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Resumo

Neste trabalho propusemos-nos responder às seguintes questões. Qual o papel que

a capacidade de dispersão de uma espécie tem para a sua persistência numa pais-

agem atravessada por estradas? É posśıvel encontrar um modelo de aproximação

à média do modelo de Skellam em paisagens fragmentadas fonte-sumidouro? Us-

ando o modelo de Skellam, o que é mais determinante para a persistência de

uma espécie em paisagens fragmentadas fonte sumidouro, a perda de habitat ou

a fragmentação? Qual o papel que a capacidade de dispersão de uma espécie

tem na persistência de uma espécie em paisagens fragmentadas fonte sumidouro

quando há perturbações estocásticas. Conclúımos que quanto maior for a taxa

de dispersão de uma espécie, mais esta é vulnerável à existência de estradas.

Desenvolvemos um modelo de aproximação à média do modelo de Skellam em

paisagens fragmentadas. Conclúımos que a proporção de habitat fonte necessária

para a persistência de uma espécie é maior para paisagens sem autocorrelação

espacial. Demonstramos que existe uma capacidade de dispersão intermédia que

é óptima para a persistência da população. Nas paisagens continente-ilha há uma

capacidade de dispersão intermédia que é muito negativa para a probabilidade de

persistência da espécie nas ilhas e quanto maior for a capacidade de dispersão,

maior é a probabilidade de persistência da espécie nas ilhas.

Palavras chave: Fragmentação, estradas, aproximação à média, limiar de

extinção, dispersão.

ii



ABSTRACT

In this work we would like to answer to the fowling questions: which is the role

of a species dispersion ability in the persistence in a landscape crossed by roads?

Is it possible to find a mean field model of the Skellam model in fragmented

source-sink landscapes ? Using the Skellam model, what is more determinant

for the persistence of a species in fragmented source-sink landscapes, the loss of

habitat or the fragmentation? What is the role of dispersion ability of a species in

the persistence of a species in fragmented source-sink landscapes when stochas-

tic phenomenons are added. We conclude that in landscapes crossed by roads,

the highest is dispersion rate, more vulnerable is the species to the existence of

roads. We develop a mean field model of the Skellam model in fragmented source-

sink landscapes. We conclude that the proportion of source habitat necessary to

the persistence of a species is higher for landscapes without spatial autocorre-

lation. We demonstrate the existence of an intermediate dispersion ability that

is excellent for the persistence of the population, above that the species tends

to extinguish itself. The extinction can also be prevented, increasing the dimen-

sion of the fragments or diminishing in the distance between fragments. In the

mainland-island landscapes the intermediate dispersion rate is very negative for

the probability of persistence of the species in the islands and the bigger the

dispersion rate, the higher is the probability of persistence of the species in the

islands.

Key Words: Fragmentation, roads, extinction threshold, mean-field model

dispersion.
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Caṕıtulo 1

Introdução

1.1 Biodiversidade e alterações no habitat

A biodiversidade é um conceito muito genérico que consiste resumidamente na

diversidade de todos os organismos vivos, sejam eles terrestres, aquáticos ou per-

tencentes a qualquer outro complexo ecológico. Este conceito inclui a diversidade

intra-espécie, entre espécies e entre ecossistemas. A biodiversidade tem diminúıdo

drasticamente ao longo dos últimos anos, em todos os ńıveis em que é posśıvel

mensurá-la.

Durante muito tempo, a perda de biodiversidade foi considerada uma con-

sequência menor do progresso e bem-estar da humanidade. As evidências cient́ıficas

da relação directa entre a biodiversidade e os serviços dos ecossistemas, ou seja,

os benef́ıcios que as pessoas podem retirar dos ecossistemas, e entre estes e o bem-

estar da humanidade (figura 1.1), vieram despertar a sociedade desta letargia em

que se encontrava. O Millennium Ecosystem Assessment (2005), uma avaliação

do estado da biosfera, que contou com a colaboração de mais de 1000 cientistas
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de todo o mundo, confirmou o decĺınio global da biodiversidade.

Figura 1.1: Visão conceptual das relações entre biodiversidade, funcionamento

dos ecossistemas e o bem estar. Modificado a partir do Millennium Ecosystem

Assessment (2005)

O papel e o valor da biodiversidade e os serviços de ecossistemas na redução

da pobreza e na promoção de um desenvolvimento sustentável foi realçado pelo

relatório Millennium Development Goals, que apela aos governos para revert-
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erem a perda de recursos ambientais. A Convenção da diversidade biológica

(CBD), assinada por 180 governos, reconhece a importância da biodiversidade

no desenvolvimento, nomeadamente através do denominado Objectivo 2010, que

preconiza uma redução significativa da taxa actual de perda de biodiversidade

como um contributo para o combate à pobreza e para benef́ıcio de toda a vida

na Terra.

O Millennium Ecosystem Assessment constrói vários cenários que permitem

aos decisores ter uma ideia do que podem fazer para travar a perda de biodiver-

sidade (figura 1.2).

Figura 1.2: Conservação da biodiversidade assumindo vários cenários. Qualquer um

deles prevê uma diminuição da biodiversidade no futuro, mas, depende das opções

tomadas agora, a dimensão da perda. Retirado do Millennium Ecosystem Assessment

(2005).
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Neste trabalho estudamos em particular os efeitos da perda e fragmentação de

habitat na biodiversidade, uma das suas maiores ameaças. Por exemplo, as taxas

de extinção das espécies endémicas nas muitas ilhas em vários pontos do mundo

têm aumentado substancialmente, sobretudo naquelas em que houve maiores per-

das de vegetação nativa (Whittaker, 1998; Goombridge and Jenkins, 2002; Brook

et all, 2003).

No sudeste asiático, nomeadamente em Singapura, vários estudos cient́ıficos

alertam para uma catástrofe em termos de biodiversidade. Na figura 1.3 podemos

observar os ńıveis de extinção já registados e os previstos tanto em Singapura

como em todo o Sudeste Asiático.

Apesar de haver vários motivos para esta perda de biodiversidade o maior e

mais significativo é a perda de habitat natural que se verificou e verifica no Sudeste

Asiático. A desflorestação é dramática em todo o Sudeste Asiático, onde entre

1880 e 1980 a média anual de perda de floresta foi de 0.3% (Flint, 1994). Singa-

pura sofreu uma deflorestação maciça (> 95%) inicialmente para a transformação

em terrenos agŕıcolas e posteriormente para urbanização e industrialização (Cor-

lett, 1992). O estudo de Brook et all (2003) constatou taxas substanciais de

extinções observadas, documentadas, e inferidas, comparando com o que ocorria

em Singapura antes da perda de Habitat. Extrapolações baseadas no modelo

espécie-área, calibrado para para a perda de biodiversidade em Singapura, in-

dicam que a taxa actual de destruição de habitat no Sudeste Asiático irá resultar

na perda de 13 − 42% de populações regionais de todas as espécies em 2100, e

pelo menos metade dessas extinções são extinções globais (Brook et all, 2003).

Algo semelhante aconteceu em diversas ilhas. Alguns autores acreditam que a

diversidade de aves poderia ser 20% superior ao que é se os humanos não tivessem

4



Figura 1.3: Extinção de populações em Singapura e no Sudeste Asiático. As barras

verdes e azuis representam as extinções registadas e previstas para Singapura respectiva-

mente. As barras amarelas e vermelhas representam as projecções máximas e mı́nimas

do número de extinções no Sudeste Asiático, respectivamente. Retirado do artigo de

N. Sodhi et al. (2000)

colonizado as ilhas do Paćıfico (Whittaker, 1998).

Os efeitos da perda e fragmentação de habitat na biodiversidade são os prin-

cipais objectos de estudo desta dissertação. Existe uma primeira dificuldade que

consiste em definir os conceitos de perda de habitat e fragmentação de habi-

tat. Perda de habitat não é o mesmo que fragmentação de habitat, apesar de

normalmente co-ocorrerem na mesma paisagem. E uma das questões que pode-

mos formular em relação à alteração de habitat é desde logo esclarecer o que

importa mais, a perda ou a fragmentação do habitat? L. Fharig (2002), entre
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outros, afirma que a perda de habitat é por si só mais importante para a perda

de biodiversidade. Então uma segunda questão que podemos pôr é saber até que

ponto, havendo perda de habitat, uma maior ou menor fragmentação do habitat

remanescente é importante para a preservação da biodiversidade. A resposta a

estas questões é um dos objectivos do nosso trabalho.

Figura 1.4: Adaptação do modelo conceptual proposto por Hobbs e Yates (2003)

Se analisarmos o modelo conceptual da figura 1.4, proposto por Hobbs e Yates

(2003), para os efeitos da mudança da paisagem sobre as plantas, podemos con-

statar que são muitos os factores ligados à fragmentação de habitat que podemos
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estudar, da mudança de ciclos do fogo à diminuição da variabilidade genética.

Convém por isso definirmos objectivos bem mais modestos de estudo. Assim

preocupamo-nos com a análise dos efeitos espaciais da perda e fragmentação de

habitat na dinâmica de uma população. Em particular estamos interessados nos

aspectos da dispersão que podem contribuir para o risco de extinção de uma

espécie e também os aspectos da dispersão quando é acrescentada eatocacidade

demográfica ou ambiental.

1.2 Aplicações dos estudos sobre fragmentação

Os estudos sobre fragmentação e perda de habitat têm inúmeras possibilidades de

aplicação. Lindenmayer, D.B. e Fischer, J. no seu recente livro “Habitat Fragmen-

tation and Landscape Change-An Ecological and Conservation Synthesis”(2006),

resumem as acções conservacionistas a dois tipos de acções:

• Estratégias de gestão baseadas na configuração das paisagens;

• Estratégias de gestão baseadas nas espécies e nos seus processos.

Em relação às primeiras identificaram cinco tipos de acções posśıveis:

• Manutenção ou restauração de grandes fragmentos de vegetação nativa es-

truturalmente complexos;

• Manutenção ou restauração de matrizes estruturalmente semelhantes à veg-

etação nativa;

• Manutenção ou restauração de abrigos, “buffers”, em redor de áreas senśıveis;

• Manutenção ou restauração de corredores e passagens;
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• Manutenção ou restauração da heterogeneidade das paisagens e a manutenção

dos gradientes ambientais.

E também cinco medidas em relação à segunda estratégia:

• A manutenção de espécies chave, interacções entre espécies e diversidade

funcional;

• A manutenção ou a aplicação dos regimes de perturbação apropriados;

• A manutenção de espécies com maior probabilidade de extinção;

• Controlar as espécies invasoras que forem mais agressivas e abundantes;

• Minimizar os processos de ameaça espećıficas de cada ecossistema.

Como exemplo da aplicação de algumas destas medidas, podemos referir o par-

que de Iguaçu no Brasil ,criado em 1939, considerado pela UNESCO Património

Natural da Humanidade.

O Parque Nacional do Iguaçu localiza-se no extremo Oeste do Paraná, na

fronteira entre o Brasil e a Argentina. Este parque e o vizinho parque argentino

do Iguazú compõem um complexo de 250 mil hectares de floresta protegida, com

uma grande biodiversidade, concentrada na remanescente Mata Atlântica, um

gtande banco genético, bem como magńıficos cenários naturais.

O Parque criou uma escola onde são dados cursos, palestras e conferências na

tentativa da sensibilização da sociedade civil para a conservação da natureza e de-

senvolvimento sustentável. As viagens dentro do parque são feitas em autocarros

não poluentes. O parque oferece um grande conjunto de actividades desportivas

e de lazer (passeios, canoagem, rapel, passeios de bicicleta...). As parcerias em-

presariais permitiram ter recursos suficientes para pagar aos antigos caçadores,
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pescadores e madeireiros, que agora utilizam os seus conhecimentos na defesa

do desenvolvimento sustentável. Além de todas estas actividades ecotuŕısticas, a

agricultura circundante é planeada em conjunto pelo parque e pelos agricultores

de forma a assegurar a conservação do meio ambiente.

Uma das medidas mais recentes relativas ao Parque foi a construção, em

2003, do Corredor de Biodiversidade de Santa Maria, com 70 km de compri-

mento (figura 1.5). Este corredor, que junta unidades de conservação não só do

Brasil, mas também do Paraguai e da Argentina, tem como principal objectivo a

dispersão dos genes entre as áreas naturais remanescentes para assim contribuir

para a preservação das espécies. Mas serve também para que vários projectos de

investigação monitorizem a biodiversidade desta área.

É de extrema importância monitorizar o que acontece sempre que alguma

alteração é feita no sentido da preservação. A existência de uma rede global de

monitorização da biodiversidade como defendem H. Pereira e D. Cooper (2006),

poderia ajudar à recolha de dados para vários indicadores adoptados pela CBD e

ir de encontro ao Objectivo 2010 (figura 1.6). Pode também, a mais longo prazo,

permitir a compreensão das mudanças na biodiversidade e, consequentemente,

estarmos mais bem preparados para dar as melhores respostas no combate às

causas da perda de biodiversidade.

1.3 Modelos espaciais de dinâmica de populações

Depois de uma breve introdução sobre a importância do estudo da fragmentação

e perda de habitat, vamos expor três dos tipos de modelos mais usados para

modelar a dinâmica de uma população em paisagens fragmentadas que também
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Figura 1.5: Corredor de Biodiversidade de Santa Maria

são largamente usados para estudar a influencia da capacidade de dispersão de

uma espécie na sua manutenção.

A modelação de dinâmica de populações é à partida extremamente compli-

cada, pois tal como J. Rougharden (1998) afirmou, a Ecologia é diferente da f́ısica

porque há uma ausência de factos e leis universais. No entanto, como afirma

P. Turchin (1998, 2003), existem semelhanças entre os fundamentos lógicos da

dinâmica de populações e a mecânica clássica. Peter Turchin fez mesmo uma

analogia entre os prinćıpios da mecânica de Newton e três prinćıpios que ele

considera fundamentais para a dinâmica de populações

1. Uma população cresce ou decresce exponencialmente desde que as condições

10



Figura 1.6: Organização hierárquica da rede global de monitorização da biodiversi-

dade. A rede integra programas globais e regionais e ambos os tipos de programas

monitorarizarião duas componentes da biodiversidade: espécies e ecossistemas.

ambientais se mantenham constantes;

2. Uma população não pode crescer para sempre;

3. Um sistema “puro”de bem-consumidor (um sistema no qual as taxas de mu-

dança per capita de ambas as populações não depende das suas próprias den-

sidades) exibe inevitavelmente oscilações instáveis (sem pontos de equiĺıbrio).

E os dois primeiros prinćıpios estão consagrados nos modelos que vamos expor.
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1.3.1 Modelos baseados no indiv́ıduo

A busca de regras ou leis na Ecologia levou e leva muitos ecológos a procurarem

formalizar o estudo dos fenómenos ecológicos através de modelos que tenham uma

solução anaĺıtica, de uma forma geral simples e muito robusta (Maynard Smith,

1974). No entanto esta procura louvável emperra muitas vezes na diversidade de

fenómenos ecológicos existentes na natureza. Um modelo matemático, pode não

ter uma solução simples, ou mesmo não ter uma solução anaĺıtica. Por exemplo

modelos não lineares, mesmo os mais simples, são de dif́ıcil resolução anaĺıtica e

podem mesmo dar origem a dinâmicas caóticas que são impreviśıveis (May, 1989;

Hastings et al., 1993). E a não linearidade em sistemas ecológicos é mais comum

que a linearidade (May, 1986). O que acontece nestes casos, e mesmo em outros

mais simples, é que estes modelos são resolvidos numericamente, recorrendo a

simulações, o que na prática os põe em pé de igualdade com os IBM’s no que toca

a dificuldades computacionais. É de realçar que várias concepções importantes

sobre a estrutura e a evolução de comunidades por meio de interacções bióticas e

estocacidade ambiental têm sido constrúıdas sobre uma mesma base matemática,

encerrada dentro de uma famı́lia de poucas equações (MacArthur Levins, 1967;

Levin, 1970; Levins, 1979; Tilman, 1982; Holt, 1984; Holt et al., 1994; Abrams,

1999; Abrams, 2000). Mas o progresso da Ecologia teórica deve contar com os

IBM´s uma vez que estes são mais flex́ıveis (figura 1.7).

A caracteŕıstica fundamental de um Modelo Baseado no Indiv́ıduo, IBM (do

inglês Individual Based Model), é que utiliza o indiv́ıduo como unidade básica.

Ou seja uma população, ou melhor, a densidade populacional, não é a variável,

como nos modelos tradicionais, mas sim o conjunto das entidades discretas que a

compõe. Por exemplo no modelo de crescimento exponencial de uma população
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Figura 1.7: Estado da arte da modelação ecológica resumido por DeAgelis e Mooij

(2005).

a variável é a densidade populacional que aumenta ou diminui conforme a regra

definida pela equação diferencial:

dN

dt
= rN

onde N é a densidade populacional da espécie e r é a sua taxa de crescimento.

A variável N pode ter um qualquer valor real num determinado instante e a
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existência de indiv́ıduos é apenas impĺıcita. Além disso a taxa de crescimento

r não se refere à taxa de crescimento do número de indiv́ıduos, mas sim a por

exemplo à média da população. Se quisermos atender a mais parâmetros para

o estudo desta população teórica podemos faze-lo, tentando inclui-los no nosso

problema. Por exemplo se existe uma capacidade de carga, K, do habitat da

espécie, o modelo usado passa a ser o modelo de crescimento loǵıstico:

dN

dt
= rN(1− N

K
).

Sendo estes exemplos os mais simples, servem para perceber que nos modelos

tradicionais de crescimento de populações tentam aglomerar-se as caracteŕısticas

de uma determinada população. Ao invés, nos IBM´s, sendo a variável o in-

div́ıduo podem associar-se determinado tipo de caracteŕısticas individualmente,

como por exemplo o género, a idade mı́nima de maturação, a longevidade ou

até outras que variam com o tempo, como a idade, o peso e a fecundidade. No

entanto o objectivo dos IBM´s continua a ser o do conhecimento da população e

não de cada um dos indiv́ıduos (figura 1.8).

Volker Grimm (1999) sugere algumas ”regras”para a modelação baseada no

indiv́ıduo:

1. A modelação baseada no indiv́ıduo é apenas mais uma forma de mode-

lar. O seu objectivo é representar uma abstracção desenhada para explorar

potenciais respostas a uma questão.

2. Manter os IBM´s o mais simples posśıvel (como em qualquer outro tipo de

modelo).

3. O objectivo dos IBM´s é perceber (como em qualquer outro tipo de modelo).

14



Figura 1.8: Ligações entre a natureza, dados, modelos clássicos e IBM´s

4. As experiências são uma boa forma de perceber os IBM´s. Normalmente

são demasiado complicados para se perceberem apenas com lápis e papel.

É importante o uso dos computadores.

5. Os IBM´s são mais úteis quando a questão começa com um padrão obser-

vado na Natureza.

6. Os IBM´s devem fazer uma ponte com as variáveis de estado e a teoria

ecológica clássica.
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7. Os modeladores devem procurar oportunidades para analisar IBM´s e mod-

elos clássicos usando os mesmos dados.

8. A definição de indiv́ıduo é flex́ıvel e deve ser adaptada à questão.

9. Fazer experiências com IBM´s, desenvolvendo-os para diferentes ńıveis de

agregação. O poder dos IBM´s é perceber fenómenos que atravessem ńıveis

de agregação.

É também Volker Grimm que em conjunto com outros autores (2006), tentam

protocolar o que é um modelo baseado no indiv́ıduo. Mas é inevitável e até salutar

alguma sobreposição deste conceito com outras formas de modelação.

Populações com um pequeno número de indiv́ıduos correm maiores riscos de

extinção tanto por mecanismos internos, estocacidade demográfica, como exter-

nos, estocacidade ambiental (Pimm et al., 1988; Pimm, 1991; Lande, 1993). A

natalidade numa população pequena pode ser afectada negativamente, por ex-

emplo, pela diminuição da hipótese dos indiv́ıduos encontrarem parceiros para

acasalamento (quando a reprodução em questão é sexuada) (Hackney e McGraw,

2001). A probabilidade que eventos catastróficos de mortalidade dizimem por

completo, ou quase, uma população com poucos indiv́ıduos é maior e cresce ainda

mais se os indiv́ıduos estiverem localizados de forma agregada no espaço. Além

disso, eventos genéticos importantes como a endogamia são também potencializa-

dos em populações pequenas (Futuyma, 1992). De uma forma geral os modelos

clássicos falham em reproduzir processos que ocorrem em populações pequenas,

pois, nelas, cada indiv́ıduo assume uma grande importância. Por isso, a mod-

elação de um pequeno número de indiv́ıduos, sendo estes entidades discretas, não

pode ser feita adequadamente por meio de valores médios, ou mesmo por dis-
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tribuições cont́ınuas, que não representam explicitamente os indiv́ıduos de uma

população (Caswell e John, 1992). Essa limitação apresenta consequências im-

portantes, que se agravam com uma maior variabilidade individual (De Angelis e

Rose, 1992).

Quando falamos de modelos não espaciais, estamos a assumir implicitamente

que estamos a trabalhar num espaço homogéneo, dentro do qual os indiv́ıduos

estão todos submetidos às mesmas condições. Ora isto só acontece quando esta-

mos a estudar uma espécie com uma capacidade de dispersão óptima e quando

os intervalos de tempo simulados são muito grandes. Assim, tal como se inclui o

espaço para estudar a dinâmica de uma população com crescimento loǵıstico ou

qualquer outro modelo clássico, também se inclui nos IBM´s a variável espaço.

Os IBM´s espacialmente expĺıcitos são muitas vezes confundidos com autómatos

celulares, e existe realmente uma sobreposição entre estes dois tipos de modelos.

Os autómatos celulares são muito semelhantes aos IBM´s espacialmente expĺıcitos

baseados em grelhas e que não modelem o movimento. No entanto nos autómatos

celulares as células são idênticas enquanto que nos IBM´s a ocupação das grelhas

pode ser parcial e permite a existência de tipos distintos de indiv́ıduos na mesma

grelha.

Para dar um exemplo de um IBM que nós podeŕıamos ter utilizado neste

trabalho sobre dinâmica de populações em paisagens fragmentadas, vamos expor

o IBM desenhado por Pereira e Daily (2006).Trata-se de um IBM espacialmente

expĺıcito que começa por criar duas entidades: uma paisagem e uma população

de fêmeas. A paisagem é uma grelha com dois ou mais tipos de células. O número

inicial de fêmeas, ξ, na paisagem é escolhido aleatoriamente. Em cada unidade

de tempo o modelo segue as seguintes regras:
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1. Os indiv́ıduos com idade superior à da maturação, β, reproduzem-se.

2. A mortalidade adulta depende da probabilidade de sobrevivência, s.

3. Os juvenis dispersam-se.

4. Os juvenis estabelecem um domı́nio vital.

5. Dá-se a mortalidade dos juvenis que não estabeleceram um domı́nio vital.

Chegadas à idade de maturação as fêmeas reproduzem-se tendo um número de

crias que seguem uma distribuição de Poisson, com média igual à da fecundidade

das fêmeas:

b = b0

T∑
i=0

H(xi)ω(xi),

onde b0 é a fecundidade máxima, xi = (x, y) é a célula i do domı́nio vital, H(x) é

uma função que fornece os valores da afinidade de cada indiv́ıduo a cada habiata

(entre 0 e 1) e ω(x) é uma função peso que valoriza as células mais próximas

do centro do domı́nio vital de cada indiv́ıduo, favorecendo formas arredondadas

para os domı́nios vitais. Assim consegue-se que a fecundidade de um indiv́ıduo

esteja ligada à qualidade da célula no seu domı́nio vital. Esta assumpção é su-

portada pela teoria da busca de alimentos óptima (Krebs, 1986; Pereira e Daily

,2007). Não há racio de sexo uma vez que todos os indiv́ıduos são fêmeas. Após

a reprodução as fêmeas morrem com uma probabilidade 1 − s. Assim que isso

acontece as células do seu domı́nio vital passam a estar livres para outros in-

div́ıduos. Depois de dispersar os juvenis têm de estabelecer um domı́nio vital.

O modelo analisa as células que o circundam de forma a estabelecer o território

de acordo com a desocupação das células e a forma do território final, tudo isto

maximizando a fecundidade b. Se mais do que uma célula obedece a este critério,
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então a célula é escolhida ao acaso entre estas. A dimensão do domı́nio vital é

o mesmo para todos os indiv́ıduos e é dado pelo valor T , que é a dimensão de

um vector que contém o número de células do domı́nio vital. Em cada célula

estabelece-se a ligação de afinidade que cada uma tem com indiv́ıduo. O ninho é

estabelecido no centro do domı́nio vital. No caso de T = 1 os indiv́ıduos apenas

dispersam. Os juvenis que não conseguem estabelecer um domı́nio vital depois de

um determinado tempo são removidos da população como v́ıtimas da dependência

da densidade (figura 1.9).

Figura 1.9: Esquema do IBM descrito
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Em todo o nosso trabalho podeŕıamos ter optado por um modelo parecido

com este para responder às nossas questões, no entanto procuramos antes um

modelo com um menor número de parâmetros, o mais generalista posśıvel, de

fácil aplicabilidade e sempre que posśıvel com solução anaĺıtica.

É relativamente consensual que modelos mais precisos, como podem ser os

IBM´s, não têm, por outro lado, uma grande capacidade de generalização (Levins,

1968) e portanto apesar de até estarem eventualmente mais próximos da re-

alidade, uma vez que uma população é de facto um conjunto discreto de in-

div́ıduos, são muitas vezes preteridos pelos modelos mais clássicos para modelar

os fenómenos ecológicos mais prementes, até porque a quantidade de parâmetros

necessário num IBM é muitas vezes superior e de dif́ıcil tratamento matemático.

1.3.2 Modelos de metapopulações

O conceito de metapopulação (figura 1.10), o mais usado no estudo da dinâmica de

populações em paisagens fragmentadas (Hanski, 1991), é o seguinte: considera-se

a população distribúıda em fragmentos; cada fragmento tem uma taxa de colo-

nização, dependente da distância aos outros fragmentos, e uma taxa de extinção,

dependente da dimensão do fragmento. Usa-se toda esta informação para mod-

elar a dinâmica da população em causa, tendo em conta que os processos que

dominam os modelos de metapopulações são:

• Extinção de populações locais (um fragmento ocupado passa a estar des-

ocupado)

• Colonização ou o estabelecimento de uma população local (um fragmento

desocupado passa a estar ocupado)
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A versão de Levins (1970) assume que F , o número de fragmentos de habitat

dispońıveis, é constante e que todos os fragmentos têm a mesma dimensão e

´´qualidade”. Neste modelo os fragmentos dividem-se entre ocupados e vazios e

a dinâmica local em cada fragmento é ignorada. Sendo O o número de fragmentos

ocupados e V o número de fragmentos vazios, assume-se então que cada ind́ıviduo

no fragmento, produz um número c de ind́ıviduos,por unidade de tempo, que vão

colonizar os fragmentos vazios a uma taxa V
F

. Assume-se que a taxa de extinção

nos fragmentos ocupados é e. As equações que representam este sistema são

então:

dO

dt
= cO

V

F
− eO

dV

dt
= −cO

V

F
− eO.

Dividindo a primeira equação por F e definindo O
F

= P , a fracção de fragmentos

ocupados, e U
F

= 1−P , a fracção de fragmentos vazios, então obtem-se o modelo

de metapopulção de Levins:

dP

dt
= cP (1− P )− eP,

onde P (t) é a fracção de fragmentos ocupados no instante t, c é a taxa de col-

onização e e é a taxa de extinção. Aqui consideram-se um número infinito de

fragmentos todos nas mesmas condições, mas com uma dinâmica local de cada

fragmento absolutamente independente da dinâmica local dos outros fragmentos.

Com estes conceitos de colonização ligada à distância e extinção ligada à

dimensão, a dinâmica do sistema segue a chamada regra de Levins (Hanski,

1986):“ Uma condição suficiente para a persistência de uma metapopulação é que

o número de fragmentos que restam depois de uma redução de habitat exceda o
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Figura 1.10: A população em equiĺıbrio ocupa os fragmentos a verde, os fragmentos

a vermelho estão vazios. Alguns framentos vazios são destrúıdos e a metapopulção tem

agora um novo equiĺıbrio.

número de fragmentos de habitat vazios anteriores à redução de habitat.”Ou seja

se pensarmos qual a condição de eqúılbrio da metapopulção podemos observar

que é atingida quando a proporção de habitat’s ocupados é:

P = 1− e

c
.

Supondo que uma proporção h de fragmentos resta depois da destruição, o modelo

passa então a ser:

dP

dt
= cP (h− P )− eP,

onde P continua a ser a proporção de fragmentos ocupados relativamente ao

número inicial de fragmentos. A proporção de fragmentos ocupados relativamente

apenas aos que restam é Pr = P
h
. A equação anterior indica-nos que, em equiĺıbrio,

P = h− e

c
.

Como a espécie persiste se P > 0, obtemos então a regra de Levins:

h >
e

c
= 1− P.
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Esta regra, no entanto, subestima a proporção de habitat mı́nimo para que

uma metapopulação persista. Também não conta com a dinâmica das migrações,

em particular com o efeito de refúgio (Brwon e Kodric-Brwon, 1977) que preconiza

ser mais provável que os indiv́ıduos migradores colonizem um fragmento já com

alguns indiv́ıduos do que um fragmento vazio. No entanto, vários autores (Lande,

1987; Bascompte et Solé, 1996; Hanski e Ovaskainen, 2000) usaram modelos de

metapopulações com alterações ao modelo clássico de Levins (1970) de forma a

evitar as falhas deste, para mostrar que existe um limiar de extinção caracterizado

pela dimensão da população e área dos fragmentos, que se concretiza quando as

taxas de extinção são superiores às taxas de colonização. Este limiar coincide

com a proporção mı́nima de habitat necessário à persistência da espécie.

Ilkka Hanski (1994) propôs então o seguinte modelo de metapopulações: As-

sumindo a existência de um conjunto de fragmentos Y , no qual ocorre a espécie X

numa dinâmica, em ”equiĺıbrio”, colonização-extinção; assumindo que a dinâmica

local ocorre a uma velocidade muito maior que a dinâmica da metapopulação,

o que permite ignorar a dinâmica local em todo os estudos da metapopulação;

assumindo também que se o fragmento i está vazio no ano t, então no ano t+1 vai

ser ocupado com a probabilidade constante Ci e que se estiver ocupado no ano t,

vai ficar vazio no ano t + 1 com a probabilidade constante Ei. Então a ocupação

do fragmento i é descrita por uma cadeia de Markov, linear, de primeira ordem

e com dois estados. A probabilidade estacionária do fragmento i estar ocupado,

Ji, a chamada função de incidência é dada pela expressão:

Ji =
Ci

Ci + Ei
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Assumindo agora que todos os fragmentos têm a mesma densidade em equiĺıbrio

da espécie X, então a dimensão de uma população local num fragmento ocupado

i é directamente proporcional à área do fragmento, Ai. Como a probabilidade de

extinção tipicamente depende da dimensão da população então assume-se que a

probabilidade de extinção é dado por:

Ei =
e

Ax
i

se Ai > e
1
x

Ei = 1 se Ai ≤ e
1
x ,

onde e e x são duas constantes. Como Ei é igual à unidade se Ai for igual ou menor

que e
1
x , ficamos a saber qual a dimensão cŕıtica da área de Ai, chamemos-lhe A0,

a partir da qual a probabilidade de extinção da população local no fragmento

num ano é 1. O parâmetro x indica uma maior ou menor dependência do risco de

extinção em relação à dimensão do fragmento e portanto em relação à dimensão

da população.

A probabilidade de colonização do fragmento i é função do número de imi-

grantes que, por ano, chegam ao fragmento i. Denotando esse número por Mi e

supondo que é constante ao longo do tempo, pode-se assumir a seguinte relação

entre a probabilidade de colonização e o número de imigrantes:

Ci =
M2

i

M2
i + y2

onde o parâmetro y determina a velocidade com que a probabilidade de colo-

nização, Ci, se aproxima da unidade.

Supondo que Mi = βSi,

Si =
∑

i6=j

pje
−αdijAj, pj =





1, se o frgmento está ocupado;

0, se o fragmento está vazio
,
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onde dij é a distância entre os fragmentos i e j, α é a constante que estabelece a

taxa de sobrevivência dos migrantes ao longo da distância dij e β é uma constante

que é o produto de várias componentes, incluindo a densidade dos indiv́ıduos nos

fragmentos, a taxa de emigração e a fracção de emigrantes que saem do fragmento

j na direcção do fragmento i. A constante β é de uma forma geral desconhecida,

no entanto há formas de contornar esse problema. Sabendo que Mi = βSi, tem-se:

Ci =
M2

i

M2
i + y2

=
1

1 + ( ý
Si

)2
,

onde ý = y
β

é a combinação destes dois parâmetros que descreve, portanto, a

capacidade de colonização da espécie. Assim bons colonizadores, pouco afectados

pelo isolamento, têm ý pequenos. É muitas vezes posśıvel estabelecer y a partir

de algumas experiências e nesses caso é fácil, usando a equação anterior, estimar

ý.

Resumindo com este modelo a probabilidade de ocupação do fragmento i é

dada por:

Ji =
1

1 + (1 + ý
Si

)2) e
Ax

i

.

Assim para a aplicação deste modelo os dados necessários são as áreas dos frag-

mentos, Ai, a localização espacial dos fragmentos para o cálculo das distâncias

entre eles, dij, dados de presença-ausência da espécie nos fragmentos num ano

(podemos escolher outra unidade de tempo), e o valor do parâmetro α que estab-

elece a distribuição das distâncias de migração e que pode ser obtido usando dados

de marcação-recaptura. Depois encaixamos os dados no modelo e considerando

pi a variável dependente resolvemos o problema através de uma regressão não

linear usando a estimativa de máxima verosimilhança.
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Os modelos de metapopulação têm no entanto algumas limitações. Apesar de

largamente usados no estudo de dinâmica de populações, a verdade é que esta-

mos longe de poder generalizar este conceito a todas as espécies. Por exemplo, as

áreas entre fragmentos de vegetação podem ser tão hostis que as populações estão

confinadas a fragmentos isolados ou pode dar-se o caso em que, aparentemente,

estamos perante uma paisagem altamente fragmentada, e no entanto a paisagem

que rodeia os fragmentos não ser assim tão hostil para os indiv́ıduos. Por ex-

emplo, no estudo feito por Daily et al (2003) sobre a distribuição de mamı́feros

não voadores em cinco habitat´s no sul da Costa Rica (figura 1.11), floresta,

plantações de café, pastagens, plantações de café com fragmentos de floresta e

pastagens com fragmentos de floresta, das 26 espécies registadas 14 (54%) es-

tavam em todos os habitat estudados e portanto não podeŕıamos descrever a sua

dinâmica como sendo a de uma metapopulação.

1.3.3 Modelo da difusão em paisagens fonte-sumidouro

Podemos pensar numa paisagem fonte-sumidouro como sendo simplesmente uma

paisagem fragmentada em dois (ou mais) tipos de habitat: um habitat fonte e um

habitat sumidouro. No habitat fonte a taxa de nascimentos é superior à taxa de

mortes, enquanto que o contrário acontece no habitat sumidouro (Pulliam, 1988).

Este tipo de modelos é mais apropriados para espécies que usam tanto habitats

modificados pelo homem, como os seus habitats nativos, e apesar de serem mais

complexos do que os modelos de metapopulações, podem ser aplicados a qualquer

ńıvel de fragmentação.

É muitas vezes dif́ıcil saber se estamos perante uma metapopulação ou uma

paisagem fonte-sumidouro, sobretudo porque ambas as teorias têm em comum a
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Figura 1.11: O gato do mato (Leopardus pardalis) existe em terrenos agŕıcolas e

na selva da Costa Rica.

semelhança com a teoria da biogeografia das ilhas. Harrinson (1991) considerou-

o um caso especial de metapopulações. Uma metapopulação continente-ilha, na

qual pequenos fragmentos dependem da imigração de um ou mais fragmentos

de grandes dimensões. Esta abordagem é uma adaptação a uma única espécie

da versão da teoria da biogeografia das ilhas de MacArthur e Wilson (1967) e é

muito semelhante à teoria fonte-sumidouro, com a excepção de que os imigrantes

são gerados no fragmento grande, não porque a taxa de crescimento ou “fitness”é

maior, como acontece nos sistemas fonte-sumidouro, mas porque este tem uma

população maior graças à sua dimensão. A linha que separa uma e outra teoria é

assim muito ténue. O que achamos é que se encontrarmos uma forma simples de

analisar os modelos fonte-sumidouro, estes têm vantagens em relação aos modelos

de metapopulações que não devem ser descartadas.
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Para modelar a dinâmica da população de uma única espécie (teórica), em

paisagens fragmentadas, tendo escolhido paisagens fonte-sumidouro, modelamos

o crescimento da espécie recorrendo aos clássicos modelos exponencial e loǵıstico.

Ou seja, a dimensão da população da nossa espécie teórica, N , varia ao longo do

tempo exponencialmente. Vamos portanto usar o modelo que Skellam idealizou

(1951), e este modelo obedece aos dois primeiros prinćıpios de P. Turchin.

Para modelar o crescimento da nossa espécie usamos o crescimento exponen-

cial

dN

dt
= rN,

ou logistico,

dN

dt
= rN(1− N

K
),

onde r é a taxa de crescimento e K é a capacidade de carga.

Para modelar o movimento da nossa espécie recorremos ao modelo da difusão:

∂N(x, y, t)

∂t
= D∇2N(x, y, t),

onde D é o coeficiente de difusão. Este modelo é um clássico usado em muitas

áreas da ciência para descrever o movimento aleatório de part́ıculas. A derivação

heuŕıstica deste modelo dá-nos uma ideia clara do que pode descrever ecologica-

mente. Considerando apenas uma dimensão, imaginemos uma linha com pontos

numerados, separados por uma medida ∆x. Cada indiv́ıduo pode mover-se de um

ponto para um dos seus dois pontos adjacentes com uma probabilidade p. Esta

probabilidade pode ser diferente se for para a esquerda ou para a direita, mas

nesse caso teŕıamos movimento aleatório enviesado – não foi essa a nossa escolha.
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Seja Ni,k a dimensão da população no ponto i depois de k passos. Então a pop-

ulação no ponto i no passo seguinte é a soma daqueles que não sáıram do ponto

i, 1 − 2p, com aqueles que chegaram dos pontos adjacentes, pNi+1,k + pNi−1,k.

Assim, tem-se

Ni,k+1 = pNi+1,k + (1− 2p)Ni,k + pNi−1,k.

Fazendo x = i∆x e t = k∆t e assumindo que ∆x e ∆t são suficientemente

pequenos, podemos escrever a equação anterior da seguinte forma:

N(x, t + ∆t)−N(x, t) = p[N(x + ∆x, t)− 2N(x, t) + N(x− δx, t)],

onde N(x, t) é a densidade populacional na posição x e no instante t. Fazendo o

desenvolvimento de Taylor de ambos os membros, tem-se:

∂N(x, t)

∂t
∆t + O((∆t)2) = p

∂2N(x, t)

∂x2
(∆x)2 + O((∆x)3)

fazendo ∆x → 0, ∆t → 0 e

D = lim
∆x,∆t→0

p(∆x)2

∆t

obtemos o modelo da difusão a uma dimensão:

∂N

∂t
= D

∂2N

∂x2
.

A combinação do modelo de crescimento que escolhemos com o modelo da

difusão não é mais do que a revisitação do modelo de Skellam (1951) aplicado a

paisagens fonte-sumidouro:

∂N(x, y, t)

∂t
=

σ2

2
∇2N(x, y, t) + f(x, y),
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com

f(x, y) =





r1N(x, y) se (x, y) ∈ Habitat Fonte

r2N(x, y) se (x, y) ∈ Habitat Poço

no segundo caṕıtulo, ou

f(x, y) =





r1N(x, y)(1− N(x,y)
k

) se (x, y) ∈ Habitat Fonte

r2N(x, y) se (x, y) ∈ Habitat Poço
,

nos restantes caṕıtulos. N é a dimensão da população, r1 > 0 é a taxa de

crescimento no habitat fonte, r2 < 0 é a taxa de crescimento no habitat poço

e σ2 é a variância da distribuição normal que nos dá a probabilidade que cada

indiv́ıduo disperse para o ponto (x, y) e é duas vezes o coeficiente de difusão D,

notação que escolhemos para todo este trabalho.

1.4 Organização da tese

Caracterizados os nossos problemas e escolhidos os modelos que queremos usar

para encontrar respostas para as nossas questões, dividimos o trabalho em três

caṕıtulos, que apesar de independentes entre si têm uma linha comum de inves-

tigação:

Segundo Caṕıtulo. Neste caṕıtulo estudaremos paisagens atravessadas por

estradas. As estradas são uma caracteŕıstica comum da paisagem, existem mesmo

nas áreas mais remotas, e são inteiramente antropogénicas na origem. Uma com-

preensão dos potenciais efeitos ecológicos das estradas ajudará no processo de

avaliação do impacto de uma nova estrada na biodiversidade assim como para

decidir se algumas das estradas presentes devem, ou não, encerrar. Uma das
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principais questões sobre a dinâmica da população numa paisagem fragmentada

por estradas é o papel que a capacidade de dispersão de uma espécie tem na sua

sobrevivência. Alguns modelos sugerem que a probabilidade de uma espécie per-

sistir numa paisagem fragmentada é mais elevada quando a dispersão é também

elevada, no entanto diversos estudos emṕıricos e teóricos indicam o oposto. O

que pretendemos é contribuir para uma posśıvel resposta a esta questão. Usamos

o modelo de Skellam (isto é, dispersão gaussiana e taxa de crescimento exponen-

cial, ou loǵıstico) e simulamos uma paisagem cruzada por estradas. Os nossos

resultados sugerem que quanto maior for a dispersão de uma espécie menor é

dimensão da população nessa paisagem.

Terceiro Caṕıtulo. Neste caṕıtulo estudamos o limiar de extinção de uma

população teórica em paisagens fragmentadas e tentamos analisar o que con-

tribui mais para a extinção, se a perda de habitat ou a fragmentação de habitat.

Aplicamos o nosso modelo ao estudo do limiar de extinção em várias paisagens

fragmentadas.

Figura 1.12: Paisagem idealizada por H. Pereira, G. Daily e J. Rougharden (2004).

H. Pereira, G. Daily e J. Rougharden (2004), aplicaram já este modelo a uma
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paisagem idealizada, figura 1.12, que consiste num ćırculo de floresta, rodeado de

mau habitat, e conseguiram resolver este problema analiticamente para condições

de fronteira fechadas, tendo obtido os resultados expressos na figura 1.13, ou seja,

a espécie sobrevive se se adapta relativamente bem tanto na floresta como nos

terrenos agŕıcolas, ou se o fragmento de floresta é suficientemente grande para

compensar as perdas para terras agŕıcolas.

Figura 1.13: Resultados obtidos por H. Pereira, G. Daily e J. Rougharden (2004).

Também R. S. Cantrell e C. Cosner (1999), resolveram analiticamente este

modelo num quadrado de bom habitat rodeado de mau habitat.

Nas nossas paisagens não foi posśıvel resolver o modelo analiticamente, mas

em alternativa criámos um modelo de aproximação à média, que resolvemos e

comparámos com resultados obtidos numericamente. O modelo de aproximação

à média que desenvolvemos usa caracteŕısticas estocásticas das paisagens em

estudo, que globalmente capturamos e inclúımos na variação da dimensão da

população em cada instante. Assim conseguimos “transformar”um problema de

equações diferenciais de derivadas parciais, provavelmente sem solução, num sim-

ples problema de equações diferencias ordinárias.
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Quarto Caṕıtulo. Neste caṕıtulo vamos analisar qual é o papel que a

capacidade de dispersão de uma espécie tem na sua persistência em paisagens

fragmentadas. À partida, quanto maior for a capacidade de dispersão numa

paisagem fragmentada maior é a probabilidade de uma espécie persistir. No en-

tanto vários estudos teóricos (Pereira et al, 2004; Pereira e Daily, 2006; Fharig,

2001; Casagrandi e Gatto, 1999) e também emṕıricos (Gibbs, 1998; Baguette e

Schtickzelle, 2006) indicam que, pelo contrário, o balanço entre a capacidade de

dispersão e a persistência de uma população numa paisagem fragmentada é neg-

ativo. Casagrandi e Gatto (1999) dão a ideia de uma capacidade de dispersão in-

termédia que seria a óptima em paisagens fragmentadas. O que podemos concluir

é que os modelos que defendem que a capacidade de dispersão é “boa”ignoram a

mortalidade inerente à dispersão, e que os modelos que defendem que a capacidade

de dispersão é “má”ignoram a estocacidade demográfica. Nós vamos analisar os

resultados obtidos em diversas paisagens fragmentadas aplicando nelas o nosso

modelo do segundo caṕıtulo, com taxas de crescimento estocásticas, resolvido nu-

mericamente, e estudar os resultados obtidos na perspectiva de trazer alguma luz

à importância da capacidade de dispersão de uma espécie na sua persistência.

Quinto Caṕıtulo. Neste último caṕıtulo faremos uma análise aos resultados

encontrados e falaremos sobre futuros trabalhos.
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Caṕıtulo 2

Estradas e dispersão

2.1 Introdução

As estradas ocupam uma crescente percentagem da paisagem em todo o mundo

chegando mesmo a ocupar um a dois por cento da paisagem na Europa e nos

Estados Unidos. Com o expectável, e desejável crescimento econnómico do resto

do mundo, é natural que estes valores sejam atingidos também noutras regiões

e páıses. Assim o estudo dos efeitos ecológicos das estradas assume uma im-

portância crescente. O dif́ıcil equiĺıbrio entre o bem-estar humano e a natureza

explica o número, cada vez maior, de estudos sobre os impactos ecológicos da

construção das estradas e os seus efeitos posteriores na biodiversidade. Estes

estudos visam ajudar tanto a um melhor planeamento na construção de novas

rodovias, como a uma melhor gestão das estradas já existentes, com o intuito da

protecção da biodiversidade.

A maioria dos autores considera que existem cinco categorias de efeitos ecológicos

directos ( Van der Zande et al., 1980; Bennett, 1991; Forman, 1995):
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–Perda e fragmentação de habitat

–Poluição

–Efeitos de corredor

–Mortalidade

–Efeito de barreira.

Os efeitos considerados secundários dizem respeito a, por exemplo, a acessi-

bilidade com que o Homem fica a habitats outrora isolados ou a alteração de dos

movimentos das águas da chuva.

Apesar da tentativa de categorizar os efeitos directos, é sempre bom pensar

neles em conjunto, até porque estão interligados, por exemplo tanto a perda e

fragmentação de habitat como o efeito de barreira de uma estrada levam a um

posśıvel isolamento. De realçar ainda que os efeitos ecológicos das estradas não

são todos negativos. As bermas e as margens das estradas que são hostis para

muitas espécies, podem servir de habitat a outras. Se pensarmos em paisagens

altamente exploradas, as bermas e as margens das estradas servem de verdadeiro

refúgio e véıculo de difusão para as espécies que áı conseguem sobreviver. Por

exemplo Way (1977) conclui que no Reino Unido, 40 das 200 espécies de aves

nativas, 20 das 50 espécies de mamı́feros, todas as seis espécies de répteis, 5

das 6 espécies de anf́ıbios e 25 das 60 espécies de borboletas nativas ocorrem

nas margens das estradas. Estas conclusões fazem pensar que as estradas, ou

antes as suas margens funcionam como um verdadeiro corredor ecológico para

muitas espécies. os encontradas. A investigação sobre os efeitos ecológicos das

estradas é normalmente focada numa determinada espécie ou tipo de animais, (

Seabrook and Dettmann, 1996; Fahrig et al., 1995; Havlin, 1987; Kuitunen et

al., 1998; Ferris, 1979; Reijnen and Foppen, 1994; Foppen and Reijnen, 1994;
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Reijnen et al., 1995; Reijnen et al., 1997; Adams and Geis, 1973; Clarke et al.,

1998; McLellan and Shackleton, 1988; Rost and Bailey, 1979; Thiel, 1985; Mech

et al., 1988). Quando a comunidade cient́ıfica despertou mais para o estudo

dos efeitos ecológicos das estradas, nos anos 70 do século passado, não existiam

dados sobre os efeitos das rodovias em praticamente nenhuma espécie. Assim foi

e é necessário estudar em particular cada uma das espécies eventualmente mais

ameaçadas com a construção de estradas. A partir dos anos 90 do século XX

passou a ser obrigatório na Europa, e nos Estados Unidos, estudos de impacto

ambiental para a construção de novas estradas, e portanto começaram a justificar-

se, cada vez mais, modelos teóricos de fácil aplicabilidade no estudo de efeitos

ecológicos das rodovias.

Só a t́ıtulo de exemplo podemos mencionar o modelo proposto por Jochen

Jaeger e Lenore Fharig (2004) para estudar os efeitos de vedações nas estradas:

Usaram um IBM estocástico e espacialmente explicito de dinâmica de pop-

ulações que inclui três subrotinas:

• Movimento;

• Reprodução;

• Mortalidade.

Estas três subrotinas foram aplicadas aleatoriamente a cada indiv́ıduo em

cada espaço de tempo. Os indiv́ıduos movem-se numa grelha obedecendo a uma

determinada probabilidade, em linha recta entre zero e um determinado máximo e

num ângulo que varia entre os 0 e os 360o escolhido aleatoriamente. O número de

crias foi escolhido através de uma distribuição de Poisson e a mortalidade é uma

simples probabilidade. O modelo é independente da densidade com a excepção
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de que existe um número máximo de indiv́ıduos permitidos por célula. Quando

esse número máximo é excedido diminúıram a dimensão da população até a esse

máximo matando aleatoriamente os indiv́ıduos necessários. O modelo não inclui

estocacidade ambiental nem efeitos genéticos.

Figura 2.1: O modelo preconizado por Jochen Jaeger e Lenore Fharig (2004).

Usaram uma variável, R, para descrever o grau de poder com que o indiv́ıduo

evita a estrada; e uma outra variável, K, para a probabilidade de um indiv́ıduo

ser morto quando tenta atravessar a estrada. Ambas as variáveis variam entre 0

e 1. A força das barreiras, B, também varia entre 0 e 1 e é uma função das duas

variáveis:

B = 1− 1−R

1−K
.

A colocação de cercas corresponde a uma capacidade de 100% (R = 1) dos

indiv́ıduos evitarem a estrada. Quando o indiv́ıduo chega à estrada age da como
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indicado na figura 2.1.

Figura 2.2: Os parâmetros usados.

Usaram os parâmetros da figura 2.2 e, variando R e K, chegaram à conclusão

que nem sempre é positiva a construção de cercas. Os seus resultados indicam

de uma forma geral que quando a mortalidade devida à presença da estrada é

muito elevada, a existência de vedações favorece a probabilidade de persistência

da espécie, enquanto que no caso em que a mortalidade devida à presença da

estrada é baixa, a existência reduz essa probabilidade. Entre estes dois extremos

a vantagem ou desvantagem da presença de vedações depende da combinação

dos efeitos da mortalidade e da capacidade da espécie evitar a estrada. Se a

mortalidade nas estradas aumenta é mais provável que a existência de vedações

seja benéfica, no entanto quando se aumenta a capacidade da espécie evitar a

estrada a presença de vedações deixa de ser positiva (figura 2.3).

O nosso objectivo é contribuir para o estudo dos efeitos ecológicos das estradas,

com um modelo simples e de fácil aplicabilidade, que permita prever o compor-
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Figura 2.3: Os resultados obtidos por Jochen Jaeger e Lenore Fharig (2004).

tamento da dimensão de uma população na presença de uma estrada, ou rede de

estradas em função da capacidade de dispersão da espécie em estudo.

A dispersão foi modelada de muitas formas como por exemplo o movimento

aleatório, uma espiral de Arquimedes (Zollner e Lima, 1999) ou como movimento

directo (Pulliam et al, 1992). Peter Turchin (1998) sugeriu que o movimento

aleatório pode ser útil para modelar a dispersão de animais com pouca percepção

sensorial como é o caso dos insectos. E apesar de muitos modelos preverem que

o movimento aleatório leva a uma menor detecção de habitat adequado com-

parado com os modelos de movimentos directos (Conradt et al., 2003; Van Dyck

e Baguette, 2005; Zollner e Lima, 1999; King e With (2002)), optámos por usar

o modelo de Skellam:

∂N(x, y, t)

∂t
=

σ2

2
∇2N(x, y, t) + f(x, y, t),
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com

f(x, y, t) =





r1N(x, y, t) se (x, y) ∈ fora das estradas

r2N(x, y, t) se (x, y) ∈ nas estradas
,

ou

f(x, y, t) =





r1N(x, y, t)(1− N(x,y,t)
k

) se (x, y) ∈ fora das estradas

r2N(x, y, t) se (x, y, t) ∈ nas estradas
,

onde N é a dimensão da população, r1 > 0 é a taxa de crescimento no habitat,

r2 < 0 é a taxa de (de)crescimento na estrada σ2 é a variância da distribuição

normal que nos indica a probabilidade que cada indiv́ıduo disperse para o ponto

(x, y) e é duas vezes o coeficiente de difusão D. Isto para um primeiro cenário

no qual supusemos que a espécie não sobrevive na estrada e, numa paisagem

idealizada, resolvemos analiticamente o modelo, da mesma forma que SKellam e

Kolmogrov o fizeram. Constrúımos um segundo cenário no qual supusemos que a

espécie não morre nem evita as estradas, mas não tivemos em conta a distribuição

espacial das estradas. Num terceiro cenário supusemos que a espécie não morre

nem evita as estradas, mas resolvemos o modelo na mesma paisagem idealizada

que no primeiro cenário e corremos o modelo recorrendo á sua solução numérica.

Neste terceiro cenário acrescentamos às estradas locais de passagem, pontes ou

túneis, e vedações, para avaliar qual o impacto que estas medidas podem ter nos

nossos resultados.

Constrúımos portanto um ”toy-model”que permite, de forma simples, ter uma

primeira percepção do comportamento da dimensão da população de uma deter-

minada espécie, na presença de uma estrada ou rede de estradas
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2.2 O modelo

Constrúımos paisagens quadradas, atravessada por 4 estradas que formam elas

próprias um fragmento de habitat totalmente rodeado por estradas. Variamos a

dimensão desse fragmento, ou se seja a percentagem de paisagem ocupada por

estradas, figura 2.4.
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Figura 2.4: Paisagens atravessadas por 4 estradas de diferentes dimensões.

Apesar de não ser uma paisagem muito realista é suficiente para os nossos

objectivos de estudo, ou seja o efeito da capacidade de dispersão de uma espécie

numa paisagem atravessada por estradas.

O modelo estudado baseia-se no trabalho de Skellam (1951), que há mais de

meio século publicou o seu primeiro trabalho sobre dispersão aleatória em pop-

ulações teóricas, nas sequência dos trabalhos do inicio do século de K. Pearson

(1905) e Blakeman (1906) e do trabalho dos matemáticos Fisher (1937) e Kol-

mogorov (1937). Este modelo foi e é largamente desenvolvido por ecologistas

teóricos, nomeadamente por Cantrell e Cosner (2001), Pereira, Daily e Rough-

garden (2004), entre outros.
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O modelo permite-nos estudar a dinâmica de uma população de uma espécie

em várias paisagens simuladas, com uma estrutura fonte-poço, diferentes pro-

porções de habitat fonte e habitat poço. Assume-se que as duas forças que

comandam a dinâmica desta população são a sua taxa de crescimento e a sua

capacidade de dispersão

2.3 Resultados

Num primeiro cenário supomos que todos os indiv́ıduos que chegam à estrada

morrem. Esta dinâmica, é traduzida matematicamente pelo seguinte problema

de fronteira de Dirichelet:





∂N(x,y,t)
∂t

= σ2

2
∇2N(x, y, t) + rbN(x, y, t) se (x, y) ∈ fora das estradas;

N(x, y, t) = 0, se (x, y, t) ∈ estradas;

N(x, y, 0) = N0.

Este modelo é exactamente o modelo resolvido por Skellam e Kolmogrov e

resolve-se recorrendo a ao método da separação de variáveis, ou seja, assumindo

que

N(t, x, y) = U(t)V (x, y)

então obtem-se

dU

dt
(t) = (Dk + rb)U(t), D =

σ2

2
,

e





∂2V
∂x2 (x, y) + ∂2V

∂x2 (x, y) = kV (x, y), se (x, y) ∈ fora das estradas;

V (x, y) = 0, se (x, y, t) ∈ nas estradas,
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onde k é uma constante. Repetimos o processo de separação de variáveis para

esta última equação, ou seja fazemos

V (x, y) = W (x)Z(y)

e assim

W ′′(x)

W (x)
= k − Z ′′(x)

Z(x)
,

mais uma vez, tanto W ′′(x)
W (x)

como Z′′(x)
Z(x)

têm de ser iguais a uma constante. Tendo

em conta a condição de fronteira de Dirichelet N(0, x, y) = 0, nas estradas e

supondo que as nossas estradas são como na figura 2.4, e entre as estradas está

um quadrado com lado de comprimento L obtemos:

d2W (x)

dx2
= k1W (x), x ∈ [0, L] W (0) = W (L) = 0

d2Z(y)

dy2
= k2Z(y), y ∈ [0, L] Z(0) = Z(L) = 0

ek = k1+k2. Estas equações são simples equações diferenciais lineares de segunda

ordem e as suas soluções são:

Wn(x) = sen(
nπx

L
), n = 0, 1, 2, ..., com k1n = −n2π2

L2

Zm(y) = sen(
mπy

L
), m = 0, 1, 2, ..., com k2m = −m2π2

L2

Assim

Vn,m(x, y) = sen(
nπx

L
) sen(

mπy

L
), n, m = 0, 1, 2, ..., com knm = −n2π2 + m2π2

L2

e a solução do problema é

N(x, y, t) =
∑

n=0,m=0

cn,meDkm,n+rb sen(
nπx

L
) sen(

mπy

L
),
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onde cn,m é determinado pela condição inicial. Assim a dimensão da população

da ilha é o integral em [0, L] × [0, L] de N(x, y, t). Ora esta este integral, cresce

se Dkm,n + rb < 0 é nulo, caso contrário. Fazendo m = n = 0 obtemos a seguinte

relação entre a distância entre as estradas, a taxa de crescimento das espécies e

a capacidade de dispersão das espécie:

L∗ = Π

√
r

2D
.

Analisando,esta relação podemos observar qual o valor máximo para as distâncias

entre as estradas em função da capacidade de dispersão da espécie e em função

da sua capacidade de dispersão.
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Figura 2.5: Distância mı́nima, entre estradas, necessária para a persistência da espécie

em função da capacidade de dispersão e da taxa de crescimento
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Na figura 2.5 podemos observara que a distância mı́nima entre as estradas,

necessária para a preservação da espécie, aumenta significativamente com uma

maior capacidade de dispersão e por outro lado diminui com o aumento da taxa

de crescimento.

Sendo esta hipótese pouco realista, uma vez que implica a morte de qualquer

indiv́ıduo que atinja a estrada, pensamos em resolver este problema transfor-

mando a nossa paisagem numa paisagem fonte sumidouro em que a população

cresce exponencialmente fora da estrada e tem uma taxa de crescimento negativa

na estrada. Neste cenário vamos ignorar a disposição espacial das estradas e va-

mos supor que a taxa de crescimento da espécie na paisagem é simplesmente a

média aritmética entre as duas taxas de crescimento, ou seja:

λ = (1− h)rb + h× rm,

onde h × 100 é a percentagem de estradas em toda a paisagem. Supondo que

a paisagem é infinita este cenário, matematicamente, corresponde a resolver o

modelo de Skellam:

∂N(x, y, t)

∂t
= D∇2N(x, y, t) + λN(x, y, t)(x, y) ∈ R2,

definindo uma condição inicial, ou seja o número de indiv́ıduos que estão na

paisagem no instante t = 0, M , o que quer dizer que sendo N0 a distribuição

inicial de da população,

∫ ∫

R2

N0dxdy = M.

A solução deste problema, é muito simples e baseou-se na solução fundamental
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da equação da difusão bidimensional, ∂u
∂t

= D∇2u(x, y, t), ou seja Φ(x, y, t) =

M
4πDt

e−
x2+y2

4Dt , a função de distribuição binormal. O que se fez foi multiplicar

ambos os membros da equação de Skellam por e−λt, e obter a equação da difusão

para a função N(x, y, t) = u(x, y, t)e−λt, cuja solução é:

N(x, y, t) =
M

4πDt
eλt−x2+y2

4Dt

.

Então a dimensão da população em R2 é o integral desta função nesse espaço,

ou seja

∫

R2

N(t, x, y) = Meλt.

Como M e t são positivos esta função é crescente se λ > 0 e decrescente se

λ < 0. Voltando então ao nosso problema asseguramos a persistência da espécie

nesta paisagem se

(1− h)rb + hrm > 0

onde h× 100 é a percentagem de estradas em toda a paisagem. Obtivemos então

os seguintes resultados (figuras 2.6 e 2.7):

Podemos assim construir uma primeira ideia da percentagem de paisagem

ocupada por estradas que viabilizam a persistência de uma espécie tendo em

conta apenas a sua taxa de crescimento e a mortalidade das estradas.

Como o cenário anterior não conta com a disposição geográfica das estradas

nem a capacidade de dispersão da espécie tem qualquer tipo de influência no re-

sultado é também pouco realista, apesar de poder funcionar como um indicador

46



Figura 2.6: Percentagem máxima de paisagem ocupada por estradas que permite a

persistência da espécie em função da taxa de crescimento (rb, positiva) fora das estradas

da taxa de crescimento (rm, negativa) nas estradas.

Figura 2.7: Resultados fixando

de protecção de uma determinada espécie, na presença de uma determinada per-

centagem de estradas no seu habitat, nem a sua capacidade de dispersão tem

qualquer tipo de influência nos resultados.

Resolvemos então estudar este modelo, mas nas paisagens que idealizamos,

o que nos permite estudar de a distância mı́nima entre estradas que preserve a
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espécie. Assim:

∂N(x, y, t)

∂t
= d∇2N(x, y, t) + f(x, y),

com

f(x, y) =





r1N(x, y)(1− N(x,y)
k

) se (x, y) ∈ fora das estradas

r2N(x, y) se (x, y) ∈ nas estradas
,

onde N é a dimensão da população, r1 > 0 é a taxa de crescimento no habitat,

r2 < 0 é a taxa de (de)crescimento na estrada e d é o coeficiente de difusão.

Discretizamos este modelo usando o método expĺıcito de Euler. Ou seja:

nt+1,i,j = D(nt,i−1,j + nt,i+1,j + nt,i,j−1 + nt,i,j+1) + (1− 4D)nt,i,j + rlnt,i,j,

onde i, j = 1, . . ., t = 1, . . ., nt,i,j é a dimensão da população na célula (i, j) no

instante t, rl = r1 se a entrada (i, j) = 1, ou seja pertence ao habitat fonte, e

rl = r2 se a entrada (i, j) = 0, ou seja pertence ao habitat poço.

Implementamos o modelo em C++ e no Mathematica, e escolhemos os parâmetros

a utilizar, de forma a que o modelo convirja e seja estável. Aqui supusemos que

r2 = −0.01

Mais uma vez podemos observar na figura 2.8 que a distância mı́nima entre

as estradas que proporciona a persistência da espécie aumenta com uma maior

capacidade de dispersão da espécie e diminui com o aumento da taxa de cresci-

mento.

Decidimos então, estudar os efeitos da colocação de corredores nas estradas

que permitam às espécies ultrapassar as estradas evitando-as, figura 2.9. Esta

solução, juntamente com a colocação de vedações nas margens é uma das soluções
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Figura 2.8: Distância mı́nima, entre estradas, necessária para a persistência da espécie

em função da taxa de dispersão e da taxa de crescimento da espécie.

mais práticas para a preservação da biodiversidade numa paisagem atravessada

por estradas.

Esta medida melhora substancialmente a capacidade de persistência de uma

espécie com uma forte capacidade de dispersão, como se pode observar nos gráficos

da figura 2.10.

Mas no estudo sobre a vantagem de vedações realizado por Jochen Jaeger e

Lenore Fharig (2004), estas a partir de uma dada capacidade de dispersão deix-

amvam de ser positivas, mas no nosso caso a colocação de pontes tem sempre um

papel positivo na persistência da espécie apesar de este diminuir com o aumento

da taxa de dispersão.
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Figura 2.9: Paisagens atravessadas por 4 estradas com pontes de passagem
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Figura 2.10: Distância mı́nima necessária para a persistência da espécie em função da

capacidade de dispersão e da taxa de crescimento, a tracejado sem pontes.
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2.4 Discussão

A densidade das estradas, medida normalmente em km/km2, tem sido proposta

como uma medida útil para estudar diversos efeitos ecológicos das estradas. Por

exemplo uma densidade de estradas de 0, 6 km/km2, qualquer coisa entre 0, 6% e

3% da paisagem total parece ser o máximo para manter populações sustentáveis de

grandes predadores, como por exemplo lobos e leões da montanha (Felis concolor,

figura 2.11) (Forman, R.T.T et al, 1997; Mech, L.D., 1989; van Dyke, F. B. et al,

1986). Neste trabalho a percentagem mı́nima de estradas numa paisagem foi de

9, 5%.

Figura 2.11: O Leão da montanha, Felis concolor, estudado por Van Dyke, F. B. et

al, (1986)

Neste estudo ficou claro que uma grande capacidade de dispersão de uma

espécie, na presença de estradas numa paisagem, não e benéfica para a persistência
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de uma espécie. Este é mais um resultado que confirma o recente paradoxo que

as espécies têm que enfrentar em habitats modificados (van Dyke e Baguette,

2005). Por um lado a fragmentação e perda de habitat, decorrente da construção

de estradas, faz com que diminuam os recursos da paisagem, o que obriga a que

a espécie se disperse para obter os mesmos recursos anteriores ao distúrbio. Por

outro lado quanto maior é a capacidade de dispersão da espécie mais provável é

a sua extinção numa paisagem alterada por estradas.

No nosso trabalho não foi considerada a alternativa da espécie evitar a estrada,

o chamado efeito de barreira das estradas. No entanto há evidências em vários

estudos que um grande número de pequenos mamı́feros e besouros evitam as

estradas (Mader, 1984; Richardson et al, 1997; Oxley, 1974; Mader et al, 1990).

À partida é espectável que o nosso modelo, aplicado nessas circunstâncias, nos

dê resultados mais positivos para a persistência da espécie. No entanto este caso

pode levar ao isolamento da população em pequenos fragmentos, o que provoca o

empobrecimento genético das espécies com todas as consequências nefastas (Reh e

Seitz, 1990; Merriam et al, 1989; Bakowski e Kozakiewicz, 1989). Pode provocar

também um rápido esgotamento dos recursos, o que faz com a capacidade de

carga do fragmento de habitat isolado diminua de forma considerável.

Convém realçar deste estudo que é posśıvel fazer estradas mais protectoras da

biodiversidade, com medidas relativamente simples, como a construção de pontes.

Este modelo, apesar das suas limitações, pode dar uma primeira ideia do

que acontecerá a determinada espécie, aquando da construção de uma estrada,

ou mesmo ajudar a tomar decisões relativas à protecção de uma determinada

população na presença de uma rede viária.
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Caṕıtulo 3

Perda de habitat versus

fragmentação de habitat em

paisagens fonte-sumidouro

3.1 Introdução

Uma das maiores causas da perda de biodiversidade é a perda de habitat na-

tivo: mais de metade das espécies avaliadas pelo IUCN (The World Conservation

Union) em 2006 sofrem pela perda e degradação de habitat nativo, como con-

sequência da acção humana. Os dados não são muito claros quanto à taxa de

perda do número de espécies, mas vários modelos estudados (Pereira e Daily,

2006; Tilman et al., 1997) indicam que a perda de espécies por unidade de área

perdida aumenta ao longo do gradiente de perda de habitat. É, portanto, da maior

importância para a conservação da biodiversidade estudar a dimensão mı́nima de

habitat adequado, abaixo do qual uma população se extingue.
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O chamado limiar de extinção (Lande, 1987) resulta da resposta que a di-

mensão da população de uma determinada espécie tem relação à perda do seu

habitat natural. Esta resposta varia, não só com os comportamentos espećıficos

de cada espécie, mas também com os recursos da paisagem e com a sua con-

figuração. Os modelos que adicionaram efeitos espaciais ao estudo deste limiar

de extinção, modelos espacialmente expĺıcitos de dinâmica de populações (With e

King, 1999; Hill e Caswell, 1999; Bascompte e Solé 1996; Flathers e Bevers, 2002;

Fahrig, 1997, 1998, 2001), mostram que esses efeitos espaciais são importantes

no cálculo da proporção mı́nima de habitat nativo para que uma espécie sobre-

viva. No entanto, estudos recentes e artigos de revisão (Fharig 2003) reafirmam

a maior importância que a perda de habitat per se tem. Ou seja, não há uma

resposta clara em relação aos efeitos da fragmentação de habitat no limiar de ex-

tinção, provavelmente porque essa resposta depende de muitos parâmetros, não

só relativos às diferentes espécies, mas também à própria paisagem em estudo. É

assim importante tentar calcular caso a caso o limiar de extinção de uma espécie,

mas de preferência usando um modelo o mais simples posśıvel, que é o que este

trabalho se propõe encontrar.

3.2 As paisagens

Para simular a complexidade espacial de uma paisagem natural (figura 3.1) ger-

amos diversas paisagens 50×50. O método a que recorremos para a geração destas

paisagens foi, numa primeira abordagem, a construção de uma matriz binária, no

caso de zeros e uns, utilizando uma distribuição de Bernoulli para atribuir a cada

entrada da matriz um dos valores, zero ou um, com a probabilidade p de uma
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Figura 3.1: Vista sul da portela de Alpedrinha (Serra da Gardunha).

entrada ser um, a variar entre 0.1 e 0.9 com acréscimos de 0.1. Assim obtive-

mos paisagens perfeitamente aleatórias, sem autocorrelação espacial, em que a

proporção de habitat fonte varia entre 0.1 e 0.9, figura 3.2.

p = 0.1 p = 0.5 p = 0.9

Figura 3.2: Paisagens Aleatórias sem autocorrelação espacial.

Estas paisagens, apesar de pouco reais, têm neste trabalho a função de modelo
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nulo.

Na tentativa de tornar mais reais as paisagens a estudar, onde existe uma

autocorrelação espacial, geramos paisagens fractais nas quais é posśıvel controlar

a agregação dos vários fragmentos. Usando o método de filtragem de Fourier

(Saupe, 1988) implementado por H. Pereira (Pereira e Daily, 2006), primeiro

geramos um fractal aleatório 3D de dimensão 2N×2N e posteriormente aplicamos

o método. Este consiste na geração de um espectro correspondente à seguinte

função de densidade espectral:

S(fx, fy) ∝ 1

(f 2
x + f 2

y )4−D
,

onde fx e fy são as frequências ao longo do eixo dos xx e do eixo dos yy, re-

spectivamente, D é a dimensão fractal que varia entre 2 (superf́ıcie planar) e 3

(fractal que preenche todo o espaço tridimensional). As fases de cada frequência

são obtidas através de uma distribuição uniforme a variar entre 0 e 2π. O fractal

tridimensional é conseguido aplicando a transformada inversa de Fourier àquele

espectro. Para evitar a periodicidade da transformada de Fourier, usamos ape-

nas o quadrante esquerdo do fractal aleatório, ou seja, os pontos j, k = 0...N − 1.

Assim a paisagem final tem uma dimensão N ×N , no nosso caso N = 50.

O nosso objectivo é gerar uma paisagem fractal com proporções de diferentes

habitats a1, a2,..., an, neste caso n = 1. Isto obtém-se atribuindo ao habitat

i, todos os pontos do fractal aleatório com peso entre z0 e ai, onde z0 é ponto

mais baixo do fractal aleatório e ai é o ponto correspondente ao percentil de peso

∑i
n=1 an. Repare-se que isto é equivalente à criação de um mapa topográfico de

paisagem e determina que as fronteiras do habitat i são definidas pelas linhas de

contorno em altitude z0 e ai. Por exemplo, neste caso, em que temos apenas dois
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habitats, querendo que o habitat 1 cubra 10% da paisagem, a1 é o peso abaixo

do qual 10% da área do fractal aleatório está compreendida. Todos os pontos

abaixo de a1 pertencem ao habitat 1 e todos os pontos acima de a1 pertencem ao

habitat 2.

Com o método descrito geraram-se então várias paisagens 50× 50 com a pro-

porção de habitat fonte a variar entre 0.1, e 0.9, com acréscimos de 0.1, e o

coeficiente de Hurst, H = 3−Dimensão do fractal, a valer 0.1 (paisagens muito

fragmentadas), 0.5 (paisagens menos fragmentadas) e 0.9 (paisagens pouco frag-

mentadas), figura 3.3.

p = 0.1 p = 0.5 p = 0.9

H = 0.1

H = 0.5

H = 0.9

Figura 3.3: Paisagens Aleatórias com autocorrelação espacial.
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3.3 O Modelo

Relembramos que para modelar a dinâmica de populações pod́ıamos escolher

vários tipos de modelos, divididos sobretudo em dois grandes grupos: mode-

los de uma única população e modelos da paisagem. Nos modelos de paisagem

incluem-se os modelos de metapopulações, nos quais a população se distribui em

fragmentos, em que cada fragmento tem uma taxa de colonização dependente

da distância aos outros fragmentos e uma taxa de extinção dependente da di-

mensão do fragmento. Mas os modelos de metapopulações só podem ser usados

em espécies que não sobrevivem fora do seu habitat nativo e adaptam-se melhor

a paisagens extremamente fragmentadas. Assim neste trabalho optamos por usar

um modelo fonte-poço, ou fonte-sumidouro, (Pulliam, 1988), onde a população

usa toda a paisagem, mas com diferente fitness em cada habitat. No habitat fonte

a taxa de nascimentos é superior à taxa de mortes, enquanto que o contrário acon-

tece no habitat poço. Este tipo de modelos é mais apropriado para espécies que

usam tanto habitats modificados pelo homem, como os seus habitats nativos, e

apesar de serem mais complexos do que os modelos de metapopulações, podem

ser aplicados a qualquer ńıvel de fragmentação.

O modelo estudado baseia-se no trabalho de Skellam (1951), que há mais

de meio século publicou o seu primeiro trabalho sobre dispersão aleatória em

populações teóricas, na sequência dos trabalhos do inicio do século de K. Pear-

son (1905) e Blakeman (1906) e do trabalho dos matemáticos Fisher (1937) e

Kolmogorov (1937). Este artigo de Skellam é dos mais influentes para a teo-

ria das populações espacialmente estruturadas. Nele deu inúmeras contribuições

para estes estudos: providenciou uma derivação heuŕıstica da equação da di-
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fusão, que descreveu como sendo uma aproximação de um simples movimento

aleatório (baseados nesta derivação nós vamos encontrar as soluções do nosso

modelo, criando um modelo de aproximação à média); incluiu a difusão em mod-

elos de crescimento (conceito que vamos usar) e competição; aplicou a difusão

ao problema da distribuição de espécies invasoras e finalmente aplicou a difusão

ao problema da dimensão cŕıtica de um fragmento. Muitas destas ideias foram,

e continuam a ser, desenvolvidas por ecologistas teóricos, nomeadamente por

Cantrell e Cosner (2001), Pereira, Daily e Roughgarden (2004), entre outros.

O modelo permite-nos estudar a dinâmica de uma população de uma espécie

em várias paisagens simuladas, com uma estrutura fonte-poço, diferentes pro-

porções de habitat fonte e habitat poço e diferentes ńıveis de agregação (usamos

a dimensão fractal para controlar a agregação). Assume-se que as duas forças

que comandam a dinâmica desta população são a sua taxa de crescimento e a sua

capacidade de dispersão. Assim temos o seguinte modelo:

∂N

∂t
= D(

∂2N

∂x2
+

∂2N

∂y2
) + f(x, y)

f(x, y) =





r1N(x, y) se (x, y) ∈ Habitat Fonte

r2N(x, y) se (x, y) ∈ Habitat Poço

∂N

∂t
(0, y) =

∂N

∂t
(L, y)

∂N

∂t
(x, 0) =

∂N

∂t
(x, L) para (x, y) ∈ [0, L]× [0, L]

onde N é a dimensão da população, r1 > 0 é a taxa de crescimento no habitat

fonte, r2 < 0 é a taxa de crescimento no habitat poço e D é o coeficiente de

difusão.
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Cantrell e Cosner (2001) e Pereira, Daily e Roughgarden (2004) resolveram

analiticamente este modelo com diferentes condições de fronteira e considerando

um fragmento (quadrado e circular respectivamente) de habitat fonte rodeado de

habitat poço.

Tendo nós o objectivo de resolver este modelo da forma o mais simples posśıvel,

e na falta de uma solução anaĺıtica, resolvemos aproximar este modelo a um

modelo de aproximação à média. Então revisitámos a dedução heuŕıstica do

modelo de Skellam e tentámos capturar a morfologia global das paisagens em

estudo.

Consideramos que existem duas populações, uma no habitat fonte, N1, e outra

no habitat sumidouro, N2. A forma como variam com o tempo está obviamente

interligada e isso pode expressar-se através do seguinte sistema de equações difer-

enciais ordinárias:





dN1

dt
= p21N2 − p12N1 + r1N1

dN2

dt
= p12N1 − p21N2 + r2N2

,

onde p12 é a probabilidade, por unidade de tempo, de um indiv́ıduo deixar de

fazer parte da população de N1 e passar a fazer parte da população N2, p21 é a

probabilidade, por unidade de tempo, de um indiv́ıduo deixar de fazer parte da

população de N2 e passar a fazer parte da população N1 (figura 3.4).

A questão que se punha a seguir era como calcular estas probabilidades? Mas

olhando para as paisagens essas probabilidade são facilmente calculadas contando

os vizinhos de cada célula que pertencem a um habitat diferente.

Como o nosso objectivo é saber qual o limiar de extinção, e neste caso isso sig-

nifica encontrar a proporção mı́nima de habitat fonte, abaixo do qual a dimensão
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Figura 3.4: 1a abordagem: quatro vizinhos.

da população em equiĺıbrio é zero, e sabendo como calcular p12 e p21, a solução que

precisamos encontrar resume-se apenas ao seguinte sistema de equações lineares:





p21N2 − p12N1 + r1N1 = 0

p12N1 − p21N2 + r2N2 = 0
,

ou seja, a dimensão da população cresce quando

r1 >
p12r2

r2 − p21

.

No caso das paisagens sem autocorrelação espacial, p12, e p21 são facilmente

calculados uma vez que a probabilidade, por unidade de tempo, de um indiv́ıduo

passar do habitat fonte para o habitat sumidouro é uma simples probabilidade

condicionada: é a probabilidade de estando no bom habitat ir para o mau habitat.

Como não há autocorrelação:

p12 = pD(1−p)
p

= Dp,

e da mesma forma

p21 = pD(1−p)
1−p

= D(1− p).
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onde p é a proporção de habitat fonte,

No caso das paisagens aleatórias a proporção mı́nima de habitat fonte necessário

abaixo do qual a dimensão da população em equiĺıbrio é zero é:

p∗ =
r1r2 −Dr2

r1 − r2

.

Nas paisagens com autocorrelação espacial, a solução não é tão simples. Con-

tamos o número de vizinhos diferentes para cada uma das células. Geramos 100

paisagens para cada um dos valores de p e H em estudo, fazemos a média e

obtemos uma aproximação da probabilidade de ser uma célula boa e ter vizin-

hos maus, a12, e uma aproximação da probabilidade de uma célula ser má e ter

vizinhos bons, a21. Assim a dimensão da população aumenta para

r1 −
Da12

p
r2

r2 − Da21

1−p

> 0

e decresce até à extinção caso contrário.

Para podermos avaliar a robustez deste modelo de aproximação à média recor-

remos à análise numérica. Discretizamos o modelo inicial usando o método

expĺıcito de Euler. O nosso modelo é numericamente equivalente a:

nt+1,i,j = D(nt,i−1,j + nt,i+1,j + nt,i,j−1 + nt,i,j+1) + (1− 4D)nt,i,j + rlnt,i,j,

onde i, j = 1, . . . , L = 50, t = 1, . . . , L2 = 2500, nt,i,j é a dimensão da população

na célula (i, j) no instante t, rl = r1 se a entrada (i, j) = 1, ou seja pertence ao

habitat fonte, e rl = r2 se a entrada (i, j) = 0, ou seja pertence ao habitat poço.

Implementamos o modelo em C++ e no Mathematica, e escolhemos os parâmetros

a utilizar, de forma a que o modelo convirja e seja estável. Obtivemos os resul-

tados da figura 3.5 para as paisagens aleatórias:
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Figura 3.5: Resolução numérica e resolução do modelo de aproximação média em

paisagens aleatórias sem autocorrelação espacial.

podemos dizer que neste caso o nosso modelo de aproximação à média é uma

boa aproximação ao modelo numérico.

No caso das paisagens com autocorrelação espacial, os resultados que obtive-

mos ficaram um pouco aquém das nossas expectativas, figura 3.6.

Fizemos uma segunda abordagem olhando também para o habitat dos viz-

inhos dos vizinhos, figura 3.7. Dividimos a nossa população em três populações

distintas: uma que habita num primeiro habitat que definimos como sendo todas

as células que pertencem ao bom habitat e têm os seus quatro vizinhos a per-

tencerem também ao bom habitat, N1; uma segunda população que habita num

bom habitat mas tem pelo menos um dos seus quatro vizinhos a pertencer ao

mau habitat, N2; por último, uma terceira população que se caracteriza por se

encontrar no mau habitat, N3. A dinâmica destas populações pode ser descrita,

numa aproximação à média do nosso modelo, pelo seguinte sistema de equações

diferenciais ordinárias:
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Figura 3.6: Resolução numérica e resolução da 1a abordagem de aproximação média

em paisagens com autocorrelação espacial.





dN1

dt
= p21N2 − p12N1 + r1N1

dN2

dt
= p12N1 + p32N3 − p21N2 − p23N2P + r1N2

dN3

dt
= p23N2 − p32N3 + r2N3

,
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Figura 3.7: 2a abordagem: quatro vizinhos com os seus três vizinhos.

onde p12 é a probabilidade, por unidade de tempo, de um indiv́ıduo deixar de

fazer parte da população de N1 e passar a fazer parte da população N2, p21 é a

probabilidade, por unidade de tempo, de um indiv́ıduo deixar de fazer parte da

população de N2 e passar a fazer parte da população N1, onde p23 é a probabili-

dade, por unidade de tempo, de um indiv́ıduo deixar de fazer parte da população

de N2 e passar a fazer parte da população N3, p32 é a probabilidade, por unidade

de tempo, de um indiv́ıduo deixar de fazer parte da população de N3 e passar a

fazer parte da população N2.

Como o nosso objectivo é, relembramos, saber qual o limiar de extinção,

a solução que precisamos encontrar resume-se apenas ao seguinte sistema de

equações lineares:





p21N2 − p12N1 + r1N1 = 0

p12N1 + p32N3 − p21N2 − p23N2P + r1N2 = 0

p23N2 − p32N3 + r2N3 = 0

,

Mais uma vez é relativamente simples calcular estas probabilidades, através

de contagens. Foi o que fizemos, com a elaboração de um pequeno programa no
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Mathematica, para 100 paisagens para cada um dos valores de p e H em estudo.

Resolvendo então este sistema, chegamos à conclusão que a dimensão da nossa

população aumenta se:

r2 − −D2p12p32r1 −D2p21p32r1 + Dp32r
2
1

D2p21p23 −Dp12r1 −Dp21r1 −Dp23r1 + r2
1

> 0

E comparamos os nossos resultados numéricos com esta resolução anaĺıtica, figura

3.8.

Apesar de haver melhorias em relação à nossa primeira tentativa os resultados

ainda não são satisfatórios e então resolvemos alargar ainda mais a nossa ideia

de vizinhança para os vizinhos seguintes, figura 3.9.

Desta vez dividimos a nossa população em quatro populações distintas: uma

que habita num primeiro habitat que definimos como sendo todas as células que

pertencem ao bom habitat, têm os seus quatro vizinhos a pertencerem também

ao bom habitat e estes por sua vez também estão rodeados por quatro vizinhos

no bom habitat, N1; uma segunda população que habita num bom habitat, cada

célula tem os seus quatro vizinhos a pertencerem também ao bom habitat mas

estes têm pelo menos um dos seus quatro vizinhos a pertencer ao mau habitat, N2;

uma terceira população que habita num bom habitat, mas tem pelo menos um

dos seus quatro vizinhos a pertencer ao mau habitat, N3; por último, uma quarta

população que se caracteriza por habitar o mau habitat, N4. A dinâmica destas

populações, pode ser descrita, numa aproximação à média do nosso modelo, pelo

seguinte sistema de equações diferenciais ordinárias:
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Figura 3.8: Resolução numérica e resolução da 2a abordagem de aproximação média

em paisagens com autocorrelação espacial.





dN1

dt
= p21N2 − p12N1 + r1N1

dN2

dt
= p12N1 + p32N3 − p21N2 − p23N2P + r1N2

dN3

dt
= p23N2 + p43N4 − p32N3 − p34N3P + r1N3

dN4

dt
= p34N3 − p43N4 + r2N4
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Figura 3.9: 3a abordagem: quatro vizinhos, os seus três vizinhos, e os três vizinhos

destes.

onde pi,j, com i, j = 1, 2, 3, 4, é a probabilidade, por unidade de tempo, de um

indiv́ıduo deixar de fazer parte da população de Ni e passar a fazer parte da

população Nj.

Como o nosso objectivo continua a ser saber qual o limiar de extinção, a

solução que precisamos encontrar resume-se mais uma vez a resolver um sistema

de equações lineares:





p21N2 − p12N1 + r1N1 = 0

p12N1 + p32N3 − p21N2 − p23N2P + r1N2 = 0

p23N2 + p43N4 − p32N3 − p34N3P + r1N3 = 0

p34N3 − p43N4 + r2N4 = 0

Mais uma vez é simples calcular estas probabilidades através de contagens. Foi o

que voltámos a fazer com a elaboração de um pequeno programa no Mathematica,

para 100 paisagens para cada um dos valores de p e H em estudo. Sabendo as

probabilidades envolvidas e a solução do sistema, a dimensão da população cresce
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se:

r2 −Dp43 − −D2p34p43

−D2p32 −Dp34 + r1 + D2p23p32(Dp12−r1)

D2p12p23−Dp12r1−Dp21r1−Dp23r1+r2
1

> 0.

Observando os resultados desta terceira aproximação com os nossos resultados

numéricos, figura 3.10.

Podemos comprovar a robustez do nosso modelo. Salientamos ainda o facto

de em termos computacionais ser incomparavelmente mais rápido resolver o nosso

modelo de aproximação à média do que resolver numericamente o modelo inicial,

figura 3.11.

3.4 Resultados

Retornando à questão que motivou o nosso estudo: qual a importância da frag-

mentação de uma paisagem no limiar de extinção de uma população? Podemos

agora, de uma forma mais ou menos elegante, mas sobretudo rápida e robusta,

responder a esta questão, em que uma determinada população segue o modelo de

Skellam numa paisagem fragmentada. Analisemos então os resultados obtidos,

figura 3.12.

Tendo em conta o nosso modelo nulo, ou seja paisagens muito fragmentadas,

podemos concluir que a fragmentação se reveste de uma importância muito sig-

nificativa para o valor do limiar de extinção quando a taxa de crescimento no

bom habitat é muito pequena, ou a taxa de crescimento no mau habitat é muito

negativa. Pode observar-se, também, que o peso da fragmentação para o lim-

iar de extinção diminui à medida que se aumenta qualquer uma das taxas de

crescimento.
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Figura 3.10: Resolução numérica/resolução da 3a abordagem de aproximação média

em paisagens com autocorrelação espacial

3.5 Discussão

Os nossos resultados confirmam os resultados obtidos por outros modelos, basta

lembrar o artigo de revisão de L. Fharig (2002), do qual extrai o quadro da figura

3.13 com vários estudos:
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Figura 3.11: Proporção de habitat fonte necessário, p, para manter a espécie, com a

variação da taxa de crescimento no habitat fonte, r1 e o valor da taxa de crescimento

no habitat sumidouro, r2 = −.1. No primeiro gráfico temos o tempo que demora a

nossa solução anaĺıtica e no segundo o tempo que demora a resolução numérica para

apenas duas paisagem.

Figura 3.12: Resultados obtidos.

Tal como nestes quatro estudos, no nosso trabalho a fragmentação do habitat

natural revela-se muito importante para alguns valores dos nossos parâmetros.

O que é novidade neste trabalho é o nosso método, extremamente simples de
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Figura 3.13: Resultados comparativos de quatro estudos extráıdos de Law, R.et

al.(2003).

aplicar, de aproximar o nosso modelo de Skellam em paisagens fonte-sumidouro

a um modelo de aproximação à média.

É posśıvel argumentar que não existem realmente paisagens fonte-sumidouro.

Porque será que indiv́ıduos escolheriam imigrar para um mau habitat? Por exem-

plo, Fretwell e Lucas (1970), com a sua distribuição idealmente-livre (Ideal-free

distribution) para descrever a dinâmica de uma população, preconizam que os in-

div́ıduos reconhecem as diferenças entre bons e maus habitats e se podem mover

livremente entre uns e outros. Assim, os indiv́ıduos deveriam escolher sempre os

bons habitats, que a certa altura se transformariam, pelo esgotamento das suas

capacidades, em menos bons, o que obrigaria a uma redistribuição dos indiv́ıduos

até que o número de indiv́ıduos fosse proporcional à capacidade de cada frag-
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mento. Neste cenário todos os fragmentos teriam a mesma taxa de crescimento

e portanto não ocorreriam fontes e sumidouros. Mas a verdade é que existem

organismos que realmente não distinguem o bom do mau habitat, e é importante

modelar a sua dinâmica.

Pode-se também argumentar que este modelo é absolutamente determińıstico,

e por isso muito redutor, ao contrário de por exemplo os modelos de metapop-

ulações. Mas é absolutamente posśıvel acrescentar estocacidade ao nosso modelo.

A aplicação deste modelo a dados reais é também bastante mais simples do que

na maioria dos modelos teóricos, apesar da dificuldade generalizada de “medir”a

dispersão de uma determinada espécie. E esse é um trabalho que gostaŕıamos de

fazer no futuro.
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Caṕıtulo 4

Capacidade de dispersão em

paisagens fonte-sumidouro

4.1 Introdução

Uma das questões que se põe no estudo das populações em paisagens alteradas,

fragmentadas, é distinguir o papel que a capacidade de dispersão de uma determi-

nada espécie tem na sua persistência. À partida, quanto maior for a capacidade

dispersão de uma espécie numa paisagem fragmentada maior é probabilidade da

espécie persistir, graças ao efeito de refúgio (Brown e Kodrick-Brown, 197; Hanski,

1999), que permite que a população se desloque de um “mau”fragmento para um

“bom”. No entanto vários estudos teóricos (Pereira et al., 2004; Pereira e Daily,

2006; Fahrig, 2001; Casagrandi e Gatto, 1999) e também emṕıricos (Gibbs, 1998;

Baguette e Schtickzelle, 2006) indicam o contrário: o gradiente entre capacidade

de dispersão e persistência de uma população numa paisagem fragmentada é neg-

ativo. O que se pode concluir é que os modelos que defendem que a capacidade de
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dispersão é “boa”para a persistência de uma espécie numa paisagem fragmentada,

normalmente modelos de metapopulações, ignoram muitas vezes a mortalidade

inerente à dispersão. Por outro lado, modelos que defendem que a capacidade de

dispersão é “má”ignoram a estocacidade demográfica. Casagrandi e Gatto (1999)

dão a ideia de uma capacidade de dispersão “intermédia”que seria a óptima numa

paisagem fragmentada. Eles usam um modelo de metapopulações sujeito a es-

tocacidade demográfica, catástrofes ambientais e perda de habitat, constrúıdo a

partir de um IBM.

Consideram uma grelha infinita de fragmentos iguais. Definem pi(t) como

sendo a probabilidade de, no instante t, um número inteiro, i, de indiv́ıduos estar

num fragmento. Definem taxas, per capita, de nascimento, νi, de mortalidade,

µi, e dispersão, Di, num fragmento que contenha i indiv́ıduos. Definem a taxa

de ocorrência de catástrofes que dizimam um fragmento inteiro, m. Por causa

da mortalidade inerente à dispersão e/ou a inabilidade de colonização, só uma

fracção, a, do número médio de dispersores por fragmento:

Sp =
∞∑
i=1

Diipi(t)

irá acabar num fragmento. A perda de habitat pode reduzir a, que nesse caso

é multiplicado por um factor u. Estipularam um número infinito de equações

para pi(t), i = 0, 1, 2,..., e testaram se os valores de pi convergem para alguma

distribuição. Fizeram dispersão constante, Di = D, sem catástrofes ambientais,

m = 0, sem perda de habitat, u = 1 e com dinâmica local loǵıstica, ou seja:

νi − µi = r(1− i

k
).

E neste caso existe uma única distribuição de probabilidade estável, que corre-
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sponde ou à persistência da metapopulação, p0 < 1, ou à sua extinção, p0 = 1.

O modelo determińıstico que descreve globalmente o balanço de nascimentos,

mortes e dispersão da metapopulação é:

dM

dt
= rM(1− M

k
)−D(1− a)M,

onde M é a abundância por fragmento.

Como um conjunto infinito de equações não é fácil de manejar, então eles

decidiram fazer uma aproximação a este modelo usando probabilidades condi-

cionadas. Introduziram a probabilidade condicionada:

δi =
pi

1− p0

para que um fragmento esteja ocupado por i indiv́ıduos. Assim conseguiram de-

screver os processos de nascimento, mortalidade, dispersão e colonização através

das seguintes equações:

dp0

dt
= (−auSδp0 + (µ1 + D1)δ1 + m)(1− p0)

e

dδi

dt
= (νi−1(i− 1) + au(1− p0)Sδ)δi−1−

−((νi + µi + Di)i + auSδ − (µ1 + D1)δ1)δi + (µi+1 + Di+1)(i + 1)δi+1,

onde

Sδ = Sp

1−p0
.
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A primeira equação descreve a dinâmica dos fragmentos vazios e incorpora o

efeito de refúgio e a extinção motivada pela morte ou emigração de populações lo-

cais que consistam num único indiv́ıduo. A segunda equação descreve a dinâmica

em fragmentos ocupados e dela retiram a média e a variância da abundância lo-

cal. Fazendo assumpções de dependência da densidade sobre νi, µi e Di, obtêm

equações para os momentos de δi: a média condicional Mδ =
∑∞

i=1 iδi(t) e a

variância condicional σ2
δ . Reduzem então o modelo a duas, ou três equações, as-

sumindo que em qualquer instante t, os valores de δi se aproximam por uma

distribuição teórica discreta. Quando usam distribuições caracterizadas pelo

primeiro momento, apenas obtêm δ1 , por exemplo usando a distribuição de Pois-

son,

δ1 = e−(Mδ−1)

, e a variância e o enviesamento ficam como funções de Mδ, no caso da distribuição

de Poisson

σ2
δ = Mδ.

E portanto duas equações especificam a dinâmica da frequência da extinção

local e a abundância média em fragmentos ocupados. Quando usam distribuições

caracterizadas também pelo segundo momento obtêm um modelo com três equações,

onde se inclui também a dinâmica da variância da abundância. Por exemplo

quando usam a distribuição binomial negativa:

δ1 = 1 + (Mδ − 1

h
)−h e σ2

δ = Mδ − 1 +
(Mδ − 1)2

h
,

onde h varia de acordo com a relação que liga o terceiro momento com os dois
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primeiros, ou estipulam h = 0, 7

O modelo espacialmente expĺıcito é um autómato celular 6× 6 com dispersão

local (quatro vizinhos num torus). Para cada fragmento usaram um número de

mortes, nascimentos, e dispersores aleatório. Com uma escolha de parâmetros

bem definida, chegaram aos resultados observados no gráfico da figura 4.1.

Figura 4.1: Capacidade de dispersão intermédia extráıdo de Casagrandi, R., and

Gatto, M. (1999)

O nosso objectivo neste caṕıtulo é observar qual a influência da capacidade

de dispersão para a nossa espécie teórica, numa paisagem fragmentada.

A dispersão foi modelada de muitas formas como por exemplo o movimento

aleatório, uma espiral de Arquimedes (Zollner e Lima, 1999) ou como movimento

directo (Pulliam et al, 1992). Peter Turchin (1998) sugeriu que o movimento

aleatório pode ser útil para modelar a dispersão de animais com pouca percepção

sensorial como é o caso dos insectos. E apesar de muitos modelos preverem que

o movimento aleatório leva a uma menor detecção de habitat adequado com-

parado com os modelos de movimentos directos (Conradt et al., 2003; Van Dyck

e Baguette, 2005; Zollner e Lima, 1999; King e With, 2002), nós optámos por

usar o “nosso”modelo de Skellam em paisagens fonte-sumidouro ou seja pelo
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movimento aleatório. Acrescentámos estocacidade à taxa de crescimento no

“bom”habitat, e, assim, este modelo vai permitir-nos comparar resultados com

modelos de metapopulações, o que faremos no último caṕıtulo.

4.2 O modelo

Neste caṕıtulo usamos paisagens idealizadas. Gerámos uma paisagem quadrada,

onde implementámos 9 fragmentos de igual dimensão e equidistantes, figura 4.2.

Ao fazermos as fronteiras das nossas paisagens toroidais pretendemos simular um

número infinito de fragmentos numa matriz infinitamente grande.

Figura 4.2: Paisagem idealizada.

Queremos também saber como se comporta a dimensão de uma população

em fragmentos ilhas, com a variação da capacidade de dispersão no nosso modelo

numa paisagem continente-ilhas. Para este estudo particular usamos a paisagem

da figura 4.3.

Relembramos o modelo que nós escolhemos para aplicar:

∂N

∂t
= D(

∂2N

∂x2
+

∂2N

∂y2
) + f(x, y)
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Figura 4.3: Paisagens continente-ilhas

f(x, y) =





r1,hN(x, y)(1− N(x,y)
K

) se (x, y) ∈ Habitat Fonte

r2N(x, y) se (x, y) ∈ Habitat Poço

∂N

∂t
(0, y) =

∂N

∂t
(L, y)

∂N

∂t
(x, 0) =

∂N

∂t
(x, L) para (x, y) ∈ [0, L]× [0, L]

agora com crescimento loǵıstico, onde N é a dimensão da população, K é a

capacidade carga, r1,h é a taxa de crescimento no habitat fonte h = 1, ..., 9,

conforme o fragmento em causa, r2 < 0 é a taxa de crescimento no habitat

poço e D é o coeficiente de difusão. Neste caso a taxa de crescimento r1,h não

é constantemente positiva: em 90% dos passos temporais continua a ser uma

taxa positiva com um valor constante, r1,h = a > 0, mas nos restantes 10% dos

passos temporais r1,h é negativa com valor absoluto igual a 20 vezes o seu valor,

r1,h = −20a. O que tentamos simular com esta alteração é a possibilidade de

ocorrência de catástrofes no bom habitat (alterações meteorológicas, patologias,

invasão de predadores, etc.), que nem por isso deixa de ser bom habitat. Com

esta alteração o nosso modelo deixa de ser determińıstico. Recorremos à análise
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numérica para resolver o nosso modelo. Relembremos que podemos discretizar o

modelo usando o método expĺıcito de Euler. O nosso modelo é numericamente

equivalente a:

nt+1,i,j = D(nt,i−1,j +nt,i+1,j +nt,i,j−1 +nt,i,j+1)+(1−4D)nt,i,j +rl,hnt,i,j(1− nt,i,j

K
),

onde i, j = 1, . . . , L = 42, t = 1, . . . , L2 = 2500, nt,i,j é a dimensão da população

na célula (i, j) no instante t, K = 20 é a capacidade de carga no habitat fonte

rl,h = r1,h se a entrada (i, j) = h com h = 1, .., 9, ou seja pertence ao habitat

fonte, e rl = r2 se a entrada (i, j) = 0, ou seja pertence ao habitat poço.

Implementamos o modelo em C++ e no Mathematica, e escolhemos os parâmetros

a utilizar, de forma a que o modelo convirja e seja estável.

4.3 Resultados

Podemos controlar a taxa de dispersão da nossa espécie através da variação do

coeficiente de difusão D. Este poderá variar entre 0 e 0, 25 de forma a que o

modelo convirja.

O nosso objectivo é então perceber o que acontece à dimensão da espécie

quando variamos r1,h e o coeficiente de difusão. Para isso fixámos r2 = −0.01,

simulámos 50 vezes o nosso modelo na paisagem da figura 4.4.

variámos r1,h entre 0.0025 e 0.02, com incrementos de 0.0025 e variámos D

entre 0 e 0.23 com incrementos de 0.01. Com a escolha destes parâmetros, asse-

gurámos a convergência do modelo e obtivemos os reultados indicado na figura

4.5.

Encontrámos uma capacidade de dispersão intermédia, situada aproximada-

mente entre 0.1 e 0.4, que é a óptima desde que a taxa de crescimento da pop-
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Figura 4.4: Paisagem idealizada

0 0.5 0.1 0.15 0.2

0.0025

0.01

0.0125

0.015

0.075

Figura 4.5: A população persite mais facilmente para valores intermédios da taxa

de difusão

ulação da espécie seja o suficientemente grande. Confirmando assim os resultados

encontrados por Casagrandi e Gatto. O que estes resultados significam é que com

nosso modelo é posśıvel prever uma dispersão que é boa enquanto não é demasi-
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ado grande para fazer com que a população se extinga. Fizemos um estudo dos

desvios padrões das médias das populções e chegamos a resultados bastante satis-

fatório como se pode ver na figura 4.6. Como se pode observar a taxa de dispersão

0 0.5 0.1 0.15 0.2
D0

2000

4000

6000

8000

10 000

12 000

Populaçao

Figura 4.6: Resultados médios de 50 simulações, com as barras de erro padrão, a

vermelho a taxa de crescimento é rb = 0, 0025, a amarelo a taxa de crescimento

é rb = 0, 01 e a azul é rb = 0, 0175

intermédia que é óptima só começa a existir para valores mais altos da taxa de

crescimento.

No caso da paisagem continente-ilhas obtivemos exactamente os resultados

contrários, ou seja, a dimensão da população das ilhas varia muito negativamente

com uma taxa de dispersão intermédia e aumenta com aumento da capacidade

de dispersão, figura 4.7.
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Figura 4.7: Capacidade de dispersão numa paisagem continente ilhas, a vermelho

a taxa de crescimento é rb = 0, 005, a amarelo a taxa de crescimento é rb = 0, 008

e a azul é rb = 0, 01.

4.4 Discussão

Os nossos resultados coincidem com a ideia de que a capacidade de dispersão

aumenta o risco de extinção de uma espécie em paisagens fragmentadas, pois

numa paisagem muito fragmentada a dispersão aumenta a probabilidade de um

indiv́ıduo nunca encontrar um fragmento de bom habitat e assim não se dá o

efeito de refúgio. Ou seja em vez de ajudar a “salvar”uma população em perigo

a dispersão em paisagens fragmentadas pode levar à extinção. Fharig (2001)

defende mesmo que o efeito de refúgio só é preponderante em paisagens que não

sofreram alterações.

Mas, mais importante é a confirmação dos resultados de Casagrandi e Gatto

(1999, 2002) que nos indicam que baixas taxas de dispersão são positivas, mesmo

numa paisagem muito fragmentada. Ou seja, existe uma capacidade intermédia

de dispersão que é a ideal.
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Os nossos resultados na paisagem continente-ilhas, em que a persistência da

espécie depende do facto de esta ter uma grande capacidade de dispersão, pode

ser explicada pensando que com a ocorrência de catástrofes nas ilhas só não

implica a extinção da população das ilhas se os indiv́ıduos do continente, ou

de outras ilhas, conseguirem chegar às ilhas. E para isso é necessário que eles

tenham uma grande capacidade de dispersão. Por outro lado a população das

ilhas não é pequena a com taxa de dispersão perto de zero, porque nesse caso

a frequência das catástrofes não é suficientemente negativa para isso acontecer e

como os indiv́ıduos não dispersam para o “mau”habitat, acabam por conseguir

sobreviver. Ou seja a combinação deste dois fenómenos cria a ideia de “pior”taxa

de dispersão intermédia, em que os indiv́ıduos sofrem não só a ocorrência de

catástrofes como a sua capacidade de dispersão só os consegue colocar no habitat

sumidouro.
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Caṕıtulo 5

Conclusões e trabalho futuro

O impacto dos modelos fonte sumidouro nas medidas de conservação da biodi-

versidade tem sido menor que o causado por modelos de metapopulações. Há

no entanto, na nossa opinião, um enorme potencial dos modelos fonte sumidouro

nas estratégias de gestão da paisagem com o objectivo da protecção da biodiver-

sidade, não em oposição aos modelos de metapopulações mas em conjunto com

estes.

Neste trabalho demos mais uma pequena contribuição para o uso de modelos

fonte sumidouro.

Confirmámos que o modelo de Skellam é um óptimo candidato, tanto para

o estudo da persistência de uma espécie em paisagens alteradas, como para o

estudo da influência da capacidade de dispersão de uma espécie na probabilidade

de persistência de uma população em paisagens alteradas.

No nosso estudo sobre paisagens atravessadas por estradas, encontramos uma

forma muito simples que permite uma primeira abordagem sobre o efeito que a

construção de uma estrada pode ter na população de uma determinada espécie.
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Demonstramos também que as pontes ou túneis têm um efeito positivo na per-

sistência da população de uma espécie numa paisagem atravessada por estradas,

figura 5.1.
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Figura 5.1: Distância mı́nima necessária para a persistência da espécie em função da

capacidade de dispersão e da taxa de crescimento, a tracejado sem pontes.

No futuro pretendemos estudar mais medidas de protecção posśıveis para as

espécies na presença de estradas, como por exemplo a colocação de vedações com

diferentes ńıveis de eficácia.

Para o modelo de Skellam em paisagens fragmentadas desenvolvemos um mod-

elo de aproximação à média que é facilmente resolvido e que pode ajudar a tomar

decisões sobre o “desenho”de uma paisagem para uma determinada espécie. Di-

vidimos a nossa população em quatro populações distintas: uma que habita num
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primeiro habitat que definimos como sendo todas as células que pertencem ao

bom habitat, têm os seus quatro vizinhos a pertencerem também ao bom habitat

e estes por sua vez também estão rodeados por quatro vizinhos no bom habitat,

N1; uma segunda população que habita num bom habitat, cada célula tem os

seus quatro vizinhos a pertencerem também ao bom habitat mas estes têm pelo

menos um dos seus quatro vizinhos a pertencer ao mau habitat, N2; uma terceira

população que habita num bom habitat, mas tem pelo menos um dos seus quatro

vizinhos a pertencer ao mau habitat, N3; por último, uma quarta população que

se caracteriza por habitar o mau habitat, N4. A dinâmica destas populações,

pode ser descrita, numa aproximação à média do nosso modelo, pelo seguinte

sistema de equações diferenciais ordinárias:





dN1

dt
= p21N2 − p12N1 + r1N1

dN2

dt
= p12N1 + p32N3 − p21N2 − p23N2P + r1N2

dN3

dt
= p23N2 + p43N4 − p32N3 − p34N3P + r1N3

dN4

dt
= p34N3 − p43N4 + r2N4

onde pi,j, com i, j = 1, 2, 3, 4, é a probabilidade, por unidade de tempo, de um

indiv́ıduo deixar de fazer parte da população de Ni e passar a fazer parte da

população Nj.

O limiar de extinção é uma solução do sistema de equações lineares:
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



p21N2 − p12N1 + r1N1 = 0

p12N1 + p32N3 − p21N2 − p23N2P + r1N2 = 0

p23N2 + p43N4 − p32N3 − p34N3P + r1N3 = 0

p34N3 − p43N4 + r2N4 = 0

Sabendo as probabilidades envolvidas e a solução do sistema, a dimensão da

população cresce se:

r2 −Dp43 − −D2p34p43

−D2p32 −Dp34 + r1 + D2p23p32(Dp12−r1)

D2p12p23−Dp12r1−Dp21r1−Dp23r1+r2
1

> 0.

Os parâmetros da espécie que necessitamos para usar este modelo são a sua

taxa de crescimento e coeficiente de difusão, no habitat fonte e no habitat sumi-

douro. Estimar o coeficiente de difusão de uma espécie não é fácil, mas recorrendo

ao método da marcação-recaptura é posśıvel estimar o coeficiente de dispersão de

uma espécie. As paisagens reais, com os meios computacionais que hoje existem

podem ser perfeitamente adaptadas ao modelo.

Tendo em conta o nosso modelo nulo, ou seja paisagens muito fragmentadas,

podemos concluir que a fragmentação se reveste de uma importância muito sig-

nificativa para o valor do limiar de extinção quando a taxa de crescimento no

bom habitat é muito pequena, ou a taxa de crescimento no mau habitat é muito

negativa. Confirmamos, também, que o peso da fragmentação para o limiar de

extinção diminui à medida que se aumenta qualquer uma das taxas de crescimento

figura 5.2.

Assim, num futuro breve, o que pretendemos é usar o nosso modelo em dados

reais contribuindo para a tomada de decisões no que respeita à protecção da

biodiversidade em paisagens alteradas.
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Figura 5.2: Resultados obtidos, onde h é nos indica o grau de fragmentação.

Aplicamos uma adaptação do modelo de Skellam, acrescentando a este esto-

cacidade, e estudamos a capacidade de dispersão de uma espécie numa paisagem

infinita com fragmentos iguais e equidistantes. Casagrandi e Gatto (1999) já

o tinham feito mas adaptando um modelo de metapopulações. Demonstramos

que usando o nosso modelo encontramos também uma capacidade de dispersão

intermédia que é a óptima, figura 5.3.

Aplicamos também este modelo a uma paisagem do tipo continente-ilhas e

demonstramos a existência de uma capacidade de dispersão intermédia que é a

pior para persistência da população da espécie nas ilhas, figura 5.4.

90



0 0.5 0.1 0.15 0.2

0.0025

0.01

0.0125

0.015

0.075

Figura 5.3: A população persite mais facilmente para valores intermédios da taxa

de difusão
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Figura 5.4: Capacidade de dispersão numa paisagem continente ilhas, a vermelho

a taxa de crescimento é rb = 0, 005, a amarelo a taxa de crescimento é rb = 0, 008

e a azul é rb = 0, 01.
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