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Resumo: Diante da atual crise da biodiversidade, exercicios que identificam grupos indicadores capazes
de representar a diversidade como um todo tornaram-se imprescindiveis para a proposigdo de estraté-
gias eficazes de conservagao. Tais grupos ajudam a direcionar agdes, reduzindo o tempo para as toma-
das de decisdo. Independentemente do grupo indicador utilizado, todas as estratégias de conservagao
atuais assentam-se sobre o arcabougo conceitual do planejamento sistematico da conservagdo, em que
as selegdes de areas a serem conservadas devem obedecer ao critério da complementaridade. Ademais,
as estratégias atuais devem levar em conta diferentes aspectos da biodiversidade (como diversidade
funcional), além da riqueza de espécies. Neste artigo, revisamos e discutimos as diferentes aplicagGes
do uso de grupos indicadores como atalho para a proposicao de planos integrados de conservagdo.
Apresentamos, ainda, sugest8es praticas para a aplicagdo de grupos indicadores com vistas a conser-
vagao de diferentes aspectos da biodiversidade. Sustentado pelo conhecimento tedrico, o uso de grupos
indicadores fornece uma base cientifica fundamental para as tomadas de decisdo no que concerne ao
direcionamento de esforgos para o estabelecimento de areas visando a conservagdo da biodiversidade.

PaLavras-cHave: Complementaridade, diversidade funcional, originalidade, planejamento sistematico da
conservagao.

THE USE OF INDICATOR GROUPS AS SHORTCUTS FOR BIODIVERSITY CONSERVATION

ABssTrRACT: Given the current biodiversity crisis, exercises that identify indicator groups capable of repre-
senting the whole diversity of a region have become indispensable to develop strategies for effective
conservation actions. These groups help to guide actions, reducing time for decision making. Irrespecti-
ve of the applied indicator groups, all current conservation strategies are based upon the conceptual fra-
mework of Systematic Conservation Planning, in which the selection of areas to be preserved must meet
the criterion of complementarity. Furthermore, current strategies must take into consideration different
aspects of biodiversity (e.g. functional diversity), as well as species richness. In this article, we review
and discuss the numerous applications of indicator groups as a shortcut to the proposition of integrated
conservation plans. We also present practical suggestions to implement indicator groups aiming at the
conservation of different aspects of biodiversity. Whenever supported by ecological theory, the use of
indicator groups provides fundamental scientific basis for decisions regarding the targeting of efforts to
establish areas for biodiversity conservation.

Key worbps: Complementarity, functional diversity, originality, systematic conservation planning.



INTRODUCAO

expansdo da populagdo huma-
na nos ultimos séculos tem au-
mentado a taxa de extingdo das
espécies, o que tem levado a perda de diversi-
dade em diferentes escalas (Loreau et al., 2006;
Loyola & Lewinsohn, 2009). Os humanos tém
modificado tanto a identidade como o ntime-
ro de espécies presentes nos ecossistemas. Em
adigdo a isso, a intensificagdo do uso da terra
tem causado quedas impressionantes nao ape-
nas no numero de espécies, mas também na
diversidade funcional (Ernst et al., 2006; Flynn
et al., 2008; Petchey & Gaston, 2006). Cenérios
consistentes tém demonstrado que o declinio
da biodiversidade deve continuar e até mes-
mo acelerar no século 21 (Pereira et al., 2010).
Atualmente, ndo ha didvida que estamos
vivendo uma crise de biodiversidade. Entre os
diversos causadores dessa crise figuram perda
de habitats, introducdo de espécies exdticas,
superexplora¢do de espécies e recursos natu-
rais, poluicdo e mudancas climéaticas (Loyola
& Lewinsohn, 2009). Todas essas ameacas di-
reta ou indiretamente advém do crescimento
populacional humano, associado a produgao,
consumo e mercado financeiro necessdrios
para a manutengao de tal populacdo (Loreau
et al., 2006). A perda de biodiversidade é, por-
tanto, um fendmeno global que atua em dife-
rentes escalas e que demanda agdes de conser-
vacgao internacional (Cardillo et al., 2006).
Diante da crise atual de biodiversidade,
exercicios que selecionem 4areas prioritarias
para a conservacao tornaram-se imprescin-
diveis (Loyola & Lewinsohn, 2009). Tendo
em vista as rapidas mudancas na diversida-
de global, a identificacdo dessas 4reas tem se
tornado um desafio para a biologia da conser-
vacdo (Pimm et al.,, 1995). Estabelecer areas
protegidas ainda é a maneira mais fécil, me-
nos despendiosa e mais eficaz de conservar
populagdes in situ e manter os processos e o
funcionamento do ecossistema a longo prazo
(Lawler & White, 2008; Naeem, 1998).
Historicamente, a escolha de areas para
a conservacao tem sido baseada em critérios
estéticos. Desse modo, as primeiras reservas
brasileiras, como o Parque Nacional do Ita-
tiaia (criado em 1937) e o Parque Nacional do

Iguacu (criado em 1939), foram estabelecidas
com base na rara beleza cénica local.

Os critéritos cientificos para o estabele-
cimento de areas destinadas a conservacao sé
comecaram a ser discutidos por volta da dé-
cada de 1970. A principio, diferentes métodos
foram utilizados, incluindo a correlagédo entre
padrdes de riqueza de espécies (Pearson &
Cassola, 1992) e avaliagdes de sobreposi¢oes
de locais com grande raridade, riqueza de es-
pécie ou mesmo de espécies endémicas (Mit-
termeier et al., 2004; Prendergast et al., 1993).

No inicio da década de 1980, foi proposto
o critério de complementaridade, que envolve a
selecdo de novas areas a serem protegidas com
elementos diferentes daqueles ja representa-
dos em unidades de conservagao (Kirkpatrick,
1993). As aplicagOes desse conceito vém sendo
desenvolvidas por mais de duas décadas (Mar-
gules & Pressey, 2000; Pressey et al., 1993). A
partir desse marco, estratégias para a selegao
de novas areas para conservagao deixaram de
ser baseadas na andlise dos padrdes de corre-
lagdo entre a riqueza de espécies de diferen-
tes grupos, passando a enfocar a analise dos
padrdes de congruéncia espacial de redes de
reservas estabelecidas por meio de algoritmos
de complementaridade e selecionadas para
diferentes grupos.

Como os recursos disponiveis para a
conservacdo sao limitados, necessitamos de
estratégias planejadas para sua alocagdo. Esse
reconhecimento levou ao desenvolvimento de
técnicas para a selegdo de dreas para a conser-
vagdo (Margules & Pressey, 2000). Todas elas
sdo basedas no estabelecimento de metas ex-
plicitas para a protegdo, bem como na aplica-
¢do de algoritmos que buscam formas otimi-
zadas de atingir tais metas

Diversos algoritmos de suporte a toma-
da de decisdo também foram desenvolvidos
desde a década de 1980. Os algoritmos atual-
mente utilizados no planejamento sistemdtico
da conservagdo podem ser dividos em duas
grandes familias: heuristicos e meta-heuristi-
cos (ou quase-6timos). Os heuristicos atingem
uma solucdo para a representacdo das espé-
cies segundo um alvo de conservagdo prede-
terminado (por exemplo, todas as espécies
devem ocorrer em pelo menos uma das areas
candidatas a conservacdo) (Cabeza & Moilai-



nen, 2001; Sarkar et al., 2005; Vanderkam et al.,
2007). Essa familia de algoritmos incorpora,
implicitamente, o principio da complementa-
ridade, por meio do qual se busca a maxima
representatividade ao menor custo possivel
(Pressey et al., 1996). Uma vantagem desses
algoritmos é sua simplicidade: quando im-
plementados, retornam uma tnica solugdo
totalmente replicavel, ou seja, caso sejam im-
plementados outra vez, a solucdo obtida sera
idéntica — embora isto ndo garanta um limite
formal de qualidade (Loyola & Lewinsohn,
2009).

A logica dos algoritmos meta-heuris-
ticos, em contrapartida, ndo é chegar a uma
Unica solugdo, mas simular vérios conjuntos
“quase-6timos” e sobrepor todos eles com o
intuito de encontrar uma solugdo consensual
e, portanto, possivelmente 6tima em termos
de qualidade formal (a melhor resolugado pos-
sivel para uma determinada equagao matema-
tica) (Margules & Sarkar, 2007; Sarkar et al.,
2006; Vanderkam et al., 2007).

Como ja afirmado, o processo que en-
volve a aplicagdo dessas técnicas, com auxilio
dos algoritmos, é chamado de planejamento
sistematico da conservacdo e visa garantir a
alocagao de recursos escassos para a conserva-
¢do (Margules & Pressey, 2000; Pressey, 1994).
A partir de entdo, a selecdo de areas priorita-
rias para a conservacao passou a ser definida
como uma questdo de otimizagdo, com o ob-
jetivo de proteger diferentes alvos de conser-
vagdo (espécies, formagdes vegetais, clados)
com o menor custo possivel (Margules & Sarkar,
2007). Esse custo, na maioria das vezes, é me-
dido como o nimero minimo de locais a se-
rem incluidos em uma rede de reservas, mas
também pode ser um valor monetario, o custo
da oportunidade perdida ou até mesmo qual-
quer restri¢do relacionada a escolha desses lo-
cais (Lawler et al., 2003; Loyola & Lewinsohn,
2009; Pinto et al., 2008).

Margules & Pressey (2000) estabele-
ceram um protocolo para um planejamento
sistematico da conservag¢dao bem-sucedido, o
qual envolve as seguintes etapas: 1) levan-
tamento das informagbes nas areas de in-
teresse; 2) estabelecimento de metas para a
conservagao; 3) analises da representativida-
de do sistema atual de reservas; 4) selecdo de

novas areas para conservacao; 5) implemen-
tacdo das agbes; 6) monitoramento, controle
e revisdo do sistema proposto. Esse protocolo
foi recentemente ampliado e atualmente tota-
liza 14 etapas (Sarkar & Illoidi-Rangel, 2010).

A NECESSIDADE DE SUBSTITUTOS PARA O
PLANEJAMENTO SISTEMATICO DA
CONSERVACAO

Vérios métodos tém sido propostos para
selecionar dreas para a conservagao, todos eles
baseados na complementaridade, incluindo
abordagens sistematicas (Margules & Pressey,
2000) e dindmicas (Turner et al., 2006). Porém,
todas as abordagens para o planejamento sis-
tematico da conservacdo exigem certo nivel
de conhecimento a respeito da distribui¢do da
biodiversidade no espago geogréfico (Lawler
& White, 2008). Além disso, para outros aspec-
tos da biodiversidade, tais como diversidade
funcional, ainda exigem que conhecamos as
caracteristicas funcionais dessas espécies.

Apesar dos esfor¢os das pesquisas atuais,
nosso conhecimento acerca da biodiversidade
permanece insignificante em comparagao com
o valor da diversidade desconhecida (Purvis
& Hector, 2000). Entre os grupos que conhece-
mos, os dados sobre distribuicdo espacial sdo
incompletos (Tognelli, 2005), por vezes dispo-
niveis apenas para algumas espécies, estando
longe de representar toda a biodiversidade.
Sendo assim, o planejamento sistematico da
conservagdo é estabelecido sempre a partir
de indicadores para os quais ja existem dados
disponiveis (Rodrigues & Brooks 2007).

Areas protegidas sdo, muitas vezes,
criadas para proteger as espécies de um ou
mais grupos taxonomicos que compdem as
diversas comunidades animais e vegetais e/ou
combinacoes de diferentes condi¢des abid-
ticas, com base no pressuposto de que essas
reservas também protegerdo um vasto leque
de biodiversidade. A validade dessa hipote-
se depende de qudo bem os substitutos (ou
grupos indicadores) escolhidos representem a
biodiversidade em geral (Larsen et al., 2009).
Assim sendo, a sele¢do dos substitutos é parte
integrante e fundamental de um planejamen-
to sistematico da conservag¢do bem-sucedido
(Margules & Pressey, 2000). Em adicdo a isso,



os grupos indicadores poderiam ser utilizados
para facilitar e agilizar as a¢Oes contra a perda
de biodiversidade (Caro & O’Doherty, 1999),
acelerando e dando mais confianca as toma-
das de decisao.

DEFINICAO DOS SUBSTITUTOS

Na prética, os grupos indicadores ou
substitutos da biodiversidade consistem em
espécies ou outras unidades ecoldgicas cujas
distribuicoes ja sdo conhecidas ou relativamen-
te faceis de determinar (Loyola & Lewinsohn,
2009). Substitutos da biodiversidade sdo usual-
mente divididos em duas categorias: 1) basea-
dos em espécies, quer se tratem de multiplas
espécies (por exemplo, grupos indicadores)
(Pearson & Cassola, 1992; Ricketts et al., 1999)
ou uma unica espécie (espécies-chave, espé-
cies guarda-chuva, “espécie-bandeira” e espé-
cies indicadoras) (Andelman & Fagan, 2000);
2) baseados em caracteristicas bidticas e abio-
ticas que podem ser mapeadas (sensoriamen-
to remoto da vegetacdo, cobertura vegetal e
gradientes ambientais) (Faith & Walker, 1996a,
1996b; Sarkar et al., 2005).

Em recente revisao, Rodrigues & Brooks
(2007) demonstraram que substitutos basea-
dos em espécies sdo mais eficazes em repre-
sentar a riqueza de espécies do pool total do
que aqueles baseados em dados ambientais.
Pelo menos em escala biogeografica, os me-
lhores grupos indicadores sdo aqueles cuja
solucdo de complementaridade representaria
a maior parte da biodiversidade de outros
grupos nao utilizados no processo de selegao
(Pinto et al., 2008). A eficiéncia dos grupos
substitutos pode ainda ser influenciada por
quatro fatores: 1) a mudanca nos grupos subs-
titutos; 2) as diferengas entre regides de estu-
do; 3) o método utilizado para testar a eficacia
dos substitutos; 4) o alvo que os substitutos
destinam representar (Grantham et al., 2010).

METODOS PARA AVALIAR E COMPARAR A
EFICACIA DOS GRUPOS INDICADORES

Diversos autores concluiram que grupos
indicadores sdo bons representantes para a
biodiversidade (Loyola et al., 2009; Ryti, 1992;
Tognelli, 2005). Porém, a utilizagdo de diferen-
tes métodos tem levado a resultados contra-

ditérios na literatura atual, o que tem inviabi-
lizado generalizacdes a respeito da eficiéncia
dos grupos indicadores. Cinco métodos foram
propostos para testar a eficiéncia desses gru-
pos (Rodrigues & Brooks, 2007): 1) calculo da
sobreposigdo entre conjuntos de 4reas com-
plementares selecionadas, usando dados para
os substitutos e para o alvo a ser conservado
(Grenyer etal., 2006; Reyers et al., 2000); 2) men-
suracgdo da correspondéncia entre a sequéncia
de 4reas complementares selecionadas pelos
substitutos e pelos alvos a serem conservados
(Loyola et al., 2007); 3) avaliagdo da efic4cia de
um conjunto de areas selecionadas com base
no grupo substituto em representar um tdxon
alvo (Grenyer et al., 2006; Lawler et al., 2003);
4) avaliacdo do padrao espacial de areas in-
substituiveis para a conservacao (Ferrier et al.,
2000); 5) andlises da complementaridade en-
tre alvos e grupos indicadores (Warman et al.,
2004; Williams et al., 2006).

A NECESSIDADE DA REPRESENTAGAO DA
DIVERSIDADE FUNCIONAL

A diversidade funcional é um compo-
nente da biodiversidade que busca medir a
extensdo das diferengas funcionais entre as es-
pécies de uma assembleia, com base na diver-
sidade de suas caracteristicas morfoldgicas,
tisiolégicas e ecoldgicas (Petchey & Gaston,
2006). Por revelar informagdes sobre o uso
de recursos e requerimentos do habitat pelas
espécies, a diversidade funcional pode escla-
recer processos que governam os padrdes de
diversidade dentro das comunidades biol6gi-
cas (Mason et al., 2003). Diferentes padrdes de
diversidade funcional podem indicar a opera-
¢ao de diferentes processos de formagado de as-
sembleias (McGill et al., 2006): comunidades
compostas por espécies com caracteristicas
funcionais similares (espécies funcionalmente
redundantes), ou seja, com diversidade fun-
cional menor do que a esperada pelo acaso,
podem estar sujeitas a acdo de filtros ambien-
tais (Chase, 2003; Weiher & Keddy, 1999). Por
outro lado, comunidades compostas por espé-
cies funcionalmente distintas (espécies funcio-
nalmente tinicas) podem estar sujeitas a agdo
intensa de competicdo interespecifica (Holda-
way & Sparrow, 2006). A diversidade funcio-



nal estd diretamente ligada aos componentes
da biodiversidade que influenciam o funcio-
namento e a operacdo dos ecossistemas (Til-
man, 1999). A teoria prediz que um aumento
na diversidade funcional proporciona um
aumento no funcionamento do ecossistema
em decorréncia de maior complementaridade
no uso de recursos entre as espécies de uma
assembleia (Petchey, 2003).

Em teoria, pode-se maximizar a prote-
¢do da diversidade funcional por meio da pre-
servacao de todas as espécies, isto é, de toda a
diversidade taxonomica (Devictor et al., 2010).
Na verdade, uma rede complementar de areas
que representa todas as espécies representa-
ria toda a diversidade funcional. No entanto,
apesar dessa politica ser invidvel, todas as
estratégias de conservagdo tém focado taxa
prioritarios ou areas para proteger espécies
raras ou endémicas (Kier et al., 2009; Myers
et al., 2000). Além disso, estratégias eficazes
para a conservagao da biodiversidade exigem
nao s6 a inclusdo de espécies individuais ou
linhagens em areas protegidas, mas também
conjuntos de espécies que garantam o funcio-
namento dos ecossistemas (espécies funcio-
nalmente tnicas) e conjuntos de espécies que
garantam a persisténcia e a estabilidade dos
ecossistemas (espécies funcionalmente redun-
dantes).

Estudos demonstram que a diversida-
de funcional pode ser perdida mais rapida-
mente do que se perdem as espécies (Heard
& Mooers, 2000; Petchey & Gaston, 2002a).
De fato, em uma determinada regido rica em
espécies tnicas, a perda de algumas espécies
pode afetar o funcionamento do ecossistema
em grande escala, mesmo no caso daqueles
ricos em espécies. Isso se deve ao fato de que
a perda de espécies em uma regido nao é um
processo aleatério. Nesse sentido, a biodiver-
sidade torna-se um fator limitante a eficién-
cia do ecossistema, pois a perda de espécies
pode gerar redugdo de diversidade funcional
e, consequentemente, alterar o funcionamento
de uma assembleia (Petchey & Gaston, 2002b).

Portanto, a diversidade funcional de
uma assembleia frequentemente serd uma me-
dida da biodiversidade ecologicamente mais
relevante (Diaz & Cabido, 2001), explicando
e predizendo alteracbes no funcionamento

do ecossistema que podem resultar de extin-
¢Oes (Petchey & Gaston, 2002b) ou outras mu-
dangas causadas por humanos (Loreau et al.,
2001). Sendo assim, a partir de uma perspec-
tiva de conservacgdo, a diversidade funcional
é defendida como um dos mais importantes
componentes da diversidade capaz de garan-
tir o fornecimento de bens e servigos (Diaz &
Cabido, 2001). Preservar esse aspecto da bio-
diversidade representa um novo e importante
desafio para a biologia da conservagao (Car-
valho et al., 2010; Devictor et al., 2010).
Apesar da importancia da diversidade
funcional, a utilizagdo de grupos indicadores
para representar a riqueza de espécies € de
longe a medida mais utilizada por cientistas,
conservacionistas e tomadores de decisdo para
proteger a biodiversidade. Assim, muitos au-
tores pressupdem que a riqueza de espécies,
e consequentemente bons grupos indicadores
da riqueza de espécies, seja boa preditora de
outras métricas de diversidade, como a diver-
sidade funcional (Tilman et al., 1999). Embora
a relacdo entre riqueza de espécies e diversi-
dade funcional seja frequentemente positiva,
isto ndo é suficiente para justificar o uso da
riqueza de espécies como substituta para a
diversidade funcional (Diaz & Cabido, 2001).

EFICIENCIA E CONSISTENCIA DOS GRUPOS
INDICADORES EM REPRESENTAR RIQUEZA DE
ESPECIES

Muitos estudos tém testado a capaci-
dade dos grupos indicadores em atuar como
substitutos de biodiversidade (Andelman &
Fagan, 2000; Flather et al., 1997; Fleishman et
al., 2000; Howard et al., 1998; Lawler & White,
2008; Lawler et al., 2003; Pearson & Cassola,
1992; Prendergast et al., 1993; Pressey et al.,
1993; Ricketts et al., 1999; Warman et al., 2004).

Como mencionado anteriormente, di-
versos estudos ainda indicam discrepancia
de resultados para o desempenho dos grupos
indicadores. Em alguns estudos realizados
em escala global ou continental, os resultados
sugerem forte correlagdo entre riqueza de es-
pécies e endemismo (Lamoreux et al., 2006;
Pearson & Cassola, 1992), ao passo que ou-
tros estudos ndo apoiam tal relagdo (Loyola
et al., 2007). Essa discrepancia se deve aos pa-



droes de diversidade beta exibidos pelo pool
de espécies como um todo e por aquele com-
posto apenas por espécies endémicas (Loyola
& Lewinsohn, 2009; Loyola et al., 2009), ou
mesmo pela utilizagdo de diferentes métodos
e/ou pela abordagem em diferentes escalas
(Grantham et al., 2010).

Isso dificulta generaliza¢des sobre o que
é realmente um bom substituto para a biodi-
versidade (Lawler & White, 2008). Tem-se su-
gerido que bons substitutos sdo geograficamen-
te raros (Ryti, 1992; Tognelli, 2005; Williams et
al., 2000) ou endémicos (Lamoreux et al., 2006;
Loyola et al., 2007). Além disso, sdo taxonomi-
camente diversos (Ricketts et al., 1999), apre-
sentam distribuicdo geografica relativamente
ndo aninhada (Ryti, 1992) e ocupam locais
ricos em biodiversidade (Prendergast et al.,
1993).

Atualmente, ndo é necessario investi-
gar se determinado grupo indicador é ou nao
eficiente em uma localidade especifica, mas
sim proceder a uma investigacdo sistematica
da consisténcia na eficiénicia de um determi-
nado grupo indicador em diferentes regides,
assim permitindo sua selecdo a priori. Poucos
pesquisadores tém se preocupado em testar a
eficiéncia e a consisténcia dos grupos indica-
dores para representar conjuntos de espécies
de alto interesse ecoldégico, como espécies en-
démicas, ameagadas de extingio ou mesmo
raras, valendo a pena ver o trabalho de Loyola
et al. (2009) acerca desta questao.

Recentemente, relatamos a eficacia de
nove grupos indicadores para informar o
planejamento sisteméatico da conservagao no
Cerrado e na Mata Atlantica (Trindade-Filho
& Loyola, ndo publicado). Nesse trabalho, ex-
ploramos a eficiéncia e a consisténcia de nove
grupos indicadores compostos por mamiferos
que ocorrem no Cerrado e na Mata Atlantica,
determinando quais espécies sdo excluidas
quando os grupos indicadores sdo usados.
Mostramos que bons substitutos necessitam
da selecdo de areas relativamente pequenas,
de menos de 12% desses dominios, para repre-
sentar todas as espécies de mamiferos e garatir
sua persistancia a longo prazo. Além disso, o
grupo formado por espécies com distribuigao
geografica restrita é o tinico grupo indicador
eficiente e consistente para representar todos

os conjuntos de espécies, isto é, ele é o melhor
indicador tanto no Cerrado quanto na Mata
Atlantica. Esse grupo é de especial importan-
cia para a conservagao, pois somente com a
sua utilizagdo é possivel proteger grupos de
espécies de alta relevancia ecoldgica, como as
endémicas e as ameagadas de extingado.

EFICIENCIA DOS GRUPOS INDICADORES EM
REPRESENTAR DIVERSIDADE FUNCIONAL E
SINGULARIDADE DAS ESPECIES

Estratégias de conservacdo baseadas na
riqueza de espécies partem do pressuposto de
que todas as espécies sao idénticas. Porém, es-
tudos tém demonstrado que algumas espécies
sdo funcionalmente distintas (Pavoine et al.,
2005), enquanto outras sdo complementares
na utilizacdo dos recursos, exercendo funcoes
diferenciadas no ecossistema e, assim, contri-
buindo para seu funcionamento (espécies tini-
cas). Outras, ainda, sdo redundantes, contri-
buindo para a resiliéncia e a persisténcia dos
ecossistemas a longo prazo.

Sendo as espécies funcionalmente dife-
rentes, estratégias de conservagdo so6 serdo efi-
cazes se protegerem todas as espécies tnicas,
assim garantindo o funcionamento do ecossis-
tema. No entanto, embora algumas espécies
possam parecer redundantes quanto a fungao
que desempenham, elas podem distinguir-se
de inimeras maneiras e suas redundancias
podem simplesmente ser resultantes da esca-
la utilizada, porquanto desempenham papéis
fundamentais na estabilidade dos ecossiste-
mas a longo prazo (Naeem, 1998).

Apesar da importancia da diversidade
funcional para a manutencdo de processos
ecossistémicos e da necessidade de grupos in-
dicadores para a identificacdo de 4reas para a
conservacao, até o presente momento nenhum
estudo avaliou a eficdcia dos grupos indicado-
res para representar a diversidade funcional e
a uniquidade das espécies.

Diversas métricas para quantificar a di-
versidade funcional tém sido desenvolvidas
com base na topologia (Vane-Wright et al,,
1991) e no comprimento dos ramos (Faith,
1992, 1994) de cladogramas ou dendrogramas,
ou na distancia filogenética entre espécies (Ri-
cotta, 2002, 2004).



Mason et al. (2003) propuseram um in-
dice de diversidade funcional (FDvar) que
representa a variagdo nos valores das carac-
teristicas das espécies, ponderado por sua
abundancia relativa. Porém, esse indice foi
projetado para funcionar com apenas uma ca-
racteristica funcional no tempo.

Botta-Dukat (2005), por seu turno, pro-
po6s um indice baseado na entropia quadratica
de Rao (EQ) como uma medida de diversida-
de funcional, com base em caracteristicas fun-
cionais multiplas. Assim como o indice pro-
posto por Mason et al. (2003), EQ incorpora a
abundancia relativa das espécies, porém com
a vantagem de mensurar as diferencas funcio-
nais entre os pares de espécies.

No entanto, os indices FDvar e EQ néao
sdo robustos ao principio da monotonicidade.
Isso significa que, com a utilizagdo destes in-
dices, pode-se ter redugdao no valor de diver-
sidade funcional acumulada mesmo com au-
mento no nimero de espécies, ou pode-se ter
aumento na diversidade funcional com redu-
¢do no nimero de espécies de uma comunida-
de, o que inflaria o valor de diversidade fun-
cional acumulada (Petchey & Gaston, 2006).

Petchey & Gaston (2002b) sugeriram o
uso do indice functional diversity (FD), que é
analogo ao indice phylogenetic diversity (PD)
proposto por Faith (1992, 1994), o qual mede
a diversidade funcional por meio da soma dos
comprimentos dos ramos de um dendrogra-
ma construido a partir de caracteristicas fun-
cionais. Embora esse método ignore a abun-
dancia de espécies, o que afeta a diversidade
funcional global (Mason et al., 2003), é extre-
mamente robusto ao principio da monotoni-
cidade.

Pavoine et al. (2005) definiram a origina-
lidade de uma espécie como a média da rari-
dade de suas caracteristicas. Para determinar
qudo funcionalmente distintas as espécies de
um conjunto sao, foram desenvolvidos diver-
sos indices. Esses indices sdo baseados em 4r-
vores similares aquelas utilizadas na taxono-
mia ou cladistica.

O indice de Vane-Wright et al. (1991) é
proporcional ao inverso do niimero de nés en-
tre a espécie e a raiz da arvore, ao passo que
o indice de May (1990) conta o nimero de ra-
mos derivados de cada n6 em vez do nime-

ro de nés em si. Ja Nixon & Wheeler (1992)
sugeriram ordenar as espécies de acordo com
a quantidade de diversidade filogenética nos
clados a que pertencem, assim definindo dois
indices: 1) o indice de originalidade ndo pon-
derada, pelo qual a originalidade de uma de-
terminada espécie € inversamente proporcio-
nal a soma dos valores atribuidos a todos os
nos desta espécie até a raiz da arvore; nele, as
espécies que pertencem ao clado mais pobre
em espécies tém a maior originalidade; 2) o
indice de originalidade ponderada, de acordo
com o qual, a originalidade de uma espécie é
inversamente proporcional a soma dos ntime-
ros de espécies para cada subclado a que ela
pertence.

Porém, esses quatro indices ndo con-
sideram a relagdo filogenética entre as espé-
cies. Para resolver tal problema, Pavoine et
al. (2005) desenvolveram o indice baseado na
entropia quadrética de Rao (EQ), que conside-
ra o comprimento dos ramos existentes. Para
isso, leva em conta a divergéncia entre duas
espécies, que é calculada pela soma do com-
primento dos ramos que ligam cada uma des-
sas espécies com 0s seus primeiros antepassa-
dos comuns na arvore filogenética. Essa logica
¢ igualmente aplicada a similaridade entre as
espécies em termos ecoldgicos e funcionais e
ndo evolutivos (Pavoine et al., 2005).

Isaac et al. (2007) desenvolveram o in-
dice distin¢do evolutiva (evolutionary distinc-
tiveness, ED), que é calculado simplesmente
por meio da aplicacdo de um valor para cada
ramo igual ao seu comprimento, dividido pelo
nuamero de espécies que participam do ramo.
O ED de uma espécie é simplesmente a soma
desses valores para todos os ramos dos quais
a espécie descende para a raiz da filogenia. O
indice ED é robusto a mudancgas taxondmicas,
é mais sensivel a variacdo individual das es-
pécies e considera duas espécies como compo-
nentes distintos da histéria evolutiva.

Os indices acima relacionados também
podem ser usados para avaliar a originalida-
de das espécies com base em seus tragos fun-
cionais. Para isso, devemos substituir a arvore
filogenética por um dendrograma funcional.
Isso é possivel, pois 0s dados funcionais e fi-
logenéticos podem ter uma estrutura similar
e, portanto, qualquer indice aplicado a uma



arvore filogenética pode também ser aplicado
a um dendrograma funcional (Pavoine & Bon-
sall, 2010).

Pela primeira vez, relatamos a eficiéncia
de 16 grupos indicadores em representar a di-
versidade funcional e a uniquidade das espé-
cies de aves da Mata Atlantica, em um estudo
de caso (Trindade-Filho & Loyola, ndo publi-
cado). Usando a medida continua de diversi-
dade funcional (FD) e a medida de originali-
dade (ED) derivadas dos tracos funcionais das
espécies de aves da Mata Atlantica, mostra-
mos que espécies com distribuigdo geogréfica
restrita e a ordem Charadriiformes sdo grupos
indicadores eficientes e protegem entre 84,93%
e 90,76% de toda a diversidade funcional das
aves da Mata Atlantica em uma area inferior
a 0,64% do bioma. As espécies de distribuicdo
geografica restrita ainda protegem cerca de
87,28% da originalidade total das espécies do
bioma. Esses resultados mostram que o uso de
espécies com distribuicdo restrita como grupo
indicador é capaz de garantir a conservacao
dos processos, a resiliéncia e a estabilidade
dos ecossistemas a longo prazo.

Conforme exposto aqui, nosso conheci-
mento acerca da biodiversidade é infimo pe-
rante o que ndo conhecemos (Purvis & Hector,
2000). A diversidade, em suas mais diferentes
facetas, esta sendo perdida a taxas alarman-
tes, sendo esta perda um fenémeno global que
atua em diferentes escalas e demanda ac¢des
de conservacdo internacionais (Cardillo et al.,
2006), uma vez que deve até mesmo ser acele-
rado no século 21 (Pereira et al., 2010).

A teoria e os resultados empiricos tém
mostrado que a maneira mais eficaz, rapida e
eficiente de manter a biodiversidade reside no
estabelecimento de areas para a conservacao,
desta forma mantendo-se as espécies em seus
locais de origem. Diante da crise da biodiver-
sidade, a utilizacdo de grupos indicadores tor-
na-se uma parte fundamental no planejamento
sistemdtico da conservagdo. O uso de grupos
indicadores para representar diferentes aspectos
da biodiversidade, como riqueza de espécies e
diversidade funcional, é sustentado pela teoria
como a maneira mais eficaz e vidvel de acelerar
as tomadas de decisdo e, assim, proteger tanto
as espécies como o funcionamento, a resiliéncia
e a persisténcia dos ecossistemas a longo prazo.
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