pena et al 2020 0.87 2.24 Linear 

Pessoa et al 2016 0 1.28 Linear 

Rakotomalala et al 2021 0 3.09 Linear 

Rakotomalala et al 2021 1.30 4.75 Linear 

Rassati et al 2017 0 3.76 Linear 

Regolin et al 2017 0 3.01 Linear 

Regolin et al 2020 10.28 1.98 Um limiar contínuo 

Reid et al 2016 1.48 4.35 Linear 

Rodrigues et al 2019 5.01 3.70 Um limiar contínuo 

Rodrigues et al 2019 1.30 1.81 Linear 

Samnegard et al 2015 0.88 0.63 Um limiar contínuo 

Saturni et al 2016 0 3.21 Linear 

Semper-Pascual et al 2018 5.22 0 Um limiar contínuo 

Semper-Pascual et al 2018 1.20 2.20 Linear 

Smith Mayfield 2015 4.07 0 Um limiar contínuo 

Sober et al 2020 0.82 0 Um limiar contínuo 

Soga et al 2015 8.42 0.99 Um limiar contínuo 
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Tabela 5 – Resultados do ajuste dos modelos linear e de um limiar contínuo a todos 
os datasets e seus respectivos valores de ΔAICc (conclusão) 

Soga et al 2015 0.50 1.28 Linear 

Souza et al 2020 4.18 1.23 Um limiar contínuo 

Spiesman Inouye 2013 0 1.90 Linear 

Spiesman Inouye 2013 1.44 3.13 Linear 

Spiesman Inouye 2013 4.86 0 Um limiar contínuo 

Spiesman Inouye 2013 0.72 2.88 Linear 

Spiesman Inouye 2013 0.49 1.94 Linear 

Spiesman Inouye 2013 5.97 2.13 Um limiar contínuo 

Spiesman Inouye 2013 1.89 2.11 Linear 

Staude et al 2017 0.11 0.84 Linear 

Toledo et al 2020 1.73 0 Um limiar contínuo 

Toledo et al 2020 2.59 0.03 Um limiar contínuo 

Tomasevic Marzluff 2017 4.07 2.62 Um limiar contínuo 

Tomasevic Marzluff 2017 15.54 0.78 Um limiar contínuo 

Tomasevic Marzluff 2017 0 1.74 Linear 

Vega-Agavo et al 2021 0.71 3.58 Linear 

Vega-Agavo et al 2021 1.87 1.52 Um limiar contínuo 

Vega-Agavo et al 2021 0.30 2.16 Linear 

Vega-Agavo et al 2021 0 3.56 Linear 

Vega-Agavo et al 2021 1.72 5.04 Linear 

Viljur et al 2020 1.39 1.60 Linear 

With 2016 0 2.95 Linear 

Zhang et al 2021 0 1.85 Linear 
 

Legenda: para cada um dos 108 datasets selecionados (ID_Estudo), ajustou-se os modelos linear e 

de um limiar contínuo, obtendo em sequência os valores de ΔAICc de cada um desses modelos (i.e., 

segunda e terceira colunas, respectivamente). A partir da comparação dos valores de ΔAICc, foi 

possível estabelecer qual modelo possuía o melhor ajuste final (i.e., quarta e última coluna), definido 

como o menor valor de ΔAICc de acordo com os critérios de informação de Akaike (BURNHAM; 

ANDERSON, 2002; SYMONDS; MOUSSALLI, 2011). Ao final, selecionamos apenas os modelos com 

delta-AICc menor que dois (ΔAICc < 2) (96 datasets; ver Figura 1). 

Fonte: A autora, 2023 
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APÊNDICE B – Detalhamento dos dados e resultados das comparações de modelos baseados em REA e em um limiar contínuo 

 

 

Tabela 6 – Datasets selecionados e suas respectivas caracterizações de espécies e paisagens (continua) 

ID_Estudo Táxon Grau de Especialização Tipo de Habitat Área da 
paisagem (km²) 
/ Nº de 
paisagens 
analisadas 

Distúrbio 
Histórico 

Módulo da 
Latitude  

Amplitude da 
cobertura de 
habitat (%) 

Ahuatzin et al 2019 Invertebrado Todas as espécies Floresta 0.78 / 16 SIM 18.333333 99.99 

Almeida-Gomes et 
al 2019 

Vertebrado Todas as espécies Floresta 0.13 / 21 NÃO 22.45 85.08 

Almeida-Gomes et 
al 2019 

Vertebrado Especialista Floresta 6.15 / 21 NÃO 22.45 84.74 

Alofs et al 2014 Planta Especialista Não florestal 0.003 / 24 NÃO 30 82.39 

Alofs et al 2014 Planta Especialista Não florestal 0.003 / 50 SIM 29 88.08 

Alofs et al 2014 Planta Especialista Não florestal 0.003 / 30 NÃO 30 65 

Alvarado-Montero 
et al. 2021 

Invertebrado Todas as espécies Floresta 0.13 / 72 SIM 21.8 81.4 

Anunciacao et al 
2021 

Vertebrado Todas as espécies Floresta 3.14 / 15 NÃO 23.1925 56.06 

Beca et al 2017 Vertebrado Especialista Floresta 12.56 / 22 NÃO 22 92.89 

Boesing et al 2018 Vertebrado Especialista Floresta 12.56 / 40 SIM 21.66667 65.38 

Boesing et al 2018 Vertebrado Especialista Floresta 12.56 / 52 SIM 22.91667 71.7 

Branoff & Campos-
Cerqueira 2021 

Vertebrado Todas as espécies Não florestal 78 / 20 SIM 17 18.52 

Branoff & Campos-
Cerqueira 2021 

Vertebrado Todas as espécies Floresta 0.78 / 20 SIM 17 23.15 

Brito et al 2021 Invertebrado Todas as espécies Floresta 12.56 / 15 NÃO 6.432778 59.25 

Chong et al 2019 Vertebrado Todas as espécies Não florestal 0.05 / 105 NÃO 1.25 99 

Cook et al 2020 Vertebrado Todas as espécies Floresta 12.56 / 22 NÃO 0.477222 37.3 

Cook et al 2020 Vertebrado Todas as espécies Floresta 0.78 / 22 NÃO 0.477222 53.07 

Corro et al 2019 Planta Todas as espécies Não florestal 0.78 / 16 SIM 18.48333 99.99 

Corro et al 2019 Invertebrado Todas as espécies Não florestal 0.78 / 16 SIM 18.48333 99.99 

Dahal et al 2015 Vertebrado Todas as espécies Floresta 19.63 / 49 SIM 26.35 90.27 
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Tabela 6 – Datasets selecionados e suas respectivas caracterizações de espécies e paisagens (continuação) 

Dahal et al 2015 Vertebrado Todas as espécies Floresta 19.63 / 45 SIM 26.35 83.34 

Deak et al 2021 Planta Todas as espécies Não florestal 0.78 / 60 SIM 47 80.22 
Deak et al 2021 Planta Especialista Não florestal 0.78 / 60 SIM 47 79.76 
Echeverri et al 2019 Vertebrado Todas as espécies Floresta 1.17 / 150 NÃO 10.83333333 97.37 
Farneda et al. 2019 Vertebrado Todas as espécies Floresta 0.78 / 14 NÃO 2.416666667 93.74 
Farneda et al. 2019 Vertebrado Todas as espécies Floresta 0.78 / 17 SIM 9.183333333 93.97 
Ferreira et al 2020 
1 

Vertebrado Todas as espécies Floresta 12.56 / 15 NÃO 14.83333333 42.2 

Ferreira et al 2020 
1 

Vertebrado Todas as espécies Floresta 12.56 / 15 NÃO 14.83333333 18.2 

Ferreira et al 2020 
1 

Vertebrado Todas as espécies Floresta 12.56 / 15 NÃO 14.83333333 60.13 

Ferreira et al 2020 
1 

Vertebrado Todas as espécies Floresta 12.56 / 10 NÃO 14.83333333 18.28 

Ferreira et al 2020 
2 

Invertebrado Todas as espécies Floresta 3.14 / 22 NÃO 12.45 54.08 

Ferreira et al 2020 
2 

Invertebrado Todas as espécies Não florestal 3.14 / 10 NÃO 13.7 45.41 

Ferreira et al 2020 
2 

Invertebrado Todas as espécies Não florestal 3.14 / 10 NÃO 13.46666667 46.08 

Garcia et al 2018 Vertebrado Todas as espécies Não florestal 3.14 / 24 NÃO 43.39416667 36.49 
Gutierrez-Chacon 
et al 2018 

Invertebrado Todas as espécies Floresta 3.14 / 79 SIM 4 59.66 

Koivula et al 2018 Vertebrado Especialista Floresta 1 / 91 SIM 46.71666667 99.99 
Koivula et al 2018 Vertebrado Todas as espécies Floresta 1 / 91 SIM 46.71666667 99.1 
Koivula et al 2018 Vertebrado Todas as espécies Floresta 1 / 91 SIM 46.71666667 99.1 
Koivula et al 2018 Vertebrado Especialista Floresta 1 / 91 SIM 46.71666667 99.55 
Landaverde-
Gonzalez et al 2017 

Invertebrado Todas as espécies Floresta 0.28 / 37 SIM 20.4 98.89 

Lima et al 2020 Planta Especialista Floresta 36 / 11 NÃO 14.73333333 73.82 
Lima Mariano-Neto 
2014 

Planta Todas as espécies Floresta 12.56 / 25 SIM 23.01667 55.03 

Lockhart Koper 
2018  

Vertebrado Especialista Não florestal 18.1 / 47 SIM 50 41.94 

Lockhart Koper 
2018 

Vertebrado Todas as espécies Não florestal 18.1 / 47 SIM 50 42.46 

Martin et al 2020 Vertebrado Todas as espécies Floresta 0.19 / 10 SIM 14.41667 52 
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Tabela 6 – Datasets selecionados e suas respectivas caracterizações de espécies e paisagens (continuação) 

Martin et al 2020 Vertebrado Todas as espécies Floresta 0.19 / 10 SIM 14.41667 93.99 

Martin et al 2020 Vertebrado Todas as espécies Floresta 0.19 / 10 SIM 14.41667 85.99 

Martin et al 2020 Vertebrado Todas as espécies Floresta 0.19 / 10 SIM 14.41667 28.99 

Martin et al 2020 Vertebrado Todas as espécies Floresta 0.19 / 10 SIM 14.41667 49.99 

Martin et al 2020 Vertebrado Todas as espécies Floresta 0.19 / 10 SIM 14.41667 77.99 

Martin et al 2020 Vertebrado Todas as espécies Floresta 0.19 / 20 SIM 14.41667 41.99 

Melo et al 2021 Invertebrado Todas as espécies Floresta 15.89 / 14 NÃO 12.83333 32.94 

Merckx et al 2019 Invertebrado Especialista Floresta 0.08 / 84 NÃO 42.33333 99.77 

Morante-Filho et al 
2015 

Vertebrado Especialista Floresta 12.56 / 40 NÃO 15.46667 79 

Morante-Filho et al 
2015 

Vertebrado Todas as espécies Floresta 12.56 / 40 NÃO 15.46667 77.24 

Morante-Filho et al 
2015 

Vertebrado Especialista Floresta 12.56 / 40 NÃO 15.46667 79.81 

Moura et al 2013 Vertebrado Especialista Floresta 314 / 18 NÃO 2.85 64.62 

Moura et al 2013 Vertebrado Especialista Floresta 314 / 18 NÃO 2.583333 45.99 

Muylaert et al 2016 Vertebrado Todas as espécies Floresta 12.56 / 45 NÃO 21.55 73.06 

Nanni Grau 2017 Vertebrado Especialista Floresta 9 / 24 NÃO 26 59.61 

Nanni Grau 2017 Vertebrado Especialista Floresta 9 / 20 NÃO 26 91.94 

Nery et al 2018 Invertebrado Todas as espécies Floresta 1.77 / 30 NÃO 23.1 80.28 

Ocampo-Ariza et al 
2019 

Vertebrado Todas as espécies Floresta 1 / 16 NÃO 5 35.51 

Ocampo-Ariza et al 
2019 

Vertebrado Todas as espécies Floresta 1 / 16 NÃO 5 41.61 

Ocampo-Ariza et al 
2019 

Vertebrado Todas as espécies Floresta 1 / 16 NÃO 5 47.91 

Ochoa-Quintero et 
al 2015 

Vertebrado Especialista Não florestal 100 / 31 NÃO 11 77.37 

Ortis et al 2021 Invertebrado Todas as espécies Floresta 0.78 / 67 SIM 45.36667 77.59 

Pena et al 2020 Vertebrado Todas as espécies Floresta 0.022 / 14 SIM 43.25 65.63 

Pena et al 2020 Planta Todas as espécies Floresta 0.022 / 14 SIM 43.25 65.63 

Pessoa et al 2016 Planta Todas as espécies Floresta 3.14 / 100 NÃO 15.5 91.02 
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Tabela 6 – Datasets selecionados e suas respectivas caracterizações de espécies e paisagens (continuação) 

Rakotomalala et al 
2021 

Invertebrado Todas as espécies Floresta 0.19 /50 SIM 14.41667 94.4 

Rakotomalala et al 
2021 

Invertebrado Todas as espécies Floresta 0.19 / 50 SIM 14.41667 94.6 

Rassati et al 2017 Invertebrado Todas as espécies Floresta 314 / 12 NÃO 40.83333 40.73 

Regolin et al 2017 Vertebrado Todas as espécies Floresta 3.14 / 22 NÃO 27.1 79.26 

Regolin et al 2020 Vertebrado Todas as espécies Não florestal 201 / 20 NÃO 21 48.37 

Reid et al 2016 Planta Todas as espécies Floresta 0.03 / 13 NÃO 8.783333 87.89 

Rodrigues et al 
2019 

Invertebrado Todas as espécies Não florestal 0.2 / 116 NÃO 21 99.46 

Rodrigues et al 
2019 

Invertebrado Todas as espécies Não florestal 0.2 / 116 NÃO 21 99.46 

Samnegard et al 
2015 

Invertebrado Todas as espécies Floresta 1.54 / 27 NÃO 7.766667 35.44 

Saturni et al 2016 Invertebrado Todas as espécies Floresta 0.28 / 84 SIM 21.8 84.27 

Semper-Pascual et 
al 2018 

Vertebrado Especialista Floresta 12.56 / 225 NÃO 19.15 96.22 

Semper-Pascual et 
al 2018 

Vertebrado Especialista Floresta 28.26 / 227 NÃO 19.15 99.75 

Smith Mayfield 
2015 

Invertebrado Todas as espécies Floresta 0.03 / 35 NÃO 17.25 99.04 

Sober et al 2020 Invertebrado Todas as espécies Floresta 12.56 / 40 SIM 58.36667 53.35 

Soga et al 2015 Invertebrado Todas as espécies Floresta 12.56 / 48 SIM 43.93333 81.56 

Soga et al 2015 Invertebrado Especialista Floresta 12.56 / 48 SIM 43.93333 87.59 

Souza et al 2020 Invertebrado Todas as espécies Floresta 3.14 / 16 NÃO 15.46667 97.17 

Spiesman Inouye 
2013 

Invertebrado Todas as espécies Floresta 1.13 / 15 SIM 30.23333 81.79 

Spiesman Inouye 
2013 

Invertebrado Todas as espécies Floresta 1.13 / 15 SIM 30.23333 82.39 

Spiesman Inouye 
2013 

Invertebrado Todas as espécies Floresta 1.13 / 15 SIM 30.23333 82.84 

Spiesman Inouye 
2013 

Invertebrado Todas as espécies Floresta 1.13 / 15 SIM 30.23333 81.42 

Spiesman Inouye 
2013 

Planta Todas as espécies Floresta 1.13 / 15 SIM 30.23333 81.68 

Spiesman Inouye 
2013 

Planta Todas as espécies Floresta 1.13 / 15 SIM 30.23333 81.25 
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Tabela 6 – Datasets selecionados e suas respectivas caracterizações de espécies e paisagens (conclusão) 

Spiesman Inouye 
2013 

Planta Todas as espécies Floresta 1.13 / 15 SIM 30.23333 81.99 

Staude et al 2017 Planta Todas as espécies Não florestal 4 / 24 NÃO 30 44.44 

Toledo et al 2020 Planta Todas as espécies Floresta 0.13 / 70 NÃO 23.38583 40.82 

Toledo et al 2020 Planta Todas as espécies Floresta 0.13 / 38 NÃO 23.38583 49.85 

Tomasevic Marzluff 
2017 

Vertebrado Todas as espécies Floresta 3.14 / 135 SIM 47.6 98.6 

Tomasevic Marzluff 
2017 

Vertebrado Todas as espécies Floresta 3.14 / 135 SIM 47.6 99.01 

Tomasevic Marzluff 
2017 

Vertebrado Todas as espécies Floresta 3.14 / 135 SIM 47.6 99.65 

Vega-Agavo et al 
2021 

Vertebrado Especialista Floresta 3.14 / 12 NÃO 19.41667 77 

Vega-Agavo et al 
2021 

Vertebrado Todas as espécies Floresta 3.14 / 12 NÃO 19.41667 77 

Vega-Agavo et al 
2021 

Vertebrado Todas as espécies Floresta 3.14 / 12 NÃO 19.41667 77 

Vega-Agavo et al 
2021 

Vertebrado Especialista Floresta 3.14 / 12 NÃO 19.41667 77 

Vega-Agavo et al 
2021 

Vertebrado Todas as espécies Floresta 3.14 / 13 NÃO 19.41667 77 

Viljur et al 2020 Invertebrado Especialista Floresta 12.56 / 402 SIM 58.36667 82.79 

With 2016 Invertebrado Todas as espécies Não florestal 8.00E-04 / 36 SIM 41.36667 70.46 

Zhang et al 2021 Planta Especialista Não florestal 0.08 / 82 NÃO 41.33333 93.19 
 

Legenda: ao total, 108 datasets (ID_Estudo) foram extraídos de 59 estudos distintos, obtidos após os critérios de seleção utilizados durante as fases de 

compilação e curadoria de dados. Datasets marcados em laranja representam aqueles que foram utilizados para o cálculo do valor médio de limiar (n = 17). 

Observe que mais de um dataset pode pertencer ao mesmo estudo, por isso a necessidade de controlar a sua não-independência por meio de interceptos 

aleatórios na fase analítica do trabalho. Os datasets podem ser classificados em diferentes regiões climáticas de acordo com os valores do módulo de 

latitude: 0-20 (Trópicos), 20-50 (Região Temperada) e >50 (Região Boreal). Para mais detalhes sobre a extração e classificação de cada uma das variáveis 

independentes (segunda à sétima coluna), conferir a seção “Materiais e Métodos”. 

Fonte: A autora, 2023 
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Tabela 7 – Porcentagem de ajuste dos diferentes modelos de REA e de um limiar 
contínuo aos datasets utilizando seleção por log-likelihood 

Modelo  N° de datasets Porcentagem 

Um limiar contínuo 103 95.36 

Função persistente 2 2 1.85 

Logarítmico 1 0.93 

Weibull-3 1 0.93 

Logístico 1 0.93 

Total 108 100 
Legenda: Todos os modelos acima apresentaram melhor ajuste a pelo menos um dos 108 datasets, 

de acordo com o critério de seleção por log-likelihood, que não penaliza modelos tão complexos 

como aqueles com limiares. Os modelos que apresentaram maior generalidade foram o de um limiar 

contínuo, a função persistente 2 e o logarítmico.  

Fonte: A autora, 2023 

 

 

Tabela 8 – Porcentagem de ajuste dos diferentes modelos de REA e de um limiar 

contínuo aos datasets com a riqueza bruta e a quantidade de habitat padronizada 

Modelo  N° de datasets Porcentagem 

Linear 22 20.37 

Um limiar contínuo 19 17.59 

Nulo 15 13.89 

Exponencial negativo 13 12.04 

Logarítmico 8 7.41 

Potencial 6 5.56 

Monod 5 4.63 

Função persistente 2 5 4.63 

Logístico 3 2.78 

Kobayashi 3 2.78 

Gompertz 2 1.85 

Função persistente 1 2 1.85 

Weibull-3 1 1.85 

Assintótico 1 0.93 

Potencial Rosenzweig 1 0.93 

Racional 1 0.93 

Total 108 100 
Legenda: Todos os modelos acima apresentaram melhor ajuste a pelo menos um dos 108 datasets, 

de acordo com o critério de informação de Akaike. Os modelos que apresentaram maior generalidade 

foram o linear, de um limiar contínuo e o nulo.  

Fonte: A autora, 2023 
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Tabela 9 – Porcentagem de ajuste dos diferentes modelos de REA e de um limiar 
contínuo aos datasets com a riqueza bruta e a quantidade de habitat padronizada, 
utilizando seleção por log-likelihood 

Modelo  N° de datasets Porcentagem 

Um limiar contínuo 104 96.29 

Função persistente 2 2 1.85 

Weibull-3 1 0.93 

Logístico 1 0.93 

Total 108 100 
Legenda: Todos os modelos acima apresentaram melhor ajuste a pelo menos um dos 108 datasets, 

de acordo com o critério de seleção por log-likelihood, que não penaliza modelos tão complexos 

como aqueles com limiares. Os modelos que apresentaram maior generalidade foram o de um limiar 

contínuo, a função persistente 2 e o Weibull-3.  

Fonte: A autora, 2023 

 

 

Tabela 10 – Porcentagem de ajuste dos diferentes modelos de REA e de um limiar 

contínuo aos datasets com a riqueza e a quantidade de habitat brutas 

Modelo  N° de datasets Porcentagem 

Linear 23 21.30 

Um limiar contínuo 16 14.81 

Nulo 14 12.96 

Exponencial negativo 13 12.04 

Logarítmico 8 7.41 

Potencial 7 6.48 

Função persistente 2 6 5.56 

Monod 5 4.63 

Logístico 3 2.78 

Kobayashi 3 2.78 

Assintótico 2 1.85 

Gompertz 2 1.85 

Função persistente 1 2 1.85 

Weibull-3 2 1.85 

Potencial estendida 2 1 0.93 

Racional 1 0.93 

Total 108 100 
Legenda: Todos os modelos acima apresentaram melhor ajuste a pelo menos um dos 108 datasets, 

de acordo com o critério de informação de Akaike. Os modelos que apresentaram maior generalidade 

foram o linear, de um limiar contínuo e o nulo.  

Fonte: A autora, 2023 
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Tabela 11 – Porcentagem de ajuste dos diferentes modelos de REA e de um limiar 
contínuo aos datasets com a riqueza e quantidade de habitat brutas, utilizando 
seleção por log-likelihood 

Modelo  N° de datasets Porcentagem 

Um limiar contínuo 103 95.36 

Função persistente 2 2 1.85 

Exponencial negativo 1 0.93 

Weibull-3 1 0.93 

Logístico 1 0.93 

Total 108 100 
Legenda: Todos os modelos acima apresentaram melhor ajuste a pelo menos um dos 108 datasets, 

de acordo com o critério de seleção por log-likelihood, que não penaliza modelos tão complexos 

como aqueles com limiares. Os modelos que apresentaram maior generalidade foram o de um limiar 

contínuo, a função persistente 2 e o exponencial negativo.  

Fonte: A autora, 2023 
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APÊNDICE C – Performance das estruturas de autocorrelação aplicadas aos dados de PADDDs 

    

 

Tabela 12 - Performance das estruturas de autocorrelação para os cinco modelos com diferentes variáveis dependentes (continua) 

Todos os Vertebrados Mamíferos Anfíbios 

Tipo de Evento + Causa Tipo de Evento + Causa Tipo de Evento + Causa 

Estrutura df AICc ∆AICc wi Estrutura df AICc ∆AICc wi Estrutura df AICc ∆AICc wi 

corExp 6 11760.8 0.00 1 corExp 6 8185.6 0.00   1 corExp 6 7297.4 0.00 1 

corRatio 6 11979.4 218.55 0 corRatio 6 8813.5 627.94   0 corRatio 6 7954.5 657.02 0 

Nenhuma 5 12008.9 248.04 0 corGaus 6 8868.7 683.15  0 corGaus 6 8019.8 722.34 0 

corGaus 6 12009.5 248.62 0 Nenhuma 5 8878.3 692.78   0 Nenhuma 5 8026.4 728.97 0 

corLin 6 12010.9 250.05 0 corLin 6 8880.3 694.72   0 corLin 6 8028.4 730.94 0 

corSpher 6 12010.9 250.06 0 corSpher 6 8880.4 694.80 0 corSpher 6 8028.4 730.99 0 

Répteis Aves 
 

Tipo de Evento + Causa Tipo de Evento + Causa  

Estrutura df AICc ∆AICc wi Estrutura df AICc ∆AICc wi      

corExp 6 7845.3 0.00 1 corExp 6 10987.3 0.00 1      

corRatio 6 8541.6 696.25 0 corRatio 6 11063.6 76.31 0      

corGaus 6 8614.5 769.21 0 Nenhuma 5 11080.5 93.20 0      

Nenhuma 5 8617.3 772.00 0 corLin 6 11082.5 95.21 0      

corLin 6 8619.3 773.99 0 corSpher 6 11082.5 95.22 0      

corSpher 6 8619.3 774.02 0 corGaus 6 11082.5 95.22 0      

Legenda: para cada modelo com uma variável dependente distinta (i.e., “Todos os Vertebrados”, “Mamíferos”, “Anfíbios”, “Répteis”, “Aves”), há seis versões 

alternativas de estruturas de autocorrelação que contém as mesmas variáveis independentes (“Tipo de Evento’ e “Causa”). As versões de estruturas são a 

esférica (corSpher), linear (corLin), quadrática racional (corRatio), gaussiana (corGaus), ou exponencial (corExp). O modelo sem estrutura de autocorrelação 
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Tabela 12 - Performance das estruturas de autocorrelação para os cinco modelos com diferentes variáveis dependentes 
(conclusão) 

é o modelo nulo (Nenhuma). O ajuste dos modelos com diferentes estruturas de autocorrelação foram comparados através da seleção de modelos baseada 

no AICc. df, graus de liberdade; AICc, Critério de Informação de Akaike corrigido; ∆AICc, máximo AICc - mínimo AICc; wi, peso do Critério de Akaike.  

Fonte: A autora, 2023 
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APÊNDICE D – Resultados complementares obtidos com as análises sobre os dados de PADDDs  

 

 

Figura 17 – Padrão de distribuição por regiões globais da riqueza de cada táxon em APs que sofreram eventos PADDD (continua) 
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Figura 17 – Padrão de distribuição por regiões globais da riqueza de cada táxon em APs que sofreram eventos PADDD 
(conclusão) 

Legenda: cada círculo representa uma AP que sofreu algum evento PADDD. É possível observar que a América Latina concentra APs com maior riqueza de 

espécies (padrão menos proeminente para anfíbios e répteis), enquanto a América do Norte concentra eventos com impacto baixo de causas de 

promulgação. A Ásia, Europa e Oceania, por sua vez, concentram eventos com impacto alto. Resultados para mamíferos, anfíbios, répteis e aves. Dwg: 

downgrading; Dws: downsizing; Dzt: degazettement. 

Fonte: A autora, 2023 



 

178 
    

 
 

 Figura 18 – Padrão de distribuição global da riqueza de cada táxon em APs que sofreram diferentes tipos de eventos PADDD   

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Legenda: cada círculo representa uma AP que sofreu algum evento PADDD. Quanto maior o número de espécies registrado em uma AP, maior será o raio 

do círculo: é possível observar, por exemplo, que APs em áreas tropicais apresentaram maior riqueza de espécies que APs nas demais regiões geográficas. 

Na região tropical, também é possível observar maior quantidade de APs que sofreram downsizing (círculos laranjas) ou degazettement (círculos vermelhos), 

enquanto que nas demais regiões os eventos downgrading (círculos amarelos) são mais comuns. Resultados para mamíferos, anfíbios, répteis e aves.                                               

Fonte: A autora, 2023 
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Figura 19 – Padrão de distribuição global da riqueza de cada táxon de acordo com o impacto das causas de promulgação em APs  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Legenda: cada círculo representa uma AP que sofreu algum evento PADDD. Quanto maior o número de espécies registrado em uma AP, maior será o raio 

do círculo: é possível observar, por exemplo, que APs em áreas tropicais apresentaram maior riqueza de espécies que APs nas demais regiões geográficas. 

Na região temperada, também é possível observar maior quantidade de APs cujo impacto das causas de promulgação do evento de PADDD seja alto 

(círculos vermelhos), em especial na Austrália e na Grã-Bretanha. Resultados para mamíferos, anfíbios, répteis e aves.                                               

Fonte: A autora, 2023 
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Tabela 13 – APs que sofreram downsizing e foram selecionadas para estimativa da perda potencial de espécies e de efeitos 
potenciais de limiares (continua) 

Nome da Área de Proteção Região País Impacto 
da 
causa 

Área 
afetada 
(km²) 

Área 
original 
(km²) 

Área 
afetada 
(%) 

Espécies 
perdidas 
(%) 

Espécies 
perdidas 
(n) 

Abattis and Mountain Cottica 
Classified Site 

América 
Latina 

Guiana 
Francesa 

Baixo 160 320 50 72 614 

Amazônia National Park América 
Latina 

Brasil Alto 437.59 11145 4 46 426 

Bears Ears National Monument América 
do Norte 

EUA Alto 4657.37 5474 85 _ _ 

Campos Amazônicos National Park América 
Latina 

Brasil Alto 21.9 8736 0 44 412 

Chapada dos Veadeiros National 
Park 

América 
Latina 

Brasil Baixo 6343.6 6480 98 _ _ 

Chorro el Indio National Park América 
Latina 

Venezuela Baixo 56.86 166 34 63 439 

Corumbiara State Park América 
Latina 

Brasil Baixo 2019.8 5861 34 63 574 

Croajingolong National Park Oceania Austrália Alto 0.71 885 0 44 166 

Cuenca Alta del Río Cali Forest 
Reserve Protectress National 

América 
Latina 

Colômbia Baixo 8.586 69 12 51 328 

El Zarza Wildlife Refuge América 
Latina 

Equador Alto 2.871 36 8 48 316 

Grand Staircase-Escalante National 
Monument 

América 
do Norte 

EUA Alto 3488.29 7551 46 70 233 

Guajará-Mirim State Park América 
Latina 

Brasil Baixo 516.6 2588 20 55 486 

Jamanxim National Park América 
Latina 

Brasil Alto 8.6 8597 0 44 371 
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Tabela 13 – APs que sofreram downsizing e foram selecionadas para estimativa da perda potencial de espécies e de efeitos 
potenciais de limiares (conclusão) 

Mapinguari National Park América 
Latina 

Brasil Alto 84.7 15724 1 44 427 

Margem Esquerda do Rio Negro 
Environmental Protection Area 

América 
Latina 

Brasil Baixo 322.1 6432 5 47 437 

Mont Grand Matoury National Nature 
Reserve 

América 
Latina 

Guiana 
Francesa 

Alto 1.44 23 6 47 423 

Quebrada Honda y Caños Parrado y 
Buque Forest Reserve Protectress 
National 

América 
Latina 

Colômbia Alto 0.005 12 0 44 289 

Rio Gregório Extractive Reserve América 
Latina 

Brasil Baixo 400 3089 13 51 478 

Río Meléndez Forest Reserve 
Protectress National 

América 
Latina 

Colômbia Alto 2.01 18 11 50 298 

Río Nare Forest Reserve Protectress 
National 

América 
Latina 

Colômbia Baixo 0.807 88 1 44 257 

Serra de Santa Bárbara State Park América 
Latina 

Brasil Baixo 370.6 1572 24 57 426 

Serra dos Três Irmãos State 
Ecological Station 

América 
Latina 

Brasil Alto 99.7 998 10 49 465 

Tapajós National Forest América 
Latina 

Brasil Baixo 178.5 6000 3 46 422 

Xingu State Park América 
Latina 

Brasil Alto 39.4 134 29 60 393 

 

Legenda: ao total, 22 APs foram incluídas nas análises de estimativa de perda potencial de espécies devido ao dowsizing e observou-se que 2 APs tiveram 

mais de 70% de perda potencial de seu habitat original, de modo que foram incluídas na detecção de APs que tivessem ultrapassado o limiar de quantidade 

de habitat de 30% (assinaladas em laranja).  

Fonte: A autora, 2023 
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Tabela 14 – Resultado da seleção de modelos para a variável dependente 
“Mamíferos”, utilizando um GLS com estrutura de autocorrelação exponencial  

Modelo Int Variáveis 
independentes 

df logLik AICc delta Wi 

1 76.23 Causa 4 -4067.3 8142.7 0.00 0.841 

Nulo 74.15 __ 3 -4069.9 8146.0 3.34 0.159 

3 -20.35 Tipo de evento + Causa 6 -4086.7 8185.6 42.91 0.000 

2 -21.49 Tipo de evento 5 -4090.6 8191.3 48.61 0.000 

Legenda: os resultados são referentes aos três modelos de melhor ajuste e ao modelo nulo (que não 

possui variáveis independentes). O ajuste dos modelos com diferentes combinações de variáveis 

independentes foi comparado através da seleção de modelos baseada no AICc. As variáveis 

independentes analisadas explicaram pouco da variação da riqueza de espécies de mamíferos em 

APs que sofreram algum evento PADDD no GLS global (Pseudo-R² McFadden < 0.001; Pseudo-R² 

Cox and Snell < 0.001; Pseudo-R² Nagelkerke < 0.001). Int, valor do intercepto; df, graus de 

liberdade; logLik, logLikelihood (verossimilhança) do modelo; AICc, Critério de Informação de Akaike 

corrigido; delta, máximo AICc - mínimo AICc; wi, peso do Critério de Akaike. 

Fonte: A autora, 2023 

 

Tabela 15 – Resultado da seleção de modelos para a variável dependente 
“Anfíbios”, utilizando um GLS com estrutura de autocorrelação exponencial  

Modelo Int Variáveis 
independentes 

df logLik AICc delta Wi 

1 25.31 Causa 4 -3609.7 7227.5 0.00 0.713 

Nulo 25.59 __ 3 -3611.6 7229.3 1.82 0.287 

2 -8.20 Tipo de evento  5 -3635.2 7280.5 52.97 0.000 

3 -9.96 Tipo de evento + Causa 6 -3642.7 7297.4 69.94 0.000 

Legenda: os resultados são referentes aos três modelos de melhor ajuste e ao modelo nulo (que não 

possui variáveis independentes). O ajuste dos modelos com diferentes combinações de variáveis 

independentes foi comparado através da seleção de modelos baseada no AICc. As variáveis 

independentes analisadas explicaram pouco da variação da riqueza de espécies de anfíbios em APs 

que sofreram algum evento PADDD no GLS global (Pseudo-R² McFadden < 0.001; Pseudo-R² Cox 

and Snell < 0.001; Pseudo-R² Nagelkerke < 0.001). Int, valor do intercepto; df, graus de liberdade; 

logLik, logLikelihood (verossimilhança) do modelo; AICc, Critério de Informação de Akaike corrigido; 

delta, máximo AICc - mínimo AICc; wi, peso do Critério de Akaike. 

Fonte: A autora, 2023 
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Tabela 16 – Resultado da seleção de modelos para a variável dependente “Répteis”, 
utilizando um GLS com estrutura de autocorrelação exponencial  

Modelo Int Variáveis 
independentes 

df logLik AICc delta Wi 

2 42.91 Tipo de evento  5 -3874.5 7759.0 0.00 1 

3 -42.68 Tipo de evento + Causa 6 -3916.6 7845.3 86.32 0 

1 -41.54 Causa 4 -3922.0 7852.1 93.10 0 

Nulo -42.93 __ 3 -3924.5 7855.1 96.08 0 

Legenda: os resultados são referentes aos três modelos de melhor ajuste e ao modelo nulo (que não 

possui variáveis independentes). O ajuste dos modelos com diferentes combinações de variáveis 

independentes foi comparado através da seleção de modelos baseada no AICc. As variáveis 

independentes analisadas explicaram de 1% a 10,8% da riqueza de espécies de répteis em APs que 

sofreram algum evento PADDD no GLS global (Pseudo-R² McFadden = 0.013; Pseudo-R² Cox and 

Snell = 0.107; Pseudo-R² Nagelkerke = 0.108). Int, valor do intercepto; df, graus de liberdade; logLik, 

logLikelihood (verossimilhança) do modelo; AICc, Critério de Informação de Akaike corrigido; delta, 

máximo AICc - mínimo AICc; wi, peso do Critério de Akaike. 

Fonte: A autora, 2023 

 

 

Tabela 17 – Resultado da seleção de modelos para a variável dependente “Aves”, 
utilizando um GLS com estrutura de autocorrelação exponencial  

Modelo Int Variáveis 
independentes 

df logLik AICc delta Wi 

3 460.5 Tipo de evento + Causa 6 -5487.6 10987.3 0.00 0.988 

2 447.7 Tipo de evento 5 -5493.0 10996.1 8.80 0.012 

1 310.0 Causa 4 -5560.5 11129.1 141.80 0.000 

Nulo 297.3 __ 3 -5565.0 11136.0 148.66 0.000 

Legenda: os resultados são referentes aos três modelos de melhor ajuste e ao modelo nulo (que não 

possui variáveis independentes). O ajuste dos modelos com diferentes combinações de variáveis 

independentes foi comparado através da seleção de modelos baseada no AICc. As variáveis 

independentes analisadas explicaram de 1% a 13,3% da riqueza de espécies de aves em APs que 

sofreram algum evento PADDD no GLS global (Pseudo-R² McFadden = 0.012; Pseudo-R² Cox and 

Snell = 0.132; Pseudo-R² Nagelkerke = 0.132). Int, valor do intercepto; df, graus de liberdade; logLik, 

logLikelihood (verossimilhança) do modelo; AICc, Critério de Informação de Akaike corrigido; delta, 

máximo AICc - mínimo AICc; wi, peso do Critério de Akaike. 

Fonte: A autora, 2023     
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Figura 20 – Resposta da riqueza de espécies de cada táxon ao tipo de evento PADDD e ao impacto de suas causas de 
promulgação    

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Legenda: (a)-(b)-(e) diferença na riqueza de espécies de vertebrados entre APs com distintos graus de impacto das causas de promulgação; (c)-(d) diferença 

na riqueza de espécies de vertebrados entre APs que sofreram diferentes tipos de eventos PADDD. Gráficos gerado a partir das análises GLS, 

representando os erros padrão associados às diferentes médias dos grupos. Para mamíferos e anfíbios, apenas o grau de impacto das causas de 

promulgação foi incluído como variável independente no modelo de melhor ajuste, enquanto que para répteis, o tipo de evento. Somente as aves 

apresentaram padrão semelhante ao detectado globalmente (Figura 8). 

Fonte: A autora, 2023 
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APÊNDICE E – Dados extraídos do estudo empírico para construção das 

comunidades simuladas 

 

 

Tabela 18 – Dados da paisagem do estudo empírico de anfíbios (Anura) realizado no 
município de Cachoeira de Macacu, estado do Rio de Janeiro, Brasil 

Fragmentos Área (ha) Abundância Riqueza Esforço amostral (h) 

F1 26.42 198 17 60 

F2 11.65 222 16 42 

F3 132.65 307 19 96 

F4 6.67 148 13 36 

F5 4.67 77 10 36 

F6 26.74 109 18 60 

F7 271.95 126 13 114 

F8 7.49 60 12 30 

F9 5.88 32 7 30 

F10 15.17 59 7 42 

F11 8.92 59 7 42 

F12 80.89 99 8 66 

F13 6.11 62 5 28 

F14 9.54 26 5 28 

F15 5.1 113 6 21 

F16 4.09 15 5 28 

F17 13.51 65 7 30 

F18 42.79 83 7 41 

F19 619.02 425 23 118 

F20 1.87 17 3 22 

F21 15.37 59 5 30 

 
Legenda: área em hectares (ha), abundância e riqueza total de espécies de anuros, bem como o 

esforço amostral empreendido em horas (h), para cada um dos 21 fragmentos amostrados na 

paisagem do estudo empírico. O esforço amostral em horas foi obtido por meio da aplicação do 

método de pesquisa de encontro visual, desenvolvido por Crump e Scott (1994). 

Fonte: Almeida e Rocha (2014); Almeida et al. (2022) 
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Tabela 19 – Espécies de anuros registradas pelo método de pesquisa de encontro visual na paisagem do estudo empírico 
(continua) 

Espécies F1 F2 F3 F4 F5 F6 F7 F8 F9 F10 F11 F12 F13 F14 F15 F16 F17 F18 F19 F20 F21 

Adenomera marmorata 1 40 49 76 32 14 15 5 11 30 12 75 56 17 0 9 27 60 143 15 36 

Aplastodiscus eugenioi 0 3 0 0 0 0 18 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 2 0 0 

Boana albomarginata 2 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 1 2 0 0 

Boana faber 1 0 5 1 0 1 2 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 22 1 0 

Boana semilineata 4 0 2 0 1 6 0 2 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 51 0 1 

Chiasmocleis lacrimae 118 7 4 1 1 0 1 0 0 0 0 1 0 0 0 0 2 0 0 0 0 

Dendropsophus anceps 2 0 16 8 2 4 1 1 1 2 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Dendropsophus berthalutzae 0 0 22 0 0 4 0 0 0 0 0 0 1 0 2 0 0 0 0 0 0 

Dendropsophus bipunctatus 0 1 0 1 0 0 1 2 0 0 1 0 0 0 0 0 1 0 1 0 0 

Dendropsophus decipiens 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 

Dendropsophus elegans 2 3 1 2 0 7 5 1 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 3 0 0 

Dendropsophus giesleri 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Dendropsophus meridianus 0 0 1 1 0 3 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Dendropsophus minutus 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 15 0 0 

Dendropsophus seniculus 1 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Euparkerella brasiliensis 1 9 89 34 8 6 17 1 9 0 0 1 0 1 0 0 20 16 27 1 0 

Haddadus binotatus 0 4 13 1 1 0 40 0 0 0 0 1 0 0 0 0 1 3 57 0 14 

Ischnocnema guentheri 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 45 0 0 
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Tabela 19 – Espécies de anuros registradas pelo método de pesquisa de encontro visual na paisagem do estudo empírico 
(continuação) 

Ischnocnema 
octavioi 

0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 2 0 0 0 0 0 0 4 0 0 

Itapotihyla 
langsdorffii 

0 0 0 0 0 1 0 0 0 2 3 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 

Leptodactylus 
latrans 

1 0 0 2 1 1 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 13 0 0 

Leptodactylus 
mystacinus 

0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 

Leptodactylus spixi 2 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Ololygon 
argyreornata 

8 85 14 12 4 8 0 1 0 0 4 0 2 0 78 0 0 0 0 0 0 

Ololygon humilis 0 1 31 0 0 0 2 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Phithecopus rohdei 0 0 12 0 0 4 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 5 0 0 

Phyllomedusa 
burmeisteri 

0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 4 0 0 

Physalaemus 
signifer 

14 41 16 3 4 2 10 5 1 1 0 0 0 0 23 0 13 0 5 0 7 

Rhinella hoogmoedi 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 

Rhinella ornata 5 7 2 0 0 4 3 1 1 2 7 10 1 3 1 1 0 1 13 0 1 

Scinax alter 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 1 0 0 

Scinax cuspidatus 0 0 2 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Scinax similis 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Scinax aff. x-
signatus 

20 15 26 6 23 41 11 39 8 21 31 8 2 4 8 3 0 1 7 0 0 

Stereocyclops 
parkeri 

15 3 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 2 0 0 

Trachycephalus 
mesophaeus 

1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 

Trachycephalus 
nigromaculatus 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Abundância total 198 222 307 148 77 109 126 60 32 59 59 99 62 26 113 15 65 83 425 17 59 
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Tabela 19 – Espécies de anuros registradas pelo método de pesquisa de encontro visual na paisagem do estudo empírico 
(conclusão) 

 
Legenda: a abundância relativa de cada espécie de anuro foi dada para cada um dos 21 fragmentos da paisagem do estudo empírico. O método de pesquisa 

de encontro visual, desenvolvido por Crump e Scott (1994), foi aplicado para amostragem dos anuros. No maior fragmento (F19), 425 indivíduos de 23 

espécies foram coletados, enquanto no menor (F 20) 17 indivíduos de 3 espécies.  

Fonte: Almeida e Rocha (2014); Almeida et al. (2022) 

Riqueza total 17 16 19 13 10 18 13 12 7 7 7 8 5 5 6 5 7 7 23 3 5 
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Tabela 20 – Correspondência entre os tamanhos dos fragmentos na paisagem do 
estudo empírico e na paisagem simulada 

Fragmentos 

Área 

original 

(ha) 

Área na paisagem 

simulada (nº de 

células) 

F1 26.42 178 

F2 11.65 270 

F3 132.65 2653 

F4 6.67 233 

F5 4.67 191 

F6 26.74 535 

F7 271.95 5439 

F8 7.49 122 

F9 5.88 307 

F10 15.17 102 

F11 8.92 528 

F12 80.89 1612 

F13 6.11 93 

F14 9.54 133 

F15 5.1 37 

F16 4.09 82 

F17 13.51 150 

F18 42.79 856 

F19 619.02 12380 

F20 1.87 303 

F21 15.37 118 

 

Legenda: os tamanhos de fragmentos na paisagem simulada foram calculados levando-se em conta 

a resolução das células (0.0033 unidades de medida), por meio da função “lsm_p_area” do pacote 

“landscapemetrics” (Hesselbarth et al., 2019) do ambiente R. Dessa forma, foi possível manter a 

proporcionalidade das dimensões dos fragmentos originais do estudo empírico. 

Fonte: A autora, 2023
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Figura 21 – Histograma com a distribuição da abundância relativa das espécies de anuros coletados no município de Cachoeira de 
Macacu, estado do Rio de Janeiro, Brasil 

 

Legenda: a abundância relativa de cada espécie foi disponibilizada pelos estudos de Almeida e Rocha (2014) e Almeida et al. (2022). O método de pesquisa 

de encontro visual, desenvolvido por Crump e Scott (1994), foi aplicado para amostragem dos anuros. A espécie com o maior número de indivíduos foi 

Adenomera marmorata (n = 723), enquanto a com menor número foi Trachycephalus nigromaculatus (n = 1).  

Fonte: A autora, 2023 
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APÊNDICE F – Gradientes de distribuição de indivíduos nos fragmentos das distintas comunidades simuladas 

 

 

Figura 22 – Densidade de indivíduos em cada fragmento das distintas comunidades simuladas, sob diferentes esquemas 
amostrais (continua) 

 Densidades iguais Fragmentos maiores, maiores densidades Fragmentos menores, maiores densidades 
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Figura 22 – Densidade de indivíduos em cada fragmento das distintas comunidades simuladas, sob diferentes esquemas 
amostrais (continuação) 

 Densidades iguais Fragmentos maiores, maiores densidades Fragmentos menores, maiores densidades 

P
e
rf

e
it

a
m

e
n

te
 p

ro
p

o
rc

io
n

a
l 

- 
u

m
 

ú
n

ic
o

 p
lo

t 
(e

s
q

u
e
m

a
 3

) 

   

P
e
rf

e
it

a
m

e
n

te
 p

ro
p

o
rc

io
n

a
l 

–
 

v
á
ri

o
s
 p

lo
ts

 (
e
s
q

u
e
m

a
 4

) 

   
 

 



 

193 
    

 
 

Figura 22 – Densidade de indivíduos em cada fragmento das distintas comunidades simuladas, sob diferentes esquemas 
amostrais (conclusão) 

 
Densidades iguais Fragmentos maiores, maiores densidades Fragmentos menores, maiores densidades 
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Legenda: 15 densidades de indivíduos em cada fragmento da paisagem simulada são representadas por cada uma das células acima, geradas por uma 

combinação específica de um esquema amostral (linhas) aplicado a uma das três comunidades simuladas (colunas). Os 21 fragmentos foram organizados 

de forma crescente em tamanho (i.e., número de células) como variável independente, de modo que houve um valor de densidade (variável dependente) 

obtido para cada respectivo fragmento. Os valores de densidade foram obtidos por meio do quociente entre 1) a soma de todos os indivíduos de todas as 

espécies amostrados em todos os plots presentes em cada fragmento (ou na totalidade da área do fragmento, no caso do censo completo); e 2) o tamanho 

de cada fragmento. Observa-se que apenas esquemas não-enviesados produziram gráficos de densidade semelhantes àqueles produzidos pelo censo 

completo (a, f e k). As linhas de tendência estão representadas para cada gráfico, bem como seus respectivos intervalos de confiança (95%). Cada ponto 

dos gráficos representa um valor de densidade obtido em cada uma das 50 iterações. Observe que houve maior variabilidade no eixo y para fragmentos 

pequenos, causada pela sensibilidade que os valores de densidade nestes fragmentos apresentam à adição ou remoção de poucos indivíduos, que ocorre 

devido à estocasticidade do modelo. 

Fonte: A autora, 2023 
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APÊNDICE G – Diferenças no esforço aplicado em esquemas de amostragem 

enviesados e não-enviesados 

 

 

Figura 23 – Esforço amostral aplicado em esquemas de amostragem enviesados e 
não-enviesados 

 

 

Legenda: o esforço amostral perfeitamente proporcional (a) foi aplicado aos esquemas não-

enviesados 3 e 4. O esforço em (b) não foi perfeitamente proporcional, tendo sido aplicado ao 

esquema enviesado 5. A variável independente foi organizada na ordem crescente de tamanho dos 

21 fragmentos (tamanho = número de células), enquanto que a variável dependente corresponde ao 

número de células dentro ou em contato com os plots utilizados nos diferentes esquemas amostrais.  

Fonte: A autora, 2023 

 



 

195 
    

 
 

APÊNDICE H – Curvas SLOSS obtidas a partir da aplicação dos diferentes esquemas amostrais nas comunidades simuladas  

 

 

Figura 24 – Curvas SLOSS resultantes dos diferentes esquemas amostrais aplicados à comunidade simulada com densidades de 
indivíduos iguais em todos os fragmentos 

Censo completo (esquema 1) Padronizada (esquema 2) 
Perfeitamente proporcional - 
um único plot (esquema 3) 

Perfeitamente proporcional 
– vários plots (esquema 4) 

Imperfeitamente proporcional - 
um único plot (esquema 5) 

 
 

    

Legenda: sob censo completo e na comunidade gerada pelo algoritmo de modelo estático de posicionamento aleatório, LTS = STL, padrão também 

detectado quando esquemas não-enviesados foram utilizados (3 e 4). Esquemas enviesados (2 e 5), por sua vez, geraram resultados STL > LTS. Linhas 

vermelhas correspondem a STL e linhas azuis correspondem a LTS, às quais estão associados seus respectivos intervalos de confiança de 95% (área 

hachurada em cinza), gerados a partir de 50 iterações. 

Fonte: A autora, 2023 
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Figura 25 – Curvas SLOSS resultantes dos diferentes esquemas amostrais aplicados à comunidade simulada com maiores 
densidades de indivíduos em fragmentos maiores 

Censo completo (esquema 1) Padronizada (esquema 2) 
Perfeitamente proporcional - 
um único plot (esquema 3) 

Perfeitamente proporcional 
– vários plots (esquema 4) 

Imperfeitamente proporcional - 
um único plot (esquema 5) 

     

Legenda: sob censo completo e na comunidade com o algoritmo de posicionamento aleatório modificado para maior alocação de indivíduos em fragmentos 

maiores (ver detalhes na seção “Materiais e Métodos”), LTS > STL, padrão também detectado quando esquemas não-enviesados foram utilizados (3 e 4). 

Esquemas enviesados (2 e 5), por sua vez, geraram resultados STL > LTS. Linhas vermelhas correspondem a STL e linhas azuis correspondem a LTS, às 

quais estão associados seus respectivos intervalos de confiança de 95% (área hachurada em cinza), gerados a partir de 50 iterações. 

Fonte: A autora, 2023 

 

 



 

197 
    

 
 

Figura 26 – Curvas SLOSS resultantes dos diferentes esquemas amostrais aplicados à comunidade simulada com maiores 
densidades de indivíduos em fragmentos menores 

Censo completo (esquema 1) Padronizada (esquema 2) 
Perfeitamente proporcional - 
um único plot (esquema 3) 

Perfeitamente proporcional 
– vários plots (esquema 4) 

Imperfeitamente proporcional 
- um único plot (esquema 5) 

     

Legenda: sob censo completo e na comunidade com o algoritmo de posicionamento aleatório modificado para maior alocação de indivíduos em fragmentos 

menores (ver detalhes na seção “Materiais e Métodos”), STL > LTS, padrão também detectado tanto em esquemas não-enviesados (3 e 4) quanto 

enviesados (2 e 5). Linhas vermelhas correspondem a STL e linhas azuis correspondem a LTS, às quais estão associados seus respectivos intervalos de 

confiança de 95% (área hachurada em cinza), gerados a partir de 50 iterações.  

Fonte: A autora, 2023 

 


