
521OS MECANISMOS DE COEXISTÊNCIA DE ESPÉCIES COMO VISTOS PELA TEORIA ECOLÓGICA

Oecol. Bras., 11 (4): 521-543, 2007

OS MECANISMOS DE COEXISTÊNCIA DE ESPÉCIES COMO VISTOS 
PELA TEORIA ECOLÓGICA

Henrique Corrêa Giacomini1

1 Departamento de Ecologia, Universidade Estadual Paulista “Júlio de Mesquita Filho”, Campus de Rio Claro, Avenida 24-A, 1515,CEP 13506-900, 
Rio Claro, SP.
E-mail: hgiacomini@gmail.com

RESUMO
Os vários mecanismos propostos pela teoria para explicar a coexistência de espécies são apresentados e discutidos 

na presente revisão. O interesse científico em estudar a coexistência vem do fato de que as populações são limitadas 
por fatores comuns e por interações antagônicas. A existência de super-espécies capazes de dominar o ambiente 
e excluir qualquer outra é uma possibilidade teórica; entretanto o que observamos na Natureza, principalmente 
nos trópicos, são lugares repletos de espécies co-ocorrentes. Cabe à Ecologia de Comunidades entender que tipos 
de características tais espécies e tais lugares devam ter para se manter no tempo. Historicamente, a interação 
mais estudada é a competição, embora outros tipos de interações antagônicas como a predação, o parasitismo 
e a competição aparente sejam também importantes. Aqui serão abordados modelos simples voltados para a 
análise matemática da coexistência, que em conjunto incluem todas essas interações, em especial a competição. 
Os conceitos de exclusão competitiva e do limite à similaridade são apresentados, servindo de base para uma 
discussão sobre mecanismos de coexistência em sistemas homogêneos. Depois, é mostrado que a inclusão de 
variabilidade temporal e espacial traz à tona mecanismos importantes, que podem permitir a coexistência de um 
número indefinido de espécies mesmo competindo por um único recurso. No geral, os mecanismos aqui discutidos 
incluem dois fatores essenciais: i) diferenças ecológicas, ou de nicho, entre espécies e ii) conflitos funcionais, ou 
trade-offs. Para fazer valer a coexistência em sistemas naturais, as diferenças de nicho devem se constituir não só 
da partição de recursos, mas também da forma como as espécies respondem às variações no ambiente. Os conflitos 
funcionais, por sua vez, são também de grande importância ao fazerem com que cada espécie se dê melhor em pelo 
menos alguma combinação de condições, evitando que o ambiente seja dominado por apenas uma única superior. 
Palavras-chave: Ecologia de comunidades, coexistência, teoria ecológica, modelos matemáticos.

ABSTRACT
THE MECHANISMS OF SPECIES COEXISTENCE AS SEEN BY ECOLOGICAL THEORY. The 

several mechanisms proposed by the theory to explain species coexistence are presented and discussed in this 
review. The existence of a superspecies, capable to dominate the environment and to exclude any other species, 
is a theoretical possibility.  Nevertheless, what we do observe in nature, mainly in the tropics, are places with 
many coexisting species. It is a central issue for Community Ecology understanding which kind of features 
those species and places should have in order to persist. Historically, competition is the most studied ecological 
interaction, although other antagonistic interactions as predation, parasitism and apparent competition are 
important too. Here we review simple models used for mathematical analysis of coexistence, which include 
all of those referred interactions, especially competition. The concepts of competitive exclusion and the 
limiting similarity are presented, offering a framework to the discussion about coexistence in homogeneous 
environments. Then, it is showed that including temporal and spatial variability gives rise to new important 
mechanisms, which in theory can allow an indefinitely high number of species to coexist even on a unique 
resource. Essentially, the mechanisms here discussed depend on two common factors to work: i) niche 
differences among species and ii) ecological trade-offs. Niche differences consist not only in classical resource 
partitioning, but also in the species distinct reactions to environmental fluctuations. Ecological tradeoffs are 
also very important, as they make possible that each competing species be the best at some conditions, impeding 
the complete environment dominance by just one species.
Keywords: Community Ecology, coexistence, ecological theory, mathematical models.
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INTRODUÇÃO

A diversidade de espécies constitui o tema 
central dos estudos da Ecologia de Comunidades. 
O entendimento dos fatores ligados às suas origens, 
manutenção e conseqüências, apresenta importância 
estratégica, tanto do ponto de vista histórico e 
intelectual, quanto da sua urgente necessidade de 
aplicação na conservação da natureza (Ricklefs & 
Schluter 1993, Chapin et al. 2000). A manutenção da 
diversidade pode ser compreendida de duas formas 
principais, que dependem da escala temporal e 
espacial examinada: i) na escala evolutiva e de largo 
âmbito geográfico, a manutenção de diversidade 
é fruto de um processo dinâmico de extinções e 
especiações (McKinney & Drake 1998); ii) na escala 
de tempo ecológico e num âmbito espacial restrito, a 
manutenção da diversidade depende de mecanismos 
que facilitem a coexistência de espécies. Tais 
mecanismos têm sido intensivamente explorados por 
diversos autores ao longo de décadas, originando uma 
série de modelos teóricos. Alguns dos mais influentes 
constituem o tema central desta revisão.

Coexistência implica na sobreposição espaço-
temporal da distribuição de algumas espécies. O seu 
conceito, para ser útil, depende da delimitação de uma 
área geográfica. Para efeitos teóricos, é desejável que 
as espécies de interesse devam estar completamente 
encerradas em tal área, pois é importante que 
migrações tenham pouca ou nenhuma influência no 
sistema estudado. A imigração poderia ser pensada a 
priori como um mecanismo pelo qual a diversidade 
é mantida em pequenas áreas. Nesse contexto, as 
espécies dependeriam de fontes externas para sua 
manutenção numa mesma localidade. Poderiam 
co-ocorrer mesmo em áreas sem condições, per si, 
para a manutenção de populações viáveis (áreas de 
‘sumidouro’, ou sink) (Dias 1996). Entretanto, tal 
mecanismo é muito pouco instrutivo, pois não explica 
como a diversidade é mantida nas áreas fornecedoras 
de imigrantes (Chesson 2000). Por isso, a migração 
será tratada como facilitador da coexistência apenas 
em modelos em que ela ocorre internamente no 
sistema, o que será visto mais à frente. 

A delimitação do número de espécies, em muitos 
dos estudos aqui abordados, é também necessária, por 
questão de facilidade de análise. Na grande maioria 
deles, as espécies consideradas como constituintes 

da comunidade são pertencentes a um mesmo nível 
trófico ou, utilizando um termo mais específico, a 
uma mesma guilda (Simberloff & Dayan 1991). 
Nesse sentido, a comunidade em questão é entendida 
como uma assembléia de competidores. Embora a 
competição seja, por excelência, a interação mais 
visada em estudos de coexistência (Volterra 1926, 
MacArthur & Levins 1967, Levin 1970, MacArthur 
1970, Schoener 1974, Armstrong & McGehee 1980, 
Schoener 1983, Abrams 1983), outros tipos de 
interações são também contemplados por um grande 
número de modelos. Em comum, tais interações 
devem apresentar algum grau de antagonismo entre 
espécies. Do contrário, haveria pouco interesse em 
investigar facilitadores de co-ocorrência, já que tais 
facilitadores não seriam necessários. Aqui serão 
contempladas, além da competição clássica por 
exploração, a predação (num sentido amplo, que 
inclui herbivoria e interações hospedeiro-parasitóide) 
e a ‘competição aparente’ (Holt 1977). A competição 
por interferência, que ocorre quando um indivíduo 
impede de forma direta (muitas vezes fisicamente) 
outros organismos de explorarem uma parte do 
habitat (Begon et al. 1996), consiste também em um 
tipo de interação antagônica. Embora tal interação 
tenha implicações para a coexistência de espécies, 
não serão abordados aqui modelos específicos 
para a competição por interferência. Ainda assim, 
muitos dos modelos que tratam a competição de 
forma geral são válidos também para a competição 
por interferência, e as conclusões deles resultantes 
podem ser aplicadas para este tipo de interação desde 
que, nos casos aqui abordados, não façam menção 
explícita ao compartilhamento de recursos pelas 
espécies competidoras.

O PRINCÍPIO DA EXCLUSÃO COMPETITIVA 
E O LIMITE À SIMILARIDADE

Volterra (1926) foi o precursor de uma das idéias 
mais enraizadas no conhecimento ecológico, e também 
uma das mais populares. Utilizando um modelo 
matemático simples, lançou a forte sugestão de que 
a coexistência indefinida de duas ou mais espécies, 
competindo por um único recurso limitante, seria 
impossível. Tal sugestão encontrou suporte empírico 
com os experimentos realizados por Gause (1934). 
Neles, as espécies de protozoários Paramecium 
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caudatum e P. aurelia, quando em culturas isoladas, 
alcançaram concentrações praticamente constantes, 
com médias de respectivamente 64 e 105 indivíduos 
por centímetro cúbico. Entretanto, quando as duas 
espécies foram colocadas numa mesma cultura, 
apenas P. aurelia persistiu no meio, que continha 
apenas um recurso para ambas espécies. O fenômeno 
retratado pelo modelo de Volterra, e reforçado pelos 
experimentos de Gause, suscitou um dos pilares 
da Ecologia no século XX, o conhecido ‘Princípio 
da Exclusão Competitiva’ (Hardin 1960), hoje 
onipresente em livros didáticos sobre a disciplina. 
Em face ao apelo experimental do trabalho de Gause, 
o princípio ficou popularmente conhecido como o 
‘Princípio de Gause’, embora alguns importantes 
autores o tenham reconhecido de forma mais justa 
como ‘Princípio de Volterra-Gause’ (Hutchinson 
1957, MacArthur 1958).

O princípio de Volterra-Gause foi posteriormente 
estendido. MacArthur & Levins (1964) demonstraram 
que não é possível a coexistência de n espécies 
competindo por um número k < n recursos. Levin 
(1970), por sua vez, concluiu que tal coexistência 
seria possível, desde que o número de espécies não 
excedesse o número de fatores limitantes. Por fator 
limitante entende-se qualquer elemento na natureza, 
incluindo recurso alimentar, que iniba o crescimento 
indefinido de uma ou mais espécies. Um inimigo 
natural, como um predador, pode ser tal fator limitante. 
Tais condições seriam necessárias, mas nem sempre 
suficientes, para a garantia de coexistência. Diferenças 
ecológicas ou, como normalmente empregadas na 
literatura, diferenças de nicho, seriam ainda cruciais 
para garantir uma coexistência estável (Hutchinson 
1957, Chesson 1991). Chesson (2000) sugere que, 
para se pensar em termos de coexistência, o conceito 
do nicho deve ir além do tradicional hipervolume 
preconizado em 1957 por Hutchinson e utilizado 
preferencialmente por ecólogos desde então. Em 
adição ao espaço multidimensional ‘Hutchinsoniano’, 
o nicho deveria ser pensado como o efeito e a resposta 
da espécie em cada ponto deste espaço. Seguindo um 
exemplo em Chesson (2000), imaginemos o caso 
simples em que duas espécies competem por dois 
recursos. Se a produtividade de uma espécie depende 
preferencialmente de um dos recursos, ou seja, possui 
uma resposta mais pronunciada a este recurso, e além 
disso atua reduzindo mais fortemente a densidade do 

referido recurso (maior efeito), é esperado que tal 
recurso seja um fator de limitação da população de tal 
espécie. Se o mesmo ocorre com a outra espécie, mas 
com relação a outro recurso, a coexistência é possível, 
pois cada espécie limita seu próprio crescimento mais 
do que o crescimento da outra. Isso só ocorre porque 
existe uma sobreposição limitada de dieta (cada 
espécie prefere um recurso diferente, mesmo que possa 
se alimentar dos dois), e a relação competitiva entre 
as duas é razoavelmente simétrica. A importância de 
se entender os efeitos e as respostas das espécies fica 
mais clara nos casos em que ocorre assimetria. Se uma 
espécie depende preferencialmente de um recurso 
muito mais produtivo e/ou se a espécie apresenta uma 
resposta superior (maior produtividade por unidade 
de recurso ou menor mortalidade), ela pode chegar 
a densidades populacionais suficientemente altas 
para super-explorar até mesmo aquele recurso não 
preferencial, do qual depende muito a outra espécie, 
que pode ser excluída competitivamente.

Diferenças nas habilidades competitivas normal-
mente não são tratadas como diferenças de nicho. Ao 
contrário, elas são vistas como agentes que devem ser 
contra-balanceados por diferenças de nicho para que 
se tenha uma coexistência estável. Chesson (2000) 
classifica os mecanismos de coexistência entre aque-
les ‘equalizadores’ e aqueles ‘estabilizadores’. A par-
tir de modelos de competição como o de MacArthur 
(1970), ele deriva uma fórmula geral que descreve o 
critério de invasibilidade de uma espécie num sistema 
competitivo, representado pela taxa de crescimento 
per capita da população i:

    (1)

onde ri representa a taxa de crescimento per capita 
da população ‘i’ (invasora), quando em baixa densidade 
em um meio contendo uma espécie competidora ‘s’ 
(residente) em sua densidade de equilíbrio (que pode 
representar a média para um conjunto de espécies, no 
caso de competição difusa).  representa 
a taxa de crescimento populacional per capita da 
espécie ‘i’; ki e ks são uma medida da competitividade 
das espécies ‘i’ e ‘s’ (eles medem a relação entre a 
taxa de crescimento populacional em condições 
ótimas e a sensibilidade à diminuição nos recursos 
dos quais cada espécie depende); bi é a sensibilidade 
da espécie ‘i’ à diminuição de recursos e ρ é a 
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medida de sobreposição no uso de recursos (ou, de 
forma mais geral, na resposta a fatores limitantes). 
A condição de invasibilidade para a espécie ‘i’ é que 
ela tenha um valor de ri maior que zero (seja capaz 
de crescer mesmo em baixas densidades). Quando 
tal condição é atendida para todas as espécies de um 
sistema competitivo, diz-se que o sistema apresenta 
invasibilidade mútua, e que portanto comporta a 
coexistência estável de suas espécies (Abrams 1999). 
O primeiro termo entre colchetes da Equação (1) mede 
a diferença de competitividade entre as espécies. Ele 
terá sinal negativo sempre que a espécie ‘invasora’ for 
competitivamente inferior. O segundo termo depende 
do grau de sobreposição, ρ, no uso de recurso, sendo 
positivo para qualquer ρ < 1 (100%). O segundo termo 
é estabilizador na medida em que pode se sobrepor a 
diferenças negativas de competitividade e favorecer a 
permanência de um competidor inferior. 

Mecanismos que atuam no sentido de diminuir a 
sobreposição de nicho (ρ) são, por isso, ditos estabili-
zadores. Outros mecanismos, que atuam no sentido de 
diminuir a diferença de competitividade entre compe-
tidores, são ditos equalizadores. Os últimos são nor-
malmente resultados de trade-offs, ou conflitos fun-
cionais, nos quais a habilidade em uma determinada 
função se faz às custas de uma menor habilidade em 
outra função. Por exemplo, a especialização na obten-
ção de um determinado tipo de recurso normalmente 
vem acompanhada de uma diminuição na eficiência 
com relação a outros recursos (Tilman 1990). O mo-
delo acima mostra dois aspectos importantes: i) para 
ocorrer coexistência é necessário um fator estabiliza-
dor não nulo, ou seja, que existam diferenças no uso 
de recursos e/ou nas respostas a fatores limitantes; e 
ii) diferenças de competitividade e sobreposição de ni-
cho apresentam dependência mútua na determinação 
da possibilidade de coexistência. Basicamente, quanto 
maior for a diferença de competitividade, menor deve 
ser a sobreposição de nicho para que a coexistência 
seja possível. Portanto, pode-se especular que, para 
uma dada diferença de competitividade, deva exis-
tir uma sobreposição máxima de nicho que permita 
a coexistência de competidores. Em torno de tal es-
peculação, já havia se desenvolvido todo um campo 
de pesquisa na Ecologia, preocupado em investigar a 
existência de um ‘limite à similaridade’, termo bas-
tante conhecido e muitas vezes mal compreendido 
(Abrams 1983).

O trabalho de MacArthur & Levins (1967) foi 
o mais influente em suscitar a questão do limite à 
similaridade. O sistema modelado por eles consistia 
num eixo único representando uma variação contínua 
nos atributos de recursos explorados por espécies 
competidoras. Tais espécies podem se diferenciar 
de acordo com curvas de utilização deste eixo de 
recursos (Figura 1).

 

Figura 1. Curvas de utilização de recursos por três espécies. ‘R’ é o eixo 
de variação de atributos do recurso. Um atributo pode ser, por exemplo, 
tamanho do recurso. ‘U’ dá a probabilidade de utilização, por um dado 
indivíduo, de cada valor de ‘R’. A medida ‘d’ é a distância entre médias 
adjacentes e ‘w’ é o desvio padrão da curva de utilização. Assim como em 
MacArthur & Levins (1967), as curvas de utilização são representadas 
como curvas normais idênticas (se diferenciando apenas pela média). 

A curva de utilização foi usada por MacArthur 
e Levins como uma representação do nicho de uma 
espécie (um nicho unidimensional). Os autores assu-
miram que a competição, na forma do coeficiente ‘α’ 
do modelo de Lotka-Volterra, pode ser medida pela 
sobreposição entre as curvas de utilização. Com base 
nesse pressuposto, investigaram as condições em que 
uma espécie poderia invadir um espaço de nicho: a) 
adjacente ao de outra espécie residente; e b) entre 
as curvas de utilização de outras duas espécies resi-
dentes. Para facilitar a análise, os autores assumiram 
ainda que, para o caso (b): i) as curvas de utilização 
seguem uma distribuição normal e são idênticas em 
forma, podendo mudar apenas de posição ao longo 
do eixo do recurso; ii) a capacidade suporte (K) dos 
residentes é a mesma e iii) o coeficiente de competi-
ção da espécie intermediária é o mesmo com relação 
às duas espécies marginais, ou seja, as duas espécies 
residentes estão posicionadas de forma simétrica em 
relação à invasora (como mostrado na Figura 1). 



525OS MECANISMOS DE COEXISTÊNCIA DE ESPÉCIES COMO VISTOS PELA TEORIA ECOLÓGICA

Oecol. Bras., 11 (4): 521-543, 2007

O coeficiente α foi calculado como uma função de 
d e w: α = exp(-d2/4w2), que é a medida de sobreposi-
ção de duas curvas normais. Uma vez feita a relação 
entre sobreposição e tal coeficiente, as condições para 
a coexistência do modelo de Lotka-Volterra puderam 
ser expressas em termos dos valores de d e w. O mo-
delo foi posteriormente modificado e estendido por 
May (1973b, 1974). O resultado, para o caso de três 
espécies, é ilustrado na Figura 2. Ele mostra que ao se 
aumentar a distância relativa entre as curvas de utili-
zação (d/w), aumenta-se a amplitude de valores K1/K2 
(uma medida relativa de competitividade) compatí-
veis com a coexistência das espécies. Ou seja, aumen-
tando-se o efeito do mecanismo estabilizador (dimi-
nuição da sobreposição), diminui-se a necessidade de 
mecanismos equalizadores (diferenças competitivas 
maiores são permissíveis).

Figura 2. Relação entre a medida relativa de distância de nicho (d/w) e su-
perioridade de competição relativa de duas espécies residentes (K1 = K3) 
sobre a espécie invasora (capacidade suporte = K2). A região em cinza 
delimita o espaço no qual a coexistência entre as três espécies é possível. 
Adaptado de May (1973b).

O modelo descrito acima teve um importante 
papel histórico, introduzindo a idéia de um limite à 
similaridade aplicável para estudos de competição. 
Entretanto, sua validade tem sido questionada por 
uma série de razões, que estão essencialmente ligadas 
aos pressupostos do modelo (Abrams 1983, Tokeshi 
1999). Curvas de utilização normais, de forma idêntica 
e competidores com mesma capacidade suporte e 
simetricamente posicionados num eixo único de 
nicho, são condições que dificilmente ocorreriam 
na natureza. Talvez o principal problema venha do 

pressuposto de que o coeficiente de competição possa 
ser diretamente calculado a partir da sobreposição 
nas curvas de utilização. A fórmula não foi derivada 
de nenhum modelo explícito de competição. Se esse 
tivesse sido o caso, seria necessário assumir que os 
consumidores possuem resposta funcional (função 
que determina a quantidade consumida conforme a 
densidade do recurso) linear e que os recursos, em 
toda a extensão do eixo, são renovados de acordo 
com curvas de crescimento logístico de parâmetros 
idênticos (Abrams 1975). Ou seja, ele assume que 
os recursos, ao longo de todo o gradiente, possuem 
a mesma capacidade suporte e a mesma taxa de 
crescimento. Além disso, não leva em conta os 
diferentes efeitos dos consumidores e as respostas 
dos recursos em cada ponto do gradiente. 

Parte do problema na análise apresentada acima 
reside no fato de que o modelo-base (Lotka-Volter-
ra) fornece uma descrição fenomenológica da com-
petição. MacArthur (1970) já havia argumentado 
que os processos de competição podem ser melhor 
entendidos por meio de modelos que descrevem ex-
plicitamente a dinâmica dos recursos e do consumo 
por espécies competidoras. Tais modelos, denomi-
nados modelos mecanicistas de competição (Abra-
ms 1998), figuram em um grande número de estudos 
teóricos mais refinados sobre o assunto (MacArthur 
1970, Holt et al. 1994, Vincent et al. 1996, Abrams 
1998). A seção abaixo baseia-se em parte da teoria 
formulada à partir destes modelos. Ela mostra algu-
mas das condições para a coexistência em sistemas 
que não incluem variabilidade espacial ou tempo-
ral, como é também o caso dos modelos descritos 
até o momento.

COEXISTÊNCIA EM SISTEMAS HOMOGÊ-
NEOS

SISTEMAS EM EQUILÍBRIO

Boa parte dos modelos clássicos utilizados em 
Ecologia não leva em conta o espaço e nem variações 
temporais no ambiente. Isso é o mesmo que assumir 
que ambos, o espaço e o tempo modelados, são 
contínuos e homogêneos. Ainda assim, muitas das 
conclusões a respeito de interações entre espécies são 
baseadas em tal conjunto de modelos.

O sistema mais simples de competição por ex-
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ploração consiste no caso de duas espécies (N1 e N2) 
competindo por um recurso (R) em comum:

 

 

Tilman (1980, 1982) demonstrou por meio de um 
modelo mecanicista as condições para a coexistência 
ou exclusão em sistemas de competidores. Cada 
consumidor, quando sozinho no sistema, mantém o 
recurso numa densidade de equilíbrio, R*. O equilíbrio 
ocorre quando as taxas de retirada e renovação do 
recurso se igualam, o mesmo ocorrendo com a espécie 
consumidora, que apresenta taxa de natalidade 
(dependente do recurso) igual à de mortalidade. Em 
níveis abaixo de R*, a taxa de natalidade da população 
consumidora é menor do que a de mortalidade, e 
portanto a população deverá decrescer. Ela poderá 
voltar a crescer se o recurso voltar a aumentar de 
nível e ultrapassar R*. Se os competidores apresentam 
diferentes habilidades competitivas (diferentes taxas 
de assimilação e/ou taxas de mortalidade) eles devem 
levar o recurso a densidades de equilíbrio diferentes. 
O modelo de Tilman prediz o resultado da competição 
por meio de uma regra bem simples: o competidor 
dominante é aquele capaz de levar o recurso à menor 
densidade de equilíbrio (R*).  Essa regra é conhecida 
como a ‘regra R*’. O competidor que consegue se 
manter num R* mais baixo, mantém o recurso em 
uma densidade menor do que aquela suportável para 
a outra espécie, que acaba por ser eliminada. 

Tal conclusão não foge do predito inicialmen-
te pelo princípio de Volterra-Gause. Em um sistema 
como este, e num ambiente homogêneo, a exclusão 
competitiva é um resultado quase inevitável (não 
ocorrendo somente no caso improvável de duas espé-
cies com mesmo R*). Mesmo assim, alguns mecanis-
mos alternativos de coexistência têm sido propostos. 
Haigh & Maynard Smith (1972) argumentam que, 
dentro de determinadas condições, dois predadores 
podem coexistir com base em uma só espécie, se cada 
um se alimentar preferencialmente de um estágio de 
vida diferente da presa. Briggs et al. (1993) chegam 
a uma conclusão similar para um sistema hospedeiro-
parasitóides, embora as condições necessárias para 
garantir coexistência sejam um tanto restritas. Tal 

restrição deve-se ao fato de que as dinâmicas dos di-
ferentes estágios explorados não sejam independen-
tes, por se tratar de uma mesma espécie. Diferenças 
de estágio são também responsáveis pela coexistência 
num modelo de dinâmica de peixes feito por McCann 
(1998). Entretanto, nesse último caso, são os com-
petidores que apresentam diferenças nos estágios de 
desenvolvimento. O autor mostra que é possível a co-
existência num ambiente homogêneo, sobre um mes-
mo recurso, se as estratégias de história de vida dos 
competidores apresentarem vantagens competitivas 
em diferentes estágios. Tal cenário só ocorreria para 
algumas estratégias bem definidas em peixes com ta-
manho corporal pequeno, sendo portanto bem restrito. 
Outro exemplo interessante vem dos experimentos de 
Ayala (1969,1971) com Drosophila. Ele mostra que 
a coexistência estável de duas espécies num mesmo 
recurso é possível graças a um mecanismo competi-
tivo dependente de freqüência. Nele, a espécie com 
maior fitness (valor adaptativo) é sempre aquela com 
menor freqüência relativa. Desta forma, populações 
em menor densidade tendem sempre a aumentar, o 
que permite sua persistência. O resultado final são po-
pulações competidoras oscilando levemente em torno 
de um valor médio, o que ocorria mesmo utilizando-
se freqüências relativas iniciais diferenciadas.  

Um sistema oposto ao contemplado acima, mas 
que apresenta características similares é aquele 
com duas espécies de presas que compartilham um 
predador (P) em comum:

A predação compartilhada impõe problemas para 
a coexistência semelhantes àqueles apresentados 
pelo consumo compartilhado de um recurso limitante 
(competição por exploração). A resposta numérica 
do predador (reprodução face ao consumo de presas) 
promove uma interação indireta entre as presas, que 
funciona como uma imagem especular da competição 
por exploração (Holt 1984). Como cada espécie 
tende a aumentar a densidade do predador, uma presa 
pode sofrer maior intensidade de predação quando 
em companhia da presa alternativa. Se uma delas 
for suficientemente produtiva, o predador pode ser 
mantido em densidade alta o bastante para excluir 
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a outra. Tal fenômeno foi denominado ‘competição 
aparente’ (Holt 1977), por causar efeitos similares aos 
da competição clássica por exploração. A dominância 
num sistema com competição aparente é também 
determinada por uma regra simples: aquela presa 
capaz de manter o predador em maior densidade 
de equilíbrio (P*) será a dominante e promoverá a 
exclusão (via predador) da(s) presa(s) alternativa(s) 
(Holt & Lawton 1993). Por isso, a regra é referida 
como ‘regra P*’, em analogia ao R* da competição 
por exploração (Holt et al. 1994). 

Mais interessante do que os sistemas anteriores, 
extremamente simplificados, é o sistema em que duas 
presas compartilham um predador e um recurso:

Tal sistema é passível dos efeitos da competição 
por exploração e da competição aparente. Nesse 
sistema misto de competição, P** e R** são, 
respectivamente, as densidades do predador e do 
recurso em equilíbrio. A exclusão pode ocorrer tanto 
por uma espécie altamente tolerante à predação 
(regra P**) ou por uma espécie altamente eficiente na 
exploração do recurso (regra R**). Nenhuma dessas 
duas regras se aplica universalmente como nos casos 
anteriores, pois dependem do conjunto de parâmetros 
das presas, do predador e do recurso (Holt 1994). 
Para que a coexistência seja possível, é necessário 
um balanço adequado dos parâmetros das espécies 
de forma que uma das presas tenha maior P** e a 
outra, menor R**.  Isso significa que deve existir um 
trade-off entre a eficiência na exploração do recurso e 
a tolerância à predação. Outra condição necessária à 
coexistência diz que a biomassa de presas que mantém 
o predador em equilíbrio deve ser menor para aquela 
competitivamente superior (a de menor R**). Esta 
deve ser, portanto, mais produtiva para ser capaz de 
suprir o predador mesmo sendo menos abundante. 
Mantida em menor densidade, ela permite que a presa 
competitivamente inferior experimente um ambiente 
mais rico em recurso. 

O exemplo acima é uma análise simples de um 
dos mecanismos de coexistência mais bem conhe-
cidos: a coexistência mediada por predação (Paine 
1966, Connell 1971, Connell 1975, Begon et al. 
1996, Abrams 1999). Sem o predador, dificilmente 
duas presas poderiam se manter com apenas um re-
curso, num sistema homogêneo. Talvez o exemplo 
mais clássico de coexistência mediada por preda-
ção venha do trabalho de Paine (1966). Este traba-
lho foi realizado em um costão rochoso na América 
do Norte. Na localidade estudada, a estrela-do-mar 
Pisaster ochraceus se alimenta de cracas e mexi-
lhões, além de outros animais típicos do ambiente. 
O autor a removeu experimentalmente de um es-
paço delimitado e comparou, após um longo pe-
ríodo, com uma região controle. Nesta, nenhuma 
mudança significativa foi observada ao longo dos 
anos. Onde Pisaster foi excluída, ocorreu uma di-
minuição no número de espécies de 15 para 8. O 
mexilhão Mytilus californianus ocupou boa parte 
do espaço disponível, excluindo outras espécies, 
inclusive de algas. No sistema estudado, o espa-
ço é certamente um dos recursos mais limitantes, 
e muito disputado por espécies sésseis. O papel de 
Pisaster na manutenção da riqueza nesta comuni-
dade está em disponibilizar espaço para espécies 
competitivamente inferiores, predando preferen-
cialmente a espécie dominante. Outros exemplos 
parecidos ocorrem também em outros tipos de am-
biente, como em campos de gramíneas (Tamsley & 
Adamson 1925).

Até que ponto os exemplos acima podem ser 
explicados por modelos simples como até agora 
abordados? O sistema 1 Predador – 2 Presas – 1 
Recurso é certamente mais simplificado do que 
algumas comunidades naturais. Levin (1970) 
já havia feito uma alusão a tal sistema, que se 
enquadra dentro do princípio estendido de exclusão 
competitiva, no qual o número de espécies não pode 
exceder o número de fatores limitantes. A existência 
de um predador e um recurso (dois fatores limitantes) 
torna possível (embora não certa) a coexistência 
de duas espécies de um mesmo nível trófico. Caso 
uma terceira espécie competidora fosse adicionada, 
nenhuma combinação de parâmetros do modelo 
mecanicista seria capaz de prever uma coexistência 
estável de todos os componentes do sistema (Tilman 
1982, Holt et al. 1994). A correspondência entre as 
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predições do modelo e as conclusões de Levin se deve 
ao fato de que os sistemas modelados são similares. 
Em ambos, o ambiente é considerado homogêneo 
e as taxas de crescimento dos consumidores são 
uma função linear da densidade do recurso. Além 
disso, as predições são feitas em cima de valores de 
equilíbrio. Tal equilíbrio é improvável de ocorrer 
na natureza. Sistemas de consumidor-recurso ou 
predador-presa normalmente demonstram oscilações 
sustentadas tanto em estudos de campo quanto em 
laboratório (Turchin & Taylor 1992). As oscilações 
resultam normalmente de respostas não-lineares das 
populações ao meio (Abrams 1999, Armstrong & 
McGehee 1980). Respostas funcionais não-lineares 
são, de fato, mais prováveis de ocorrer em populações 
naturais (Holling 1959, Begon et al. 1996, Abrams 
1999, Keeling et al. 2000).   

SISTEMAS OSCILATÓRIOS – RESPOSTAS NÃO-
LINEARES

Ao incluir respostas não lineares das espécies, 
McGehee & Armstrong (1977) demonstraram que 
é possível a coexistência de duas ou mais espécies 
sobre um mesmo recurso, sem o favorecimento de 
fatores limitantes adicionais. Para que isso ocorra: 
i) o sistema deve apresentar oscilações e ii) as taxas 
de crescimento das espécies competidoras devem 
apresentar diferentes “não-linearidades” em resposta 
ao recurso. A Figura 3 exemplifica estas condições.

Figura 3. Taxas de crescimento de dois competidores (1 e 2) em função da 
densidade do recurso (R). As duas espécies apresentam respostas funcionais 
não-lineares tipo II (Holling 1959), embora com formatos diferentes. R*1 
e R*2 são as densidades do recurso em equilíbrio quando as espécies 
1 e 2 encontram-se sem o competidor e também em equilíbrio (taxa de 
crescimento = 0). ‘C’ delimita a amplitude das oscilações do recurso 
quando na presença de ambos os consumidores. A linha tracejada indica 
o valor médio da densidade do recurso, para o caso simples de flutuações 
uniformes (o valor médio não precisa estar necessariamente no centro da 
amplitude de oscilações). Adaptado de Armstrong & McGehee (1980).

Observando a Figura 3 e utilizando a regra R*, 
baseada em sistemas no equilíbrio, poderíamos 
concluir sem dificuldade que a espécie 2, com 
maior valor de R* seria excluída competitivamente. 
Entretanto, se o sistema apresenta oscilações (cuja 
amplitude é indicada por C), ele obviamente não 
se mantém em ponto de equilíbrio. Armstrong & 
McGehee (1980) mostram que a espécie 2 pode se 
manter no sistema se o valor de R*2 for menor do 
que a densidade média do recurso (linha tracejada). 
Isso provavelmente ocorrerá, pois, ambas as espécies 
apresentam respostas funcionais, associadas às curvas 
de crescimento, que saturam em densidades altas de 
recurso.  Devido a esse fator, uma porção do recurso 
consegue ‘escapar’ do consumo quando em pontos 
altos de flutuação, e por isso tende a manter médias 
mais altas do que aquelas esperadas quando em 
equilíbrio (Abrams 1999). Para que R*2 seja menor 
que a média é essencial que o recurso oscile, do 
contrário a média corresponderá sempre a um valor 
único, no caso, igual a R*1. No exemplo da Figura 
3, a espécie 1 consegue se dar melhor em baixas 
densidade do recurso, e a espécie 2 se aproveita 
melhor de densidades altas do recurso, pois possui 
resposta funcional com menor efeito de saturação. 

É importante ressaltar que, embora a flutuação nas 
densidades populacionais seja um fator crucial para 
a coexistência neste sistema, não é necessário que 
o ambiente externo às espécies seja temporalmente 
heterogêneo. As flutuações podem ocorrer mesmo 
num ambiente uniforme, por meio de mecanismos 
gerados internamente na dinâmica das populações, 
pelas próprias não-linearidades das respostas das 
espécies ao recurso (Armstrong & McGehee 1980). 
Já foi demonstrado também que, pelos mesmos 
mecanismos, é possível a coexistência estável de um 
número indefinido de espécies sobre um único recurso 
biótico (Zicarelli 1975 apud Armstrong & McGehee 
1980). Este fenômeno é conhecido na literatura com 
‘não-linearidade relativa de competição’ (Chesson 
1994, Chesson 2000). 

Levins (1979) foi responsável por ampliar a análi-
se de sistemas flutuantes e estender ainda mais o prin-
cípio de exclusão competitiva: o número de espécies 
coexistentes não pode exceder o número de fatores 
limitantes mais o número de não-linearidades distin-
tas. Não-linearidades distintas significam variáveis 
funcionalmente independentes, resultantes da intera-
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ção entre a flutuação nos recursos e as respostas não 
lineares dos consumidores. Parâmetros das variações 
temporais nas abundâncias, tais como médias, variân-
cias, covariâncias e outros momentos de maior ordem 
representam essas variáveis. Segundo o modelo de 
Levins, a variância na densidade de um recurso pode 
funcionar como um recurso adicional: um par de es-
pécies poderia coexistir compartilhando um recurso 
(na forma do valor esperado, ou média) e também a 
sua variância.  

Huisman & Weissing (1999) argumentam que tal 
fenômeno pode explicar o conhecido ‘paradoxo do 
plâncton’ (Hutchinson 1961). O paradoxo reside na 
observação corriqueira da existência de uma riqueza 
relativamente alta de espécies do plâncton, que são 
limitadas por um número bem menor de recursos 
essenciais em um meio praticamente uniforme. Eles 
mostraram que mesmo modelos de competição simples 
podem gerar oscilações e especialmente caos quando 
as espécies competem por três ou mais recursos. 
Uma comunidade planctônica, sendo suficientemente 
complexa para gerar dinâmicas oscilatórias (ou 
caóticas), pode manter um número de espécies que 
excede em muito o número de recursos limitantes, 
mesmo em um ambiente homogêneo, por meio da 
não-linearidade relativa de competição. Portanto, a 
explicação para a diversidade nesse sistema talvez não 
necessite de fatores externos, podendo estar baseada 
simplesmente em sua dinâmica interna.

Respostas não-lineares podem também favorecer 
a coexistência mediada por predação. A principal de-
las, a predação dependente de freqüência (predator-
switching), é reconhecida como um importante fator 
para a coexistência de espécies de presas (Roughgar-
den & Feldman 1975, Holt 1977, Abrams 1987), tan-
to aquelas sob competição aparente, quanto aquelas 
sob efeito misto de competição aparente e por ex-
ploração. A predação dependente de freqüência tem 
sido observada numa série de situações (Lawton et 
al. 1974, Murdoch et al. 1975, Townsend et al, 1986). 
Ela apresenta não-linearidade porque a taxa de con-
sumo do predador varia conforme as densidades rela-
tivas de cada presa. O predador não tem preferência 
fixa por um ou outro tipo de presa, mas consome em 
quantidade desproporcionalmente maior aquelas que 
estiverem em maiores densidades. Tal processo pode 
evitar que competidores superiores alcancem densi-
dades altas o suficiente para promover a exclusão dos 

inferiores. Ao focar o consumo sempre sobre espécies 
mais abundantes, um único predador pode ter o efeito 
de vários fatores limitantes. Esse efeito seria simi-
lar ao postulado pela hipótese de Janzen-Connel, na 
qual predadores especialistas podem promover a co-
existência ao limitar independentemente a densidade 
de cada espécie competidora (Janzen 1970, Connell 
1971, Connell 1983). Tal fator, quando associado à 
predação de sementes de árvores em florestas tropi-
cais, pode ser de grande importância para explicar a 
sua diversidade (Armstrong 1989). 

Todos os mecanismos explorados anteriormente 
funcionam em sistemas completamente homogêneos. 
A explicação para a coexistência nesses casos não 
depende de efeitos do ambiente externo (assumindo 
que predadores são elementos internos do sistema). 
Ainda assim, alguns mecanismos de coexistência 
importantes dependem do relaxamento do pressuposto 
de homogeneidade.

HETEROGENEIDADE: TEMPO

Flutuações temporais nas condições do tempo, 
como variações sazonais e distúrbios, podem ter um 
papel importante na manutenção da diversidade. Di-
ferente dos casos anteriores de flutuação nas densi-
dades das espécies, as mudanças temporais tratadas 
nesta seção são promovidas por fatores externos. Tais 
mudanças se aplicam igualmente bem à abordagem 
de Armstrong & McGehee (1980) e Levins (1979), no 
sentido de facilitar a influência da não-linearidade re-
lativa de competição, e assim promover a coexistên-
cia. Uma linha de pensamento na Ecologia argumenta 
que a ação de distúrbios e flutuações ambientais é um 
componente majoritário na estruturação de comu-
nidades, por afastar o sistema do equilíbrio e evitar 
efeitos deletérios da competição e outras interações 
antagônicas dependentes de densidade (Hutchinson 
1961, Connell 1978, Huston 1979, Ricklefs 1987). 

Hutchinson (1961), ao se vislumbrar com o ‘pa-
radoxo do plâncton’, levantou a hipótese de que as 
flutuações temporais no ambiente seriam responsá-
veis pela diversidade observada em ambientes aquá-
ticos. Sob condições temporais uniformes, a exclusão 
competitiva só seria alcançada após a decorrência de 
um tempo que Hutchinson simbolizou por tc, o que 
dependeria, por sua vez, das taxas de natalidade das 
populações envolvidas. Quanto maiores forem as ta-
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xas de natalidade, menor seria tc e mais rapidamente 
o sistema atingiria o equilíbrio. Contudo, um ambien-
te natural típico apresenta mudanças nas condições, 
muitas delas sazonais, que ocorrem em intervalos de 
tempo que Hutchinson simbolizou por te. Tais mu-
danças podem promover mortalidade indiscriminada 
dos indivíduos, aliviando os efeitos da dominância 
competitiva. Hutchinson (1961) argumentou que a 
exclusão competitiva não seria passível de ocorrer na 
natureza sempre que os organismos apresentassem ta-
xas de natalidade que façam com que o tempo hipoté-
tico para a ocorrência de exclusão (tc, sob condições 
uniformes) seja similar ao tempo necessário para a 
ocorrência de mudanças significativas no ambiente 
(te). O esquema mostrado por ele ajuda a deixar mais 
clara a idéia:

tc << te, a exclusão competitiva (equilíbrio) se 1.	
completa antes que o ambiente se modifique sig-
nificativamente.
tc ≈ te, nenhum equilíbrio é alcançado.2.	
tc >> te, a exclusão competitiva ocorre como re-3.	
sultado das diferenças nas habilidades competiti-
vas das espécies que, nesse caso, já estariam adap-
tadas ao curto período de variação característico 
do ambiente.

O primeiro caso, segundo o autor, se aplicaria a 
organismos em laboratório, sob condições controladas, 
e também a microorganismos (rápida taxa reprodutiva) 
em condições relativamente constantes na natureza. 
O segundo caso se aplicaria a uma grande maioria 
de organismos com tempo de geração de dias ou 
semanas, caso das espécies de plâncton e de muitos 
insetos. O terceiro caso é representado por animais 
com grande longevidade, como ocorre em um grande 
número de vertebrados (para os quais a variação 
no ambiente teria pouca influência de geração para 
geração, segundo Hutchinson). Sua idéia foi influente 
em adicionar o fator ‘ambiente’ numa época em que 
a Ecologia se desenvolvia principalmente em cima de 
modelos teóricos baseados em sistemas fechados, sem 
variação. Ao longo das décadas posteriores, o papel 
da competição em estruturar comunidades foi alvo de 
uma grande discussão no meio acadêmico (Connell 
1975, Wiens 1977, Strong Jr. 1983, Cornell 1993). 
Assim como Hutchinson, muitos autores argumentam 
que as flutuações no meio físico impossibilitam 

comunidades de se manter em equilíbrio competitivo 
na natureza (Sale 1977, Connell 1978, Huston 1979, 
Hubbel 1979).

Huston (1979) desenvolveu uma abordagem geral 
para explicar a diversidade de espécies em sistemas 
influenciados por distúrbios. Por distúrbio entende-se 
qualquer fator que promova mortalidade súbita e indi-
ferenciada nas espécies de uma comunidade. Mudan-
ça nas condições ambientais, como mudanças no pH 
ou na salinidade da água, eventos climáticos severos, 
como tempestades ou secas prolongadas, agentes físi-
cos como arrebentação de ondas, queda de árvores, en-
tre outros, constituem tipos de distúrbios.  A primeira 
idéia do trabalho é que um regime de distúrbio pode 
mudar as relações de dominância competitiva numa 
comunidade. Por exemplo, espécies mais K-estrate-
gistas tenderiam a suplantar espécies r-estrategistas em 
um ambiente constante e uniforme. A ocorrência fre-
qüente de distúrbios pode mudar o resultado, pois le-
varia ambas populações a baixas densidades, das quais 
a espécie K-estrategista poderia não se recuperar (por 
possuir menor taxa de crescimento intrínseca, r). Mais 
interessante, no trabalho de Huston, é que ele demons-
tra uma dependência entre freqüência de distúrbios e 
taxa de crescimento das populações na determinação 
das chances de coexistência na comunidade, baseando-
se em modelos competitivos de Lotka-Volterra. Quan-
to maiores forem as taxas de crescimento, mais rapi-
damente a comunidade tenderá a se aproximar de um 
equilíbrio competitivo (o que implica em exclusões) e, 
por isso, maior deverá ser a freqüência de distúrbios 
para se contrapor a tal tendência. Em freqüências bai-
xas a intermediárias de distúrbios, baixas taxas de cres-
cimento populacional permitiriam a manutenção da 
diversidade na comunidade por diminuir a velocidade 
de aproximação a um equilíbrio, facilitando também a 
ação de mecanismos adicionais de coexistência. 

A relação geral entre freqüência de distúrbio e 
diversidade, predita pelo modelo de Huston, veio 
a reforçar a ‘hipótese do distúrbio intermediário’ 
(Connell 1978), que afirma que a diversidade deve 
ser maior em níveis intermediários de freqüência, 
magnitude e/ou duração de distúrbios. Alguns 
padrões na natureza parecem, de fato, concordar 
com esta hipótese (Andrewartha & Birch 1954, 
Horn 1975, Lubchenco 1978, Thorp & Cothran 
1984). Entretanto, o valor prático da hipótese levanta 
sérias dúvidas (Tokeshi 1999). Intermediário pode 
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ser qualquer valor um pouco afastado de 0% ou de 
100%. Uma freqüência de distúrbio de 0% implica 
em nenhuma variação nos fatores ambientais - um 
caso extremo, que dificilmente existe na natureza 
e que certamente levaria a uma baixa diversidade. 
Noutro extremo, 100% de freqüência implicaria no 
extermínio de todas as espécies. Qualquer estudo de 
campo que não encontrasse um pico de diversidade 
em valores intermediários de distúrbio, poderia alegar 
que o ocorrido se deve à não inclusão de casos mais 
extremos. Além disso, é muito improvável, se não 
impossível, que toda a amplitude de distúrbios seja 
observada empiricamente na natureza. 

Chesson & Huntly (1997) reexaminaram o papel 
das flutuações temporais e distúrbios na manutenção 
da diversidade. Por meio de um modelo bem geral, ad-
vertem para uma falha no argumento de que os distúr-
bios, ao manterem populações em baixas densidades, 
diminuem a chance de exclusões competitivas. Em 
seu modelo (que é uma generalização dos modelos 
de competição), a taxa de crescimento de uma dada 
população r é uma função de dois componentes:

                                              (2)

onde E(t) é chamada de resposta ambiental, que 
mede os efeitos independentes de densidade; e C(t) é a 
resposta competitiva, que mede os efeitos dependentes 
de densidade (que podem ser multiespecíficos). O 
fator E(t) inclui todos os efeitos do ambiente abiótico 
e também efeitos bióticos cuja dinâmica independe 
do sistema de espécies examinado (no caso, de uma 
guilda de competidores). Ele determina o potencial 
de crescimento de uma população quando em baixas 
densidades num dado ambiente e, por isso, o seu valor 
deve ser sempre positivo. Os efeitos dependentes de 
densidade das espécies pertencentes à guilda estão 
incluídos em C(t). Para o caso simples em que a 
resposta competitiva é uma função linear e aditiva da 
densidade das espécies, é demonstrado que:

                                                              (3)

onde CEr e,  são a taxa de crescimento, a resposta 
ambiental e a competitiva médias em longo prazo (a 
média, no caso, não é calculada entre espécies, mas ao 
longo do tempo, para cada espécie); bij mede o efeito 

de cada indivíduo da espécie ‘j’ sobre o crescimento 
per capita da espécie ‘i’ (assim como o ‘α’ do modelo 
de Lotka-Volterra), e Xj é a densidade da espécie ‘j’. 
Pelo critério de invasibilidade mútua, o valor médio 
de r deve ser positivo para todas as espécies, o que 
implica que a resposta ambiental média deva ser 
sempre maior que a resposta competitiva. Infringir 
mortalidade via distúrbio resulta na diminuição direta 
do valor de E médio das espécies. Isso leva a uma 
diminuição das densidades de todos os competidores, 
o que, por sua vez, diminui a resposta competitiva. 
Ou seja, ocorre uma diminuição mútua de C e E. 
Embora a competição diminua, diminui também a 
tolerância das espécies à competição (com respostas 
ambientais diminuídas, pequenos valores de C podem 
ser suficientes para excluir uma ou mais espécies). 
Portanto, a exclusão competitiva pode ocorrer mesmo 
em baixos níveis de competição. Tal fenômeno foi 
evidenciado em Chesson & Huntly (1997) também 
por meio de simulações. 

A análise feita por estes autores exalta a importân-
cia de elementos estabilizadores para a coexistência. 
Eles criticam o modelo de Huston no sentido de que 
sua hipótese não garante a persistência indefinida das 
espécies, mas no máximo retardaria o processo de 
exclusão. Argumentam ainda que tal retardamento 
pode ser não mais do que um artefato do pressupos-
to do modelo dinâmico utilizado, de que as taxas de 
crescimento das espécies não sejam muito diferentes. 
Pelo fato do modelo ser linear e aditivo (baseado no 
de Lotka-Volterra), as flutuações regulares causadas 
pelos distúrbios são irrelevantes para o resultado em 
longo prazo, que seria idêntico ao de um sistema sem 
flutuações, mas com taxas de mortalidade constantes e 
equivalentes aos valores médios do sistema flutuante. 

Em suma, em um sistema com respostas competitivas 
lineares e aditivas, o resultado das interações em 
longo prazo é essencialmente determinado pelos 
valores médios, indiferentemente à ocorrência de 
flutuações. Para que as variações ambientais externas 
surtam efeito na coexistência, conforme vislumbrado 
por Huston, é necessário aliviar os pressupostos de 
linearidade e aditividade. O efeito da não-linearidade 
já foi tratado anteriormente (não-linearidade relativa 
de competição). Ele pode ser facilitado por flutuações 
no ambiente, assim como por flutuações geradas 
internamente pela dinâmica de competição, mas 
depende de que as espécies respondam de forma não-
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linear ao suprimento de recursos. Por sua vez, o efeito 
de se assumir uma dinâmica não-aditiva consiste 
principalmente na inclusão de uma covariância entre a 
resposta ambiental e a resposta competitiva (Chesson 
1994). A covariância entre ambiente e competição 
é um dos ingredientes para o mecanismo conhecido 
como ‘efeito estocagem’ (storage effect) (Warner & 
Chesson 1985, Chesson 1994, Chesson 2000, Chesson 
2003). Além da covariância, são necessários outros 
dois fatores: i) respostas diferenciadas das espécies às 
flutuações no ambiente e ii) crescimento populacional 
(negativo ou positivo) amortecido em situações 
desfavoráveis. O último fator normalmente requer a 
existência de um estágio de vida de longa duração (que 
persista por vários períodos reprodutivos). Quando 
em condições ambientais favoráveis, uma população 
pode produzir um grande número de descendentes. 
Este forte recrutamento é ‘estocado’ na população 
durante gerações posteriores, na forma de estágios 
persistentes e menos susceptíveis à competição 
(adultos ou, por exemplo, bancos de sementes 
perenes). A presença de indivíduos persistentes limita 
as perdas populacionais quando em períodos de 
ambiente desfavorável, facilitando a permanência da 
espécie. Dessa forma, o efeito negativo da competição 
prevalece apenas quando as populações encontram-se 
em altas densidades e em boas condições ambientais, 
sendo reduzido em populações com baixa densidade 
e em períodos ambientais ruins (o que caracteriza a 
covariância entre competição e ambiente). O efeito 
estocagem vale-se do princípio de que períodos de 
forte crescimento populacional não são inteiramente 
cancelados pelo decrescimento em outros períodos. 
Para que o mecanismo promova coexistência é 
também necessário que as espécies respondam de 
forma diferente ao ambiente (condição ‘i’). Do 
contrário, a competição durante períodos coincidentes 
de boa reprodução levaria uma ou mais espécies ao 
declínio constante e à exclusão (por impedir os efeitos 
benéficos da estocagem para algumas).

O efeito estocagem pode ajudar a explicar, por 
exemplo, a diversidade de peixes em recifes de 
coral (Chesson 2000). A coexistência neste sistema 
foi inicialmente investigada por meio de modelos 
de ‘loteria’ (Sale 1977). Nestes modelos, espécies 
ecologicamente similares disputam por espaço, que é o 
principal recurso limitante. A competição ocorre entre 
juvenis que são alocados aleatoriamente aos locais 

disponibilizados pela morte de adultos. O acaso seria 
o grande responsável pela coexistência das espécies 
no sistema. Entretanto, nesta situação a coexistência 
é necessariamente instável. Nenhuma vantagem é 
dada às populações mais raras, que acabam por sofrer 
extinção estocástica devido ao baixo suprimento 
relativo de juvenis ao longo das gerações (Abrams 
1984). A mesma crítica é válida para modelos similares, 
como o de Hubbell (1979) sobre competição de plantas 
por espaço em florestas tropicais (Chesson & Huntly 
1997). Apenas incorporando variação nas condições 
ambientais, respostas diferenciadas das espécies e 
sobreposição de gerações, poderiam os modelos de 
loteria explicar a coexistência estável das espécies 
(Chesson & Warner 1981, Warner & Chesson 1985). 

Em todos os casos, fica bem estabelecido que 
espécies idênticas, inclusive com relação às respostas 
ao meio, não podem conviver juntas indefinidamente. 
As flutuações temporais e o acaso, por si só, não 
garantem a coexistência. Eles apenas fornecem 
condições para que diferenças ecológicas se convertam 
em oportunidades de nicho para as espécies (Chesson 
1991). O mesmo é válido para a variação no espaço, 
examinada na próxima seção.

ESPAÇO E COEXISTÊNCIA

O modelo clássico de Lotka-Volterra - e outros si-
milares - assume um espaço contínuo, homogêneo, 
em que os indivíduos estão perfeitamente misturados. 
Tal situação corresponde bem aos experimentos de 
laboratório feitos por Gause (1934). Entretanto, quan-
do se sai do laboratório e se depara com ambientes 
naturais, vê-se que o espaço é diversificado e frag-
mentado. Além disso, os indivíduos não apresentam 
capacidade  infinita de dispersão, podendo interagir 
apenas dentro de certas redondezas. As interações 
são fenômenos localizados. Modelos que incluem a 
localização de interações e a diferenciação espacial 
são capazes de demonstrar mecanismos novos de co-
existência.

A forma mais básica de inclusão do espaço em 
modelos de interações se dá pela identificação de 
fragmentos (patches). Ou seja, o espaço só passa a 
ser reconhecido na medida em que o dividimos e 
identificamos porções dentro das quais indivíduos 
podem interagir entre si (por predação, competição, 
parasitismo ou outras formas de interação ecológica), 
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mas entre as quais a interação não ocorre num mesmo 
instante ou intervalo de tempo (embora possa ocorrer 
troca de migrantes entre porções separadas do espaço, 
assume-se que indivíduos de porções diferentes não 
exerçam influência direta uns sobre os outros). Em 
adição à fragmentação do espaço, pode-se incluir 
heterogeneidade espacial. Neste caso, as características 
externas, ou ambientais, variam de um fragmento 
para o outro. Uma característica-chave introduzida 
em modelos de interações no espaço é a dispersão 
entre fragmentos. Ela permite que espécies com 
habilidades competitivas diferentes possam coexistir 
no espaço como um todo (coexistência regional), 
mesmo que dentro dos fragmentos a exclusão seja 
inevitável (exclusão local). O mecanismo que leva 
à coexistência, nesse caso, depende de um trade-
off entre habilidade competitiva e capacidade de 
dispersão. Esse mecanismo foi demonstrado por 
alguns modelos importantes (Levins & Culver 
1971, Horn & MacArthur 1972, Slatkin 1974). 
Nestes modelos, uma espécie localmente superior 
na competição pode não excluir outras espécies em 
todos os pontos do espaço por ser uma dispersora 
ruim. Bons dispersores se aproveitam de espaços 
que periodicamente tornam-se vazios. Para que 
isso ocorra, deve existir uma probabilidade maior 
que zero, da espécie competitivamente superior se 
extinguir localmente (o que pode ser mediado por 
distúrbios localizados). Também, a velocidade com 
que ocorre a exclusão competitiva local não pode 
ser muito alta, de tal forma que fragmentos mistos 
(com várias espécies competidoras) possam servir de 
fonte de propágulos de competidores mais fracos para 
fragmentos que eventualmente se tornem desocupados 
(Slatkin 1974). 

Trade-offs entre dispersão e competição são a 
base para alguns modelos de sucessão ecológica 
(MacArthur & Wilson 1963, Tilman 1990, Tilman & 
Pacala 1993). Eles têm sido observados principalmente 
em assembléias de plantas e aves (Diamond 1975, 
Tilman & Wedin 1991, Tilman & Pacala 1993). Num 
cenário típico de sucessão, distúrbios ocorrem em 
certas localidades e iniciam nelas uma seqüência 
sucessional. Um local recentemente desocupado 
deve conter quantidade abundante de recurso e pouca 
competição. Espécies boas em dispersão, mas ruins 
em competição, são assim favorecidas. Ao passar 
do tempo, dispersoras menos eficientes, mas boas 

competidoras, começam a chegar no ambiente e 
conseguem aumentar em abundância num meio já 
depreciado em recursos. Se existem trade-offs que 
fazem as espécies se darem melhor em estágios 
diferenciados da sucessão, e se o padrão de distúrbios 
ocorre de forma não sincronizada no espaço, uma 
rica variedade de espécies pode ser mantida no 
sistema. Locais em diferentes estágios sucessionais 
conterão grupos distintos de espécies. Esses fatores 
podem permitir, em teoria, a coexistência regional 
de um número ilimitado de espécies (Tilman 1993). 
É relevante salientar que diferenças ecológicas entre 
espécies são essenciais para que a hipótese de mosaico 
sucessional possibilite coexistência. Isso deve ocorrer 
para que diferentes espécies sejam favorecidas em 
diferentes estágios de sucessão. Tempo e espaço 
atuam em conjunto no sentido de criar oportunidades 
para que diferenças de nicho façam-se valer.

A agregação de indivíduos no espaço representa 
também um mecanismo potencial de coexistência. Se 
uma espécie competitivamente superior apresenta alto 
grau de agregação espacial, a chance de permanência 
de espécies inferiores aumenta. Ao preferir se agregar 
em poucos locais, a espécie superior deixa livres outros 
locais que podem ser ocupados por outras espécies. 
Ocorrendo isso, a competição intraespecífica torna-
se mais forte do que a competição interespecífica e 
como resultado obtém-se uma coexistência estável 
(Hanski 1981). 

A agregação espacial dentro dos modelos também 
ajuda a explicar a coexistência entre predadores e 
presas, ou hospedeiros e parasitóides. Por exemplo, 
Hassell & May (1973) mostraram que a agregação 
de predadores (parasitóides) em locais de maiores 
densidades da presa (hospedeiros) ajuda a estabilizar 
o sistema e facilitar a coexistência de ambos. Eles 
trabalharam com uma modificação do modelo 
de Nicholson & Bailey (1935), para sistemas de 
hospedeiro-parasitóide. O modelo original assume 
que os encontros entre parasitóides e hospedeiros 
se dão puramente ao acaso. Ele é inerentemente 
instável, no sentido de que pequenas perturbações 
levam as populações a oscilarem de forma cada vez 
mais divergente, até que se extingam. Quando os 
parasitóides forrageiam de forma não aleatória, se 
concentrando desproporcionalmente em locais com 
maior concentração de hospedeiros, acabam criando 
refúgios. Esses refúgios são os locais com baixas 
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concentrações de hospedeiros e que, por isso, são 
pouco visados pelos parasitóides. May (1978) chega a 
conclusões similares, embora usando uma abordagem 
matemática um pouco diferenciada. Alguns tipos 
de comportamento podem levar predadores (ou 
parasitóides) a apresentarem agregação diferencial em 
áreas de maior densidade de presas (ou hospedeiros): 
i) atração por substâncias voláteis exaladas pelas 
presas, contidas em secreções ou excretas, ou ainda por 
substâncias liberadas por plantas sofrendo consumo; 
ii) aumento do tempo despendido em locais percebidos 
como mais favoráveis, devido à ocorrência prévia no 
mesmo de alguns eventos bem sucedidos de predação 
(captura de presas); e iii) sinalização e atração de 
outros membros da espécie após a descoberta de um 
local prolífico (Hassell & May 1974).

A divisão espacial tem o potencial também de pro-
longar a coexistência entre competidores mediada por 
predação. Caswell (1978) faz um sumário dos vários 
mecanismos independentes do espaço, pelos quais a 
predação pode facilitar a coexistência de competido-
res. Ele argumenta que, embora os modelos analisados 
mostrem a possibilidade de coexistência, ela só seria 
de fato alcançada dentro de uma combinação de pa-
râmetros bem restrita, e que tais combinações seriam 
improváveis de prevalecerem na natureza. A partir 
daí, constrói um modelo de dinâmica de predação e 
competição num espaço subdividido. Em seu modelo, 
a dinâmica dentro de cada célula (unidade espacial) é 
uma abstração ainda maior do que a dos modelos já 
conhecidos de competição. As abundâncias dos com-
petidores (um dominante e um inferior), e do preda-
dor nas células são denotadas apenas por sua presença 
ou ausência. Dois parâmetros importantes (TC e TP) 
determinam, respectivamente, o tempo para exclusão 
competitiva e para a super-exploração de qualquer 
uma das presas pelo predador. Quando o tempo em 
que as duas espécies de presa estão em contato numa 
célula se iguala a TC, a espécie inferior é excluída 
da célula. O predador, quando em contato com uma 
presa, leva um tempo igual a TP para eliminá-la e se 
extinguir em seguida. A dispersão das espécies entre 
células é uma função da proporção de células ocupa-
das. As regras foram formuladas no sentido de excluir 
todos os mecanismos de coexistência que não o pro-
posto pelo autor. Embora o predador tenha ação in-
discriminada, ele promove a abertura de espaços que 
possibilitam o estabelecimento da espécie inferior, via 

dispersão. A dinâmica se dá pelas mudanças de estado 
(presente ou ausente) de cada espécie em cada célula, 
seguindo um processo de Markov (Caswell 1978, Fa-
celli & Pickett 1990). As simulações feitas no trabalho 
evidenciam que a presença do predador aumenta de 
forma exorbitante o tempo de persistência da presa 
inferior no sistema. As conclusões se mantêm para 
muitas combinações possíveis dos parâmetros usados. 
Quanto maior o número de células, mais o sistema de-
mora a atingir um dos estados possíveis de equilíbrio: 
i) só a espécie superior presente, ii) só a espécie in-
ferior presente, ou iii) todas extintas. O resultado do 
modelo indica que a fragmentação do espaço, na for-
ma como é percebida pelas espécies ocupantes, tem 
um grande potencial de facilitação da coexistência de 
espécies competidoras. Caswell (1978) indica ainda 
que o cenário modelado é bastante provável evolutiva-
mente e exemplifica situações em que suas predições 
devem funcionar na prática.

Os modelos acima não lidam com heterogenei-
dade espacial, conforme aqui definida. Embora di-
ferenças entre fragmentos possam ser geradas pelas 
espécies componentes, elas são fruto de variações ge-
radas internamente, não representando características 
próprias dos ambientes modelados. A heterogeneidade 
nas condições externas às espécies tem um papel 
importante na partição espacial de nicho. Pimm & 
Rosenzweig (1981) mostram que pequenas diferenças 
nas preferências de habitat podem levar a uma grande 
divergência em seu uso por espécies competidoras, o 
que facilita a coexistência. Tal situação é provável de 
se desenvolver em uma série de situações. Sistemas 
que exibem efeito de prioridade são exemplos em que 
a partição espacial de nicho é o fator determinante da 
coexistência. O efeito de prioridade ocorre quando o 
resultado da exclusão competitiva depende da ordem 
de chegada das espécies no ambiente. Quem chega 
primeiro se assegura no local, até que algum evento 
(como distúrbio) promova sua eliminação e a abertura 
para novos ocupantes. Shurin et al. (2004) usaram 
um modelo metapopulacional para investigar como 
sistemas que exibem efeitos de prioridade locais 
podem se manter numa escala regional. Concluem 
que é necessário que exista variação espacial no 
fornecimento de recursos (heterogeneidade), que as 
espécies respondam de forma diferenciada ao ambiente 
e que em pelo menos em alguns locais a dominância 
competitiva seja determinística, sem efeito de prio-
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ridade. Diferentes frações do espaço devem servir 
como ‘refúgio competitivo’ para cada espécie, dentro 
do qual cada uma é capaz de dominar na competição 
e excluir quaisquer outras, independentemente da or-
dem de chegada, o que implica, regionalmente, em 
partição espacial de nicho.

Tilman (1982) também analisou a heterogeneidade 
na forma de variação espacial nas taxas de suprimento 
de recursos. Num sistema de dois recursos e dois 
consumidores, a coexistência depende de trade-offs 
nas eficiências de consumo dos recursos. Ou seja, 
cada espécie deve ser mais limitada por um recurso 
diferente, e cada uma deve consumir com maior 
intensidade o recurso que mais a limita. Mesmo 
atendidas estas condições, o resultado da competição 
ainda dependerá do suprimento relativo de cada um 
dos recursos no ambiente. Se a espécie 1 for limitada 
em maior parte pelo recurso 1, ela será excluída se 
este recurso estiver em quantidades muito pequenas. 
Relações de suprimento intermediárias dos dois 
recursos permitem que os dois competidores coexistam 
em equilíbrio. Se mais competidores são adicionados 
ao sistema, podem existir ainda trade-offs que façam 
com que cada espécie se dê melhor em determinadas 
combinações de suprimento dos dois recursos. 
Embora, nesse caso, não existam níveis específicos de 
recursos em que mais de dois competidores coexistam 
em equilíbrio num único ponto no espaço, o ambiente 
pode fornecer uma amplitude de suprimento dos dois 
recursos que abarque todas as combinações de duplas 
de competidores passíveis de coexistirem. O autor 
demonstra esta possibilidade por meio de seu modelo 
mecanicista de dinâmica consumidor-recurso, sem a 
inclusão de mecanismos adicionais de coexistência, 
como predação ou flutuações temporais.

Tilman & Pacala (1993), apóiam-se no mesmo 
modelo para mostrar outro interessante mecanismo 
baseado em trade-offs e heterogeneidade. Os trade-
offs, nesse caso, são mediados por fatores físicos do 
ambiente, como temperatura. Na medida em que varia 
a temperatura, ocorre uma mudança na eficiência com 
que cada espécie aloca um ou mais nutrientes, como 
o nitrogênio (o modelo está voltado essencialmente 
para plantas). A fim de coexistir com as demais, 
cada espécie deve apresentar maior eficiência num 
determinado intervalo de valores de temperatura. 
Trade-offs interespecíficos com relação à temperatura 
podem levar as espécies a apresentarem habilidades 

competitivas ótimas (valores mais baixos de R*) em 
diferentes intervalos do fator físico. Se o ambiente 
fornecer suficiente variação espacial neste fator, um 
número ilimitado de espécies pode coexistir mesmo 
competindo por apenas um recurso. Um dos problemas 
do modelo é que ele não prevê um limite ao número de 
espécies.  Entretanto, uma extensão recente da teoria 
baseada em nicho e trade-offs possibilita tal limite 
ao incluir estocasticidade demográfica e simular a 
formação das comunidades por meio de um processo 
seqüencial de colonizações (Tilman 2004). 

Nos casos acima, a heterogeneidade no suprimento 
de recursos ou nos fatores físicos é que determina a 
segregação espacial das espécies aos seus locais 
de melhor performance. Para certos organismos, a 
heterogeneidade espacial pode significar presença 
ou ausência de inimigos naturais, como predadores. 
Isso é particularmente válido para alguns ambientes 
aquáticos. McPeek (1990a, 1990b, 1996) mostra 
um exemplo no qual a variação espacial no tipo 
de predador promove a coexistência regional de 
espécies. Espécies de libélula do gênero Enallagma 
se segregam na região entre um grupo que habita 
exclusivamente lagos com peixes e outro grupo que 
habita lagos sem peixes. Nestes últimos, os principais 
predadores de Enallagma são espécies de libélulas 
maiores. Experimentos demonstraram que o grupo que 
habita lagos com peixe de fato é menos vulnerável à 
predação por peixes, o contrário ocorrendo com o outro 
grupo (McPeek 1990a, McPeek 1998). Diferenças 
comportamentais e morfológicas evoluíram dentro do 
gênero como resposta à pressão exercida pela predação 
diferencial (McPeek et al. 1996). Espécies menos 
vulneráveis aos peixes apresentam comportamento 
críptico e têm morfologia menos voltada para o nado 
rápido. Espécies menos vulneráveis à predação por 
libélulas são mais ativas, escapam do local onde 
estão ao menor sinal de perturbação e apresentam 
morfologia mais adaptada ao nado. A movimentação 
constante e o nado são atitudes que pouco funcionam 
contra peixes predadores. Já contra outras libélulas, 
que são predadoras de tocaia e não perseguem presas 
em fuga, tais atitudes são eficazes. 

No exemplo acima, a existência de lagos com e 
sem peixes é crucial para a manutenção da diversi-
dade observada de libélulas. Embora os grupos não 
possam coexistir num mesmo lago, a coexistência re-
gional é garantida. Existe, neste sistema, um trade-off 
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entre habitats (lagos), expresso pela susceptibilidade 
diferencial a tipos distintos de predadores. O exemplo 
ilustra uma tendência aparentemente geral de que, em 
ambientes aquáticos, a segregação espacial deve-se 
muito em parte à predação, enquanto que em ambien-
tes terrestres, a segregação é muito mais baseada em 
recursos (McPeek 1996), ainda que exceções notáveis 
possam ocorrer (Fine et al. 2004). Embora a especia-
lização em diferentes tipos de predadores promova 
a segregação entre grupos de espécies, ela também 
ajuda a promover coexistência local. No sistema estu-
dado por McPeek, um outro gênero de libélula, Isch-
nura, apresenta-se bem distribuído por todos os tipos 
de lagos.  Experimentos demonstraram que indivídu-
os deste gênero são mais susceptíveis à predação por 
qualquer tipo de predador, quando comparados com 
Enallagma (McPeek 1998), não apresentando qual-
quer diferença entre diferentes lagos. Entretanto, são 
mais eficientes em explorar alimento. Existe, então, 
um trade-off dentro de cada lago: Ischnura é com-
petidora mais eficiente enquanto Enallagma é mais 
eficiente em evitar predação. Esse é mais um exemplo 
do mecanismo de coexistência local mediada por pre-
dação (McPeek 1996), o mesmo predito por modelos 
mecanicistas, como o de Holt et al. (1994). 

A existência de trade-offs aparenta ser de suma 
importância na determinação das chances de coexis-
tência e da distribuição das espécies. Eles podem ser-
vir como mecanismos equalizadores ou como fatores 
que ajudam a promover diferenciação de nicho. O co-
nhecimento do efeito de trade-offs sobre padrões eco-
lógicos depende dos tipos de interações envolvidas 
e de como as espécies respondem a agentes diferen-
ciados. Entender como algumas características bioló-
gicas podem estar relacionadas, e como as relações 
resultantes se convertem em padrões de coexistência 
em diferentes escalas é um grande desafio, mas que 
deve representar um passo importante no sentido de 
fornecer idéias unificadoras em Ecologia.

COMUNIDADES COMO REDES COMPLEXAS

Muitos dos modelos teóricos abordados acima 
consideram sistemas de poucas espécies, normalmen-
te de duas a quatro, e no máximo três níveis trófi-
cos. Entretanto, sabe-se que as espécies, na Natureza, 
estão interligadas por complexas redes de interações 
(Pimm 1982, Schoener 1989, Williams & Martinez 

2000, Woodward & Hildrew 2001). As intricadas re-
lações numa teia trófica, ou em outros tipos de rede de 
interação, como de mutualistas, produzem uma série 
de efeitos indiretos, que não poderiam ser previstos 
em sistemas muitos simples e que muitas vezes vão 
além da competição por exploração ou da competição 
aparente (Miller & Travis 1996, Brown et al. 2001, 
De Angelis et al. 2005). A compreensão de tais fe-
nômenos é essencial para entender o funcionamento 
das comunidades na Natureza, que são de fato muito 
mais complexas do que os modelos tradicionais pres-
supõem, e para responder questões sobre como elas 
devem reagir a diversas perturbações como introdu-
ções ou superexploração comercial de espécies, que 
estão entre as principais causas de extinções no mun-
do (Kitchell et al. 1997, Wilcove et al. 1998, Brown 
& Lomolino 1998, Myers & Worm 2003).

A noção de teia trófica é antiga (Darwin 1859, 
Lindeman 1942), embora o seu estudo tenha começado 
a ganhar um rigor matemático apenas há cerca de 
três décadas, com a inclusão de técnicas de análise 
vindas da teoria matemática dos grafos (Cohen 1978, 
Sugihara 1982, Cohen & Newman 1985, Bollobás 
1985, Cohen et al. 1990). O estudo de teias tróficas 
tem marcado esta última década por grandes avanços 
teóricos, em parte pela elaboração de modelos mais 
realistas, mas principalmente pelo acúmulo de dados 
empíricos de maior qualidade (Williams & Martinez 
2000, Dunne et al. 2002). Teias tróficas naturais 
apresentam vários atributos que as distinguem de 
redes aleatórias de interações (Dunne 2005, Montoya 
et al. 2006), e também de outros tipos, como a 
internet, redes de coautores científicos, de relações 
metabólicas de proteínas em E. coli e neurais em 
organismos bem conhecidos como C. elegans (Dunne 
et al. 2002a). Por exemplo, as teias tróficas melhor 
estudadas, e mais bem definidas taxonomicamente 
apresentam um grau de agrupamento (clustering) 
maior do que o esperado pelo acaso (Montoya & Solé 
2002, Montoya et al 2006). O grau de agrupamento 
é uma medida da chance de que duas espécies que 
compartilham uma ligação trófica com uma terceira, 
também compartilhem uma ligação entre si. Além 
disso, a distância entre duas espécies quaisquer 
numa teia trófica é em média cerca de duas ligações 
tróficas, estando 95% das espécies distanciadas por 
não mais que três ligações (Williams et al. 2002); ou 
seja, as espécies estão ligadas mais proximamente 
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entre si do que se imaginava anteriormente (Montoya 
et al. 2006). Redes com estas características tendem 
a apresentar respostas rápidas a perturbações, sendo 
mais resistentes do que redes aleatórias principalmente 
no que diz respeito à retirada de um nodo (ou espécie) 
ao acaso (Solé & Montoya 2001, Montoya & Solé 
2002, Melián & Bascompte 2002). Por outro lado, 
são altamente sensíveis à retirada seletiva daquelas 
espécies que apresentam maior quantidade de ligações 
a elas associadas, embora tal sensibilidade diminua 
com a conectância da rede (Dunne et al. 2002b). Tais 
espécies são, contudo, raras em teias tróficas, visto que 
a distribuição de ligações tróficas (das frequências de 
espécies com determinado número de ligações) tende 
a ser bem assimétrica, se desviando da distribuição de 
Poisson (esperada em redes aleatórias), principalmente 
em teias tróficas mais ricas em espécies (Dunne et al. 
2002a, Montoya & Solé 2003).

Por causa de evidências desse tipo, sabemos hoje 
que o estudo da coexistência entre duas ou mais 
espécies não pode estar desvinculado do contexto 
da rede mais ampla de interações da qual elas fazem 
parte. Os mecanismos responsáveis pela manutenção 
desta rede, no que diz respeito aos seus componentes 
(espécies) e também às suas relações, passaram a ser 
preocupação dominante tanto do ponto de vista teórico 
quanto da conservação (Montoya et al. 2006). A análise 
da vulnerabilidade de teias tróficas está bastante focada 
em sua estabilidade dinâmica. A estabilidade consiste 
basicamente na capacidade do sistema de retornar 
ao seu estado original após uma perturbação (May 
1973b, Vandermeer 1981, Gotelli 1998). Presume-se 
que os sistemas naturais existentes hoje, por serem 
alvo constante de distúrbios e variações temporais, 
devam ser aqueles cuja estrutura seja dinamicamente 
mais estável (Pimm 1991, Montoya et al. 2006). 
De particular interesse para a Ecologia é a relação 
entre diversidade (ou complexidade) e estabilidade. 
Análises matemáticas voltadas para o tema chegam 
a conclusões algumas vezes díspares, embora as 
discordâncias resultem em boa parte da multiplicidade 
dos conceitos de complexidade e de estabilidade 
(Pimm 1984). Assim como em muitos outros casos na 
Ecologia, as conclusões sobre o debate “complexidade 
versus estabilidade” têm se mostrado dependentes dos 
tipos de modelos usados para descrever a dinâmica 
dos sistemas (McCann 2000).   

A discussão acerca da relação entre complexidade 

e estabilidade adquiriu definitivamente um teor 
quantitativo após o clássico trabalho de May (1973a, 
1973b). Ele demonstrou que comunidades teóricas, 
com dinâmica determinada por sistemas de equações 
diferenciais simples, se tornam mais instáveis (têm 
menores chances e/ou demoram mais para que as 
densidades das populações retornem ao estado de 
equilíbrio após uma perturbação) quanto maior for o 
seu número de espécies e maior for a sua conectância, 
ou seja, a proporção de interações realizadas com 
relação ao total possível (que, em conjunto, definem 
o grau de complexidade). Suas conclusões vieram 
de encontro ao que era postulado anteriormente na 
teoria ecológica, que até então se baseava na intuição 
de que comunidades mais ricas em espécies e em 
interações deveriam ser mais estáveis (Odum 1953, 
MacArthur 1955, Elton 1958). É importante ressaltar 
que a definição de estabilidade utilizada pelos últimos 
autores não é exatamente a mesma daquela de May 
(1973a, 1973b). Elton (1958) estava mais preocupado 
com a resistência das comunidades à mudança na 
composição de espécies. Já Odum (1953) e MacArthur 
(1955) definiram estabilidade como a quantidade de 
vias alternativas que a energia pode seguir ao longo 
de uma teia trófica (embora tal definição possa ser 
interpretada hoje como uma medida de complexidade, 
e não de estabilidade). Segundo MacArthur (1955), 
quanto maior for a quantidade dessas vias, menor 
seria a chance de que flutuações na densidade de uma 
ou mais espécies de presas afetem a população de 
um determinado predador, que poderá redirecionar 
o consumo para presas alternativas. Seguindo esse 
pressuposto, chega-se à conclusão de que um maior 
número de ligações tróficas e também de espécies 
proporcionaria maior estabilidade à teia trófica 
(MacArthur 1955). Uma análise deste tipo torna as 
conclusões restritas a espécies focais (como no exemplo 
do predador acima), embora MacArthur (1955) a 
tenha extrapolado para a comunidade como um todo. 
O grande mérito do trabalho de May (1973a, 1973b) 
foi ter utilizado modelos explicitamente dinâmicos 
para estudar uma propriedade (estabilidade) que só 
faz sentido num contexto dinâmico. Além disso, ele 
abordou uma enorme variedade de situações (tipos e 
tamanhos de comunidades, valores dos parâmetros 
dos modelos, etc.), para dar maior generalidade às 
suas conclusões. Por outro lado, mesmo que ele tenha 
analisado comunidades de tamanho e conectância bem 
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variados, assumiu que elas poderiam ser construídas 
como grafos (redes) aleatórios, alocando-se ao acaso 
as interações entre espécies, com intensidades também 
aleatoriamente determinadas.

Alguns modelos mais recentes já demonstraram 
que a inclusão de restrições biológicas mais realistas, 
nas comunidades modeladas, aumenta a chance de 
que estas sejam estáveis. Como exemplos têm-se o 
uso de razões de tamanhos corporal entre predadores 
e presas normalmente observadas ao longo de cadeias 
tróficas (Yodzis & Innes 1992, Jonsson & Ebenman 
1998, Emmerson & Raffaelli 2004), as relações 
alométricas das taxas de metabolismo e ingestão 
conforme o tamanho (Brose et al. 2006) e regras 
mais realistas de forrageamento (Kondoh 2003). Isso 
sugere fortemente que características bionômicas e 
comportamentais são de grande importância para que 
possamos entender o funcionamento de comunidades. 
Outro resultado importante diz respeito ao efeito 
estabilizador de interações fracas em teias tróficas 
(de Ruiter et al. 1995, Berlow 1999, McCann 2000). 
Modelos dinâmicos demonstraram que distribuições 
mais assimétricas de intensidades de interações 
ajudam a contornar mais rapidamente perturbações 
e tornam comunidades mais resistentes a invasões 
(McCann et al. 1998, Kokkoris et al. 1999). Nesses 
casos, comunidades mais diversas podem ser também 
mais estáveis. Além disso, existem evidências de que 
a assimetria na intensidade de interação entre pares 
de espécies (que ocorre quando, por exemplo, uma 
espécie de planta depende muito de uma espécie 
animal, mas esta, por sua vez, depende pouco da 
planta) pode facilitar a manutenção de biodiversidade 
em redes de mutualistas (Bascompte et al. 2006).

CONSIDERAÇÃO FINAL

Seja investigando a fundo relações entre poucas 
espécies, ou procurando entender as propriedades 
globais de redes maiores de interação, sem se preo-
cupar com detalhes sobre qualquer espécie, ou seja 
incluindo ou não variabilidade temporal e espacial 
nos sistemas modelados, fica clara a importância de 
se usar abordagens complementares para estudos 
teóricos em Ecologia. Modelos muito simples nos 
ajudam a gerar idéias, sendo um passo inicial para a 
compreensão de processos e padrões em sistemas na-
turais. A realidade biológica é, entretanto, muito mais 

complicada do que os modelos clássicos pressupõem. 
Incorporar feições mais biológicas e complexas nos 
modelos permite a visualização de fenômenos no-
vos, que nos fazem rever e ajustar velhas perspecti-
vas, além de nos aproximar mais do nosso objeto de 
estudo. A história de conceitos fundamentais para a 
Ecologia, como o princípio de exclusão competitiva 
e o limite à similaridade, e também do debate sobre 
complexidade e estabilidade são bons exemplos de 
como nossas concepções teóricas podem mudar por 
causa de detalhes. São estes detalhes que normalmen-
te deixamos de lado em muitos dos modelos, em troca 
de conveniências matemáticas. Eles nos mostram que 
nossas conclusões sobre o funcionamento da natureza 
dependem sempre dos pressupostos dos modelos so-
bre os quais nos apoiamos. 
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