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APRESENTAÇÃO 

 O presente estudo foi organizado em dois capítulos que seguiram o formato de 

artigos científicos. O primeiro capítulo possui as citações e referências dentro das normas 

editoriais do periódico Biological Conservation, enquanto que o segundo capítulo segue as 

normas do periódico Journal of Mammalogy. A tabelas e figuras foram anexadas ao final 

de cada um dos capítulos. 
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Resumo 

A perda e desestruturação do habitat são dois dos principais fatores responsáveis pela 

extinção das espécies em todo mundo. Atualmente, duas formas gerais de manejo são 

aplicadas no Pantanal: (1) a criação extensiva de gado no interior de áreas florestadas e (2) 

a supressão de áreas florestadas e substituição por campos com gramíneas exóticas. O 

efeito do pisoteio e forrageio do gado sobre a cobertura de arbustos foi avaliado no interior 

de áreas florestadas em áreas privadas do Pantanal, e a ocupação dos ungulados florestais 

foi modelada, na escala do micro-habitat, segundo a cobertura de arbustos e, na escala da 

paisagem, segundo a disponibilidade de áreas florestadas. A presença do gado diminuiu a 

disponibilidade de arbustos pequenos, médios e grandes, mas não de palmeiras acuri 

(Attalea phalerata) e bromélias caraguatá (Bromelia balansae). Apenas Mazama 

gouazoupira teve sua taxa de ocupação positivamente influenciada pela disponibilidade de 

arbustos médios, que foi suprimido pela presença gado.  Tayassu tajacu ocupou todas as 

áreas independente da cobertura dos arbustos, enquanto Tapirus terrestris e Sus scrofa 

ocuparam principalmente áreas com grande cobertura de acuri. Tayassu pecari evitou áreas 

com grande cobertura de caraguatá e Mazama americana teve sua ocupação negativamente 

influenciada pela cobertura de arbustos, mas o modelo estimado foi pouco preciso. Na 

escala da paisagem, Mazama gouazoupira, Mazama americana, Tapirus terrestris e 

Tayassu tajacu apresentaram maiores taxas de ocupação em áreas com grande 

disponibilidade de florestas, enquanto Tayassu pecari evitou áreas florestadas e Sus scrofa 

ocupou principalmente áreas com grande disponibilidade de água. Os resultados sugerem 

que o gado afeta drasticamente a disponibilidade de arbustos e potencialmente pode afetar 

as populações de Mazama gouazoupira. Por outro lado, a supressão de áreas florestadas 
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pode ter efeitos mais drásticos, podendo afetar fortemente quatro dos seis ungulados 

florestais do Pantanal. 

 

Palavras-chaves: conservação do habitat, conservação de mamíferos, Mazama, Sus scrofa,  

Tapirus terrestris, Tayassu. 
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Abstract 

Predicting the impact of cattle and its management on the forestall ungulates 

conservation in an area of Pantanal Wetland. Habitat loss and degradation are the two 

major threats to global biodiversity conservation. In the Pantanal Wetland, two cattle 

management approachs are applied: (1) cattle management inside the forested areas and (2) 

conversion of forest into pasture with exotic grasses introduction. The effect of cattle 

grazing on the shrub cover was measured inside the forested areas in the private lands of 

Pantanal, and the occupancy probability of forestall ungulates was modeled, in micro-

habitat scale, according the shrub cover and, in landscape scale, according the forest 

availability. The cattle decreased the cover of the small, medium and high shrubs, but it did 

not affected the cover of Attalea phalerata palm nor the Bromelia balansae bromeliad 

cover. Only Mazama gouazoupira presented occupancy probability positively affected by 

schrub cover, which was cattle decreased. Tayassu tajacu occupied all micro-habitat, 

regarding the shrub cover, while Tapirus terrestris and Sus scrofa mainly occupied Attalea 

palm dominated areas. Tayassu pecari avoided bromeliad dominated areas and Mazama 

americana occupied mainly areas with minor shrub cover, however, estimated model to this 

species was imprecise. In the landscape scale, Mazama gouazoupira, Mazama americana, 

Tapirus terrestris and Tayassu tajacu shown higher occupancy probability related with 

higher availability of forested, while Tayassu pecari avoided forest dominated areas and  

Sus scrofa occupied areas with higher water availability. The results suggest that the cattle 

grazing drastically affected the shrub cover and, then, may affect the Mazama gouazoupira 

populations. On the other hand, the Pantanal deforestation could affect strongly the 

populations of four of the six forestall ungulates in the Pantanal Wetland.  
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Key words: habitat conservation, mammals conservation, Mazama, Sus scrofa,  Tapirus 

terrestris, Tayassu. 
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Introdução 

A perda de biodiversidade no planeta vem crescendo de forma exponencial (Myers 

et al., 2000). Um dos fatores mais relevantes para esse processo é a perda de habitat, 

causado principalmente pela conversão de amplas áreas naturais em áreas de produção 

agrícola e pecuária (Hecht, 1993; Fahring, 2003). Atualmente, as áreas protegidas são as 

ferramentas mais efetivas para garantir a conservação da biodiversidade, diante das 

ameaças trazidas pelo desenvolvimento econômico (Peres, 2005). O Pantanal é a maior 

planície alagada do mundo, possuindo cerca de 210.000 km² formados por um mosaico de 

áreas abertas e florestais, ainda, em bom estado de conservação. No entanto, apenas 5% da 

planície está protegida em unidades de conservação, e o restante dessa área está em 

propriedades privadas de pecuaristas. O Pantanal possui o maior rebanho bovino do mundo, 

e por isso, a criação extensiva de gado é a vocação econômica da região nos últimos 200 

anos. Nesse panorama, a conservação da biodiversidade pantaneira não poderá ser 

garantida apenas no interior das unidades de conservação, e informações de orientação e 

monitoramento do manejo e do impacto da criação bovina em áreas privadas são questões 

chave para manutenção da fauna nativa (Harris et al., 2005).   

O Pantanal, apesar não apresentar alto grau de endemismo, possui grande 

diversidade de mamíferos (Rodrigues et al., 2002). A maioria dos grandes mamíferos sul 

americanos ameaçados de extinção, ou regionalmente extintos em outros ecossistemas, 

possuem populações vigorosas no Pantanal: cervos, ariranhas, onças pintadas, veados 

campeiros, mateiros e catingueiros, capivaras, antas, catetos e queixadas (Mourão et al., 

2000; Rodrigues et al., 2002; Leuchtenberger e Mourão, 2008). Apesar das áreas de 

agricultura e pecuária serem amplamente estudadas sobre o ponto de vista da saúde pública 

(Wing e Wolf 2000) e ambiental, no que tange a qualidade do solo e dos recursos hídricos 
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(Kauffman e Krueger 1984, Hiernaux et al. 1999). Poucos estudos são realizados focando o 

impacto do gado e seu manejo nas populações de grandes mamíferos (Ottichilo et al., 2000; 

Stephens et al., 2001; Treydte et al., 2005). A maioria desses estudos avaliaram esses 

efeitos em paisagens campestres, onde os ungulados nativos, normalmente diurnos e 

abundantes, podem ser facilmente visualizados e contados. Infelizmente, grande parte do 

rebanho bovino mundial está concentrada nas áreas tropicais, onde encontramos 

exuberantes florestas e alta diversidade de mamíferos notadamente crípticos (florestais, 

noturnos e raros). Nessas áreas, um dos manejos mais comuns e baratos, é a queima e 

derrubada de áreas florestadas, com posterior introdução do gado criado de modo extensivo 

nos campos abertos e no interior das florestas adjacentes. Esse manejo é comum em toda 

América do Sul, com destaque no Brasil para áreas de Mata Atlântica, Pantanal e Amazônia 

(Hecht, 1993). Nesses locais, de alta biodiversidade, o efeito do gado sobre os grandes 

mamíferos florestais permanece pouco conhecido.  

Duas formas gerais de manejo são empregadas pelos pecuaristas pantaneiros na 

região: 1. criação extensiva de gado nas paisagens naturais florestadas e 2. conversão de 

áreas naturais florestadas em pastagens exóticas ou campos manejados com fogo. No 

primeiro caso, o gado pode trazer uma redução drástica, por consumo e pisoteio, na 

disponibilidade de arbustos no interior das florestas (Dirzo e Miranda, 1990; Tobler et al., 

2003; Hérault e Hiernaux, 2004) e no último, observamos a total perda do componente 

florestal da paisagem (Hecht, 1993). Nesse contexto, os ungulados podem ter suas 

populações diretamente afetadas, principalmente os grandes herbívoros florestais 

selecionadores de arbustos, como veados (Mazama spp.), porcos (Tayassu spp. e Sus 

scrofa) e antas (Tapirus terrestris) (Eisenberg e Redford, 1999; Emmons, 1997; Bodmer, 

1989). O que se conhece da biologia básica dessas espécies é insuficiente para subsidiar 
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programas de manejo ou recomendações para criação pecuária. A dificuldade em estudar 

esses grandes mamíferos está principalmente ligada aos hábitos esquivos e florestais das 

espécies, ou por serem altamente cinegéticos em algumas regiões ou quase extintos em 

muitas outras (Bodmer et al., 1997; Peres e Nascimento, 2006). Apesar de ser possível 

encaixar essas espécies numa guilda com hábitos similares (ungulados terrestres florestais 

com hábito herbívoro-frugívoro), diferenças na história natural das espécies (sociobiologia, 

requerimentos de habitat, tamanho de área de vida) podem trazer respostas diferenciadas 

em relação ao impacto causado pelo gado e seu manejo (Arnaud, 2007).  

Estudos que busquem discriminar as diferentes respostas causadas pelo mesmo 

distúrbio em diferentes espécies e sobre diferentes escalas são requerimentos necessários 

para o entendimento dos sistemas biológicos e para subsidiar ações práticas para 

conservação (Curtin, 2000). Por esse motivo, o presente trabalho estudou seis espécies de 

ungulados florestais (5 nativas e 1 exótica) e visou: (1) verificar o impacto do gado na 

cobertura e no sucesso de re-colonização de arbustos no interior das áreas florestadas, (2) 

verificar se a cobertura de arbustos é um bom preditor da ocupação de habitat por 

ungulados florestais e (3) verificar se a disponibilidade de áreas florestadas na paisagem 

influencia as taxas de ocupação de habitat por ungulados. Se a abundância desses 

ungulados é positivamente determinada pela disponibilidade de arbustos, considerando a 

supressão dessa vegetação pelo gado, ou pela disponibilidade de florestas, considerando a 

supressão de áreas florestadas pelos proprietários da terra, essas duas forma de manejo do 

gado afetam negativamente as populações desses ungulados.  
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Métodos 

 

Área de estudo 

O estudo foi realizado no Pantanal, a maior planície alagável do mundo, que inclui 

áreas do Brasil, Bolívia e Paraguai. Devido a características geológicas, geomorfológicas e 

climáticas, o Pantanal pode ser subdividido em 11 sub-regiões (Silva e Abdon, 1998). Esse 

estudo foi conduzido na porção central da sub-região da Nhecolândia (18º59’S e 56º39’W), 

compreendendo as fazendas Nhumirim, Porto Alegre, Ipanema, Dom Valdir e Chatelodo. O 

clima é tropical semi-úmido e está influenciado pelas inundações sazonais, caracterizando 

duas estações bem definidas: chuvosa e seca. A temperatura média anual é de 26°C e a 

pluviosidade média anual é de 1100 mm. No entanto, nos meses de verão (Novembro-

Março) observamos as maiores temperaturas (>40°C) e 80% de toda precipitação anual 

(Soriano et al., 2007).  

A vegetação da Nhecolândia é caracterizada por um complexo mosaico de 

formações abertas, florestais e de cerrado, entremeadas por baías (lagoas rasa com água 

doce), salinas (lagoas rasas com água salobra) e campos inundáveis (Alho et al., 1987; 

Rodela, 2006). Como formações abertas destacam-se os campos não inundáveis com 

predomínio de gramíneas (principalmente Mesosetum sp., Andropogon spp., Elyonurus sp.) 

e os campos sujeitos a inundações sazonais dominadas por Mesosetum sp., Axonopus sp., 

Setaria sp. e Heliotropium sp. Os campos secos podem ser colonizados por arbustos em 

distribuição esparsa ou em pequenos aglomerados formados principalmente por Byrsonima 

sp., Vernonia spp., Curatella sp. e Annona sp. Os cerrados possuem as mesmas gramíneas e 

arbustos encontrado nos campos secos, mas apresentam estrato arbustivo contínuo e 

uniforme que pode atingir 8m de altura. As formações florestais são áreas não inundáveis 
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que agrupam as Florestas Estacionais Semi-decíduas e Cerradões. As Florestas Semi-

decíduas possuem dossel com até 20 m e sub-bosque denso, enquanto Cerradões atingem 

um dossel com até 15 metros, possuem menor densidade de árvores e sub-bosque mais 

aberto. As principais espécies arbóreas dessas formações são Anadenanthera sp., Protium 

sp., Tabebuia spp. Fagara spp. Macherium sp. e Hymenaea sp. No interior das formações 

florestais destacam-se os aglomerados da bromélia caraguatá (Bromelia balansae) e da 

palmeira acuri (Attalea phalerata) que podem dominar, em alguns locais, completamente o 

sub-bosque. 

Quase todo pantanal está em propriedade de pecuaristas que manejam o gado 

extensivamente, em lotações de 0,25-0,35 bois por hectare, usando as formações naturais 

florestais ou os campos nativos, normalmente manejados com fogo (Santos et al., 2004). 

Atualmente, vêm aumentando a conversão de extensas áreas florestadas em áreas com 

pastagem exótica compostas por gramíneas africanas (Brachiaria decumen, B. brizantha e 

B. humidicola). Esses campos exóticos podem aumentar a capacidade de carga do ambiente 

para criação de gado em até 8 vezes (4 bois por hectare), e essa maior produção e 

rentabilidade pode incentivar esse manejo que traz mudanças drásticas na paisagem (Santos 

et al., 2002a,b). Na área de estudo e entorno, a única porção de terra sem influência de gado 

está localizada na fazenda Nhumirim, que reservou uma área de 700 ha sem pastejo de gado 

nos últimos 25 anos. 

 

Impacto do gado na cobertura e no sucesso de re-colonização de arbustos 

Avaliei o impacto do gado na cobertura e no sucesso de re-colonização de arbustos 

em amostragens ao longo da cerca que isola a reserva da fazenda Nhumirim da entrada do 

gado (e.g. Valone e Sauter, 2005). Anualmente, ao longo de toda cerca da reserva, nos dois 
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lados da cerca, são feitos aceiros para evitar a entrada do fogo durante os períodos de 

estiagem. O gado tem acesso e utiliza os aceiros como áreas de deslocamento e forrageio. 

Escolhi 11 pares de pontos para amostrar a cobertura de arbustos e 10 para avaliar o 

sucesso de re-colonização dos arbustos na presença ou ausência de gado. Os pontos de 

amostragem foram distantes no mínimo 300 m entre si. Esses pontos de amostragem foram 

estabelecidos aos pares (dentro e fora da reserva) em áreas florestadas que atravessavam a 

cerca da reserva. Realizei amostragens da cobertura de arbustos no interior das florestas, 

enquanto que a o sucesso de re-colonização foi inferida através da cobertura de arbustos 

encontrada nos aceiros, que tiveram toda vegetação suprimida simultaneamente no ano 

anterior. A amostragem foi realizada em junho de 2008. Em cada ponto estabeleci dois 

transectos de 50 m. Em cada transecto avaliei, a cada 0,5 m, a presença ou ausência das 

categorias de arbustos pequenos (até  0,1 m de altura), médios (0,1-0,5 m), grandes (0,5-1,0 

m), “acuri” e “caraguatá”. A presença do arbusto foi determinada se ele tocasse uma haste 

(0,1 m de diâmetro) que foi fixada a cada 0,5 m do transecto. A palmeira acuri e a bromélia 

caraguatá foram amostradas por serem plantas chaves extremamente abundantes que 

servem como importantes recursos alimentares perenes (Lima-Borges e Tomas, 2004; 

Bodmer, 1989; Fragoso, 1994; Desbiez, 2007). O acuri possui frutos grandes que estão 

disponíveis durante todo ano, e o caraguatá, além de prover potencial proteção anti-

predação (Medri e Mourão, 2005), é consumido pelas três espécies de porcos estudados 

(Lima-Borges e Tomas, 2004). Comparei a porcentagem média de cobertura das categorias 

de arbustos (fatores), em áreas florestadas, na presença e ausência de gado (medida 

repetida), e em aceiros, na presença e ausência de gado, através de ANOVA para medidas 

repetidas. Como a variância das porcentagens de cobertura de arbustos foram heterogêneas 
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e incluíram zeros, eu somei 1 aos valores de porcentagem e em seguida os transformei na 

escala logarítmica decimal. 

 

Amostragem com armadilhas fotográficas 

 Uma grade cobrindo cerca de 10.000 ha foi estabelecida com 60 pontos de 

amostragem. Cada ponto recebeu uma armadilha fotográfica digital (Tigrinus 

Equipamentos para Pesquisa, Timbó, Brasil) durante 30 dias. Os pontos de amostragem 

foram alocados no interior de áreas florestadas e estavam distantes aproximadamente 1,5-

2,0 km. As armadilhas fotográficas foram alocadas em trilhas com evidências indiretas 

(rastros e fezes: Lima-Borges e Tomas, 2004) de ungulados e estavam programadas para 

funcionar em período integral e marcar a data e horário de cada registro. Dez pontos de 

amostragem não foram monitorados, pois estavam inacessíveis devido à inundação. Por 

esse motivo, cinqüenta pontos foram amostrados entre março e maio de 2008, totalizando 

um esforço de 1.500 armadilhas-dia. 

 

Cobertura de arbustos e disponibilidade de áreas florestadas 

 Estabeleci dois transectos de 50 m ao redor de cada armadilha fotográfica para 

verificar a cobertura de arbustos em cada ponto de amostragem de ungulados. Utilizei a 

mesma técnica e as mesmas categorias de tipos de arbustos descritas anteriormente. A 

amostragem de vegetação foi realizada em maio de 2008. As áreas florestadas (Florestas 

Semi-decíduas + Cerradões), bem como áreas de cerrado, campos (campos alagáveis + não 

alagáveis) e corpos d’água (baías + salinas + vazantes) foram quantificadas utilizando uma 

imagem satélite LANDSAT TM com resolução de 20 m capturada em março de 2008. A 

imagem foi georeferenciada no programa Spring 4.3 (Instituto Nacional de Pesquisas 
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Espaciais, Brasil), e em seguida, as formações vegetais encontradas foram classificadas. 

Essa classificação foi corrigida usando o mapa de vegetação com controle de campo 

provido por Rodela (2006) e por outros pontos de controle retirados em campo. Ao redor de 

cada ponto amostrado com armadilhas fotográficas, delimitei uma área circular com 800 m 

de raio, formando uma área de 200 ha. Dentro de cada área, calculei a disponibilidade de 

cada tipo de formação vegetal.  

 

Ocupação dos ungulados 

A estimativa da probabilidade de ocupação foi usada como um indicativo da 

abundância das espécies (Mackenzie et al., 2002). Para evitar possíveis erros de estimativa 

causados pela impossibilidade de distinção entre ausência e não detecção de uma espécie 

em determinado local (Mackenzie et al., 2002; Mackenzie et al., 2005), não foram 

utilizadas análises de regressão logística com dados de presença - ausência (Gu e Swihart, 

2004). O método de estimativa da probabilidade de ocupação foi baseado nas mesmas 

premissas encontradas em modelos de captura-marcação-recaptura de populações fechadas 

(Mackenzie et al., 2002). Por isso, a amostragem foi curta (< 3 meses) em relação à 

longevidade das espécies estudadas (Linkie et al., 2007), e o distanciamento entre pontos 

amostrais (1,5-2,0 km), foi proporcional àqueles usados em estudos com espécies com 

áreas de vida muito maiores (e.g. tigres; Linkie et al., 2006; Linkie et al., 2008), para 

garantia de independência entre pontos de amostragem.  

Em cada ponto de amostragem de ungulados, calculei a probabilidade de ocupação 

para cada espécie usando um histórico de detecção (1) ou não detecção (0), provido pelo 

monitoramento com armadilhas fotográficas. Dividi os 30 dias de amostragem com as 

armadilhas em 6 ocasiões de amostragem compostas por 5 dias (Linkie et al., 2007; Linkie 
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et al., 2008). Inseri o histórico de detecção – não detecção de cada ponto amostrado (e.g. 

010110) no Programa Presence 2.2 (Proteus Wildlife Research Consultans, Nova Zelândia), 

junto com suas respectivas co-variáveis de habitat. Criei dois conjuntos de modelos para 

cada espécie (Baldwin e Bender, 2008; Linkie et al. 2008): modelos de ocupação do micro-

habitat, que incluíram como co-variáveis a cobertura (%) das diferentes categorias de 

arbustos; e modelos de ocupação da paisagem, que incluíram a disponibilidade (%) das 

diferentes formações vegetais. Gerei modelos em que a probabilidade de ocupação e 

detecção foram ou não influenciadas por cada co-variável ou combinações delas 

(Mackenzie et al., 2005; Mackenzie, 2006). Co-variáveis auto-correlacionadas, baseado no 

teste de correlação de Pearson, não foram inseridas dentro de um mesmo modelo 

influenciando o mesmo parâmetro (probabilidade de ocupação ou detecção). O Critério de 

Informaçãode de Akaike (CIA) foi utilizado para classificar os modelos (Burnham e 

Anderson, 2002). O CIA classifica os “melhores modelos” por máxima verossimilhança, 

favorecendo modelos que combinem um bom ajuste aos dados coletados, com uma alta 

parcimônia (menor número de co-variáveis inseridas). Para garantir robustez na inferência 

trazida pelos modelos, verifiquei se os melhores classificados foram realistas, segundo 

Mackenzie et al. (2006), acessando o ajuste e a dispersão do modelo em relação aos dados 

coletados. Um bom ajuste foi aceito quando os resultados estimados pelo modelo não 

diferiram, segundo qui-quadrado (χ²), dos dados coletados, enquanto que  uma dispersão 

adequada foi aceita se c ~ 1, onde [c = χ² modelo i / χ² médio dos modelos], através de um 

procedimento de bootstrap com 1000 sorteios. Realizei interpretações gráficas dos 

“melhores modelos” de explicação da ocupação de cada espécie (probabilidade de 

ocupação X co-variável explicativa) para verificar a direção, precisão e a magnitude do 

efeito. 
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Resultados 

 

Impacto do gado na cobertura de arbustos 

 Em áreas florestadas, as categorias de cobertura dos arbustos interagiram com a 

presença / ausência de gado (F4,50 = 5.491; P < 0,001), e a análise gráfica indicou que a 

cobertura de acuri e caraguatá não foram afetadas pelo pastejo do gado (Figura 1a). A re-

análise, após exclusão dessas duas categorias de arbustos, apontou que áreas sem gado 

tiveram maior cobertura de arbustos pequenos, médios e grandes do que aquelas com gado 

(F1,30 = 388,49; P < 0,001), independente da altura do estrato (F2,30 = 2.14; P = 0,134). Nos 

aceiros, houve também interação entre o sucesso de re-colonização das categorias de 

arbustos e a presença / ausência de gado (F3,36 = 15,64; Pparcial < 0,001) e a análise gráfica 

indicou que a cobertura de acuris não foi afetada pelo gado (Figura 1b).  A re-análise dos 

dados, após a exclusão desta categoria, indicou que a cobertura dos arbustos pequenos, 

médios e grandes foi menor em áreas com gado (F1,27 = 102,19; Pparcial < 0,001), com maior 

cobertura geral de arbustos pequenos, seguido de médios e grandes (F2,27 = 46.24; Pparcial < 

0,001). Em áreas florestadas, a presença do gado reduziu cerca de três vezes a quantidade 

de arbustos pequenos, médios e grandes, e em até 7 vezes o sucesso de re-colonização 

desses mesmos arbustos (Figura 1).  

 

Ocupação dos ungulados 

 Em 1500 armadilhas-dia foram obtidos 60 registros de anta (Tapirus terrestris), 129 

de veado catingueiro (Mazama gouzoupira), 37 de veado mateiro (Mazama americana), 

185 de cateto (Tayassu tajacu), 30 de queixada (Tayassu pecari) e 122 de porco monteiro 

(Sus scrofa). As probabilidades de ocupação do habitat variaram de 0,32 (Tayassu pecari) a 



�
�

� � �

0,75 (Tayassu tajacu), considerando os “melhores modelos” de ocupação do micro-habitat, 

e de 0,18 (Tayassu pecari)  a 0,75 (Tayassu tajacu), considerando os modelos de ocupação 

da paisagem (Tabela 1 e 2). 

A cobertura de arbustos pequenos foi positivamente correlacionada com a de 

arbustos médios (r = 0,76), assim como a de arbustos pequenos e de arbustos grandes (r = 

0,64) e de arbustos médios e arbustos grandes (r = 0,82). A disponibilidade de florestas e de 

campos foram negativamente correlacionadas (r = - 0,89), assim como a de cerrados e de 

água (r = -0,61).  

A probabilidade de ocupação de micro-habitat do veado catingueiro foi 

positivamente influenciada pela disponibilidade de arbustos médios (Tabela 1, Figura 2a). 

Altas coberturas destes arbustos foram associadas com a ausência de gado (Figura 2a), 

sugerindo um efeito negativo indireto do gado sobre a ocupação do veado catingueiro. A 

ocupação do veado mateiro foi negativamente influenciada pela disponibilidade de arbustos 

grandes (Tabela 1), mas a precisão do modelo foi baixa (Figura 2b). A ocupação da anta e a 

do porco-monteiro foi influenciada negativamente pela cobertura de arbustos grandes e 

positivamente pela de acuris (Tabela 1, Figura 2c,d). Tanto o veado mateiro quanto a anta e 

o porco-monteiro podem estar sofrendo efeitos indiretos do gado, já que este afeta a 

cobertura de arbustos grandes (Figura 2b,c,d), um fator importante na determinação da 

ocupação dessas espécies. A ocupação do queixada foi negativamente influenciada pela 

cobertura de caraguatá enquanto o cateto ocupou as áreas independentemente da cobertura 

de qualquer categoria de arbustos testada.  

Considerando a probabilidade de ocupação da paisagem, o veado catingueiro, o 

veado mateiro e o cateto foram positivamente influenciados pela disponibilidade de áreas 

florestadas (Tabela 2, Figura 3a,b,f), enquanto a probabilidade de ocupação da anta, além 
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de ser afetada positivamente pela disponibilidade de florestas, foi negativamente afetada 

pela disponibilidade de cerrados (Figura 3c). A queixada foi negativamente associada à 

disponibilidade de florestas (Figura 3e), enquanto o porco monteiro apresentou 

probabilidade de ocupação positivamente associada à disponibilidade de água (Figura 3d).  

 

Discussão 

 

O gado afeta a cobertura de arbustos? 

 Os resultados sugerem que a presença de gado manejado dentro de áreas florestadas 

do Pantanal diminui a disponibilidade e o sucesso de re-colonização dos arbustos. O gado 

usa áreas florestadas em busca de sombra, temperaturas estáveis e para consumir arbustos 

que normalmente apresentam maiores taxas protéicas do que às gramíneas (Kauffman e 

Krueger, 1984; Santos et al., 2002c; Lamoot et al., 2005). Esse consumo pode trazer, 

mesmo em baixas lotações de gado, perdas severas de biomassa vegetal no estrato 

herbáceo-arbustivo (Valone e Sauter, 2005), tanto em áreas florestadas (Roath e Krueger, 

1972) quanto em áreas campestres (Young et al., 2005). O consumo desses arbustos pode 

ser aumentado em estações com baixa qualidade de pastagens (Lamoot et al., 2005). 

Mesmo bovinos, que normalmente optam consumir grandes quantidades de biomassa de 

baixa qualidade, podem ter um comportamento mais seletivo (Gordon, 1989a; Gordon, 

1989b), similar ao realizado por ungulados florestais Sul-americanos (Eisenberg e Redford, 

1999; Bodmer, 1989, 1991a). Adicionalmente, o gado pode trazer danos à vegetação, não 

apenas pela remoção direta dos arbustos, mas também pela compactação do solo e 

diminuição do vigor vegetal (Kauffman e Krueger, 1984). Apesar do gado ter sido 

introduzido em muitas áreas como forma de controle da vegetação herbácea e arbustiva 



�
�

� 
 �

nativa (Lamoot et al., 2005), diversos estudos tem apontado que o pastejo do gado pode 

alterar os padrões de riqueza e diversidade de espécies vegetais, dependendo das condições 

do solo (Kohyani et al., 2008). No Pantanal, muitos arbustos que compõe o sub-bosque das 

áreas florestadas fazem parte da dieta dos bovinos (Santos et al., 2002d), bem como dos 

ungulados nativos (Tomas e Salis, 2000; Lacerda, 2008; Desbiez, 2007; Zorzi, 2008). Por 

outro lado, algumas espécies chaves vegetais, como o acuri e o caraguatá, não tiveram sua 

abundância ou sucesso de re-colonização alterada pelo pastejo. O gado consome as folhas 

do acuri principalmente em anos de extrema cheia, quando muitas pastagens são inundadas, 

ou em anos de extrema seca, quando a qualidade das pastagens diminui (Santos et al., 

2002c). Ainda assim, o consumo das folhas dessa palmeira normalmente é parcial, 

resultando em pequeno dano em relação ao porte e volume de folhas produzidas. Não há 

registro de  consumo de caraguatá pelo gado, e suas folhas são espinhosas e pouco 

palatáveis.     

 

A cobertura dos arbustos pode afetar a ocupação dos ungulados? 

Alguns estudos têm demonstrado que introdução do gado em áreas naturais afetam 

negativamente as espécies nativas de vegetais e animais (Kauffman e Kruegger, 1984). No 

entanto, não há consenso sobre os efeitos da criação pecuária sobre essas populações 

(Curtin, 2002). Nesse estudo, o veado catingueiro pode estar sendo indireta e 

negativamente afetado pela presença do gado. As taxas de ocupação do veado catingueiro 

foram positivamente relacionadas com a cobertura de arbustos médios, apresentando altas 

taxas de ocupação (80-90%) em locais com altas coberturas desses arbustos (40-60%). 

Entretanto, estes arbustos foram drasticamente reduzidos pelo gado (5-25%) e as taxas de 

ocupação do veado catingueiro nestes níveis de cobertura foram de apenas 50-60%. 
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Resultados similares foram encontrados na savana africana, em que o gado reduziu a 

disponibilidade de biomassa vegetal, com conseqüente diminuição da abundância de 

grandes mamíferos, principalmente dos ungulados (Young et al., 2005; Treydte et al., 2005; 

Ottichilo et al., 2008). O processo de remoção de arbustos, pisoteio, compactação do solo e 

danos parciais à vegetação realizado pelo gado também podem reduzir a abundância de 

roedores (Valone e Sauter, 2005; Moser e Witmer, 2000), aves (Martin e Possingham, 

2005) e artrópodes (Dennis et al., 2008). 

Por outro lado, antas e porcos monteiros ocuparam principalmente áreas com baixa 

cobertura de arbustos grandes (0-20%). Esses resultados poderiam sugerir que o gado teria 

um efeito positivo na abundância de antas e porcos monteiros, pois o pastejo do gado 

suprimiria a cobertura de arbustos grandes e por conseqüência geraria habitats mais 

favoráveis para essas duas espécies. No entanto, essas áreas com baixa cobertura de 

arbustos grandes, só possuíram altas taxas de ocupação de antas e porcos monteiros (80-

100%) quando houve grande disponibilidade de acuri (40-70%). Um possível efeito 

positivo do gado deve ser interpretado com cautela, pois essas duas espécies apresentaram 

as maiores abundâncias em locais regionalmente conhecidos como acurizais, que são áreas 

florestadas como sub-bosque naturalmente dominado pela palmeira acuri. Áreas com baixa 

cobertura de arbustos grandes, associada à baixa cobertura de acuri, apresentaram taxas de 

ocupação mais baixas (20-60%). Antas estão associadas a áreas florestadas como mono-

dominância de palmeiras (Fragoso, 1997), sendo um dos principais vertebrados dispersores 

de palmeiras com sementes grandes (Janzen, 1982; Bodmer, 1990, 1991b; Galetti et al., 

1999; Fragoso et al., 2003). O porco monteiro, espécie exótica introduzida à cerca de 200 

anos, parece ter ocupado um micro-habitat muito similar ao da anta, e frutos de acuri são 
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um dos principais itens encontrados na dieta dessa espécie no local estudado (Desbiez, 

2007).  

A queixada e o cateto não pareceram ser influenciados indiretamente pelo pastejo do 

gado. Queixadas mostraram menores taxas de ocupação em áreas cobertas por caraguatá, 

talvez pela dificuldade de deslocamento nessas áreas em grandes grupos, enquanto catetos, 

similarmente ao encontrado por Desbiez (2007), ocuparam uniformemente todas as áreas. 

Essas duas espécies, juntamente com o porco monteiro, possuem o nicho alimentar mais 

amplo entre os ungulados estudados (Eisenberg e Redford, 1999), consumindo 

principalmente folhas e frutos, mas com expressiva contribuição de raízes, insetos, vermes 

e carniça (Bodmer, 1989; Desbiez, 2007). 

 

A perda do componente florestal pode afetar a ocupação dos ungulados? 

Uma forma de manejo que vem aumentando no Pantanal é a substituição de 

extensas áreas florestadas por campos monoculturais compostos por gramíneas africanas 

(Silva et al., 1999; Crispim et al., 2008). No Pantanal, o gado vem sendo criado 

historicamente através de técnicas tradicionais, que incluem baixas lotações de animais, 

queimadas em campos nativos e manutenção das áreas florestadas, que são também 

pastejadas pelo gado (Pott, 1997; Moraes, 2008). Infelizmente, devido a sazonalidade do 

Pantanal, grandes extensões de campos são alagadas anualmente, impossibilitando a criação 

do gado por muitos meses. Como as áreas florestadas são regiões levemente mais elevadas 

na paisagem, e por isso nunca ficam inundadas, os produtores da região vem desmatando 

muitas áreas florestadas para criação de campos com gramíneas exóticas que ficam imunes 

as grandes cheias (Seidl et al., 2001). Essa estratégia permite que os produtores possam 

criar gado ao longo de todo ano e com altas lotações (4 bois / ha), uma vez que as 
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gramíneas africanas podem suportar lotações até oito vezes maiores do que as gramíneas 

nativas. 

Essa forma de manejo é muito agressiva, pois implica em total perda do habitat, um 

dos principais fatores responsáveis pela contemporânea crise de biodiversidade global 

(Fahring, 2003). Como esperado, veados catingueiros, veado mateiros, antas e catetos 

tiveram altas taxas de ocupação (80-100%) em áreas com alta disponibilidade de florestas 

(~50%) na paisagem. Nos locais onde a disponibilidade de florestas foi baixa (~10%), 

houve redução das taxas de ocupação para aproximadamente 50-60%, ou até para taxas 

mais baixas (20%) como observado para antas. Essas espécies são conhecidamente 

associadas com áreas florestadas (Desbiez, 2007; Eisenberg e Redford, 1999; Emmons, 

1990), embora possam ocorrer também em áreas de cerrado e de campos com arbustos 

(Desbiez, 2007), visto as taxas de ocupação (20-50%) encontradas em áreas pouco 

florestadas. 

 Em contraste, queixadas, espécie também considerada florestal (Keuroghlian et al., 

2004; Tobler, 2008), teve suas taxas de ocupação inversamente relacionadas com as áreas 

florestadas. Nesse estudo, durante a estação cheia, a queixada utilizou com maior 

freqüência áreas pouco florestadas, com destaque para áreas campestres e de cerrado 

(Desbiez, 2007). O porco monteiro mostrou as maiores ocupações em áreas com grande 

disponibilidade de água, similarmente ao relatado por Desbiez (2007). Essa espécie não 

perdeu a característica de se alimentar e termorregular em banhados (Donkin, 1985; 

Choquenot e Ruscoe, 2003), sendo comum vê-los se alimentando as margens dos corpos de 

água (Desbiez, 2007).  

Infelizmente nossa amostragem incluiu poucas áreas compostas por campos 

exóticos, que provavelmente possuem grande simplificação na estrutura vegetal e baixa 
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disponibilidade de arbustos. Os resultados deste estudo indicam que a maioria dos 

ungulados está intimamente ligado as áreas florestais, e demonstraram baixas taxas de 

ocupação mesmo em áreas com campos nativos. A crescente conversão das áreas 

florestadas em pastagens compostas exclusivamente por gramíneas exóticas concorre para a 

diminuição da complexidade vegetal em relação às paisagens abertas nativas. Esse processo 

provavelmente levará as populações de ungulados a taxas de ocupação muito mais baixas, 

causando extinções locais ou resultando em tamanhos populacionais que comprometam a 

viabilidade das populações em longo prazo (Gilpin e Soule, 1986; Lande, 1993).   

 

Implicações de manejo e conservação 

Os resultados sugerem que a presença do gado criado em baixas lotações em áreas 

naturais afeta levemente a fauna de ungulados no Pantanal. No entanto, a retirada de áreas 

florestadas pelos pecuaristas para plantio de pastagens pode trazer um declínio 

populacional drástico dessas espécies. Nesse contexto, os órgãos públicos nacionais de 

fiscalização ambiental, que aprovam as licenças de supressão vegetal, deveriam evitar 

futuras derrubadas de áreas florestadas e novas tecnologias de manejo deveriam incentivar 

a produção de gado em áreas de campos nativos. Ademais, a implementação de áreas de 

rodízio de gado, garantindo o descanso de áreas previamente pastejadas e a conseqüente 

regeneração dos arbustos consumidos, poderão ser ferramentas importantes para 

conservação dos ungulados em áreas privadas do Pantanal.  
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Figura 1. Diferenças na disponibilidade média de arbustos verificadas no sub-bosque de (a) 

áreas florestas (n =11) e (b) em aceiros (n = 10) com e sem gado no entorno da reserva da 

Fazenda Nhumirim, Pantanal. As barras ao redor da média correspondem ao erro padrão. O 

eixo vertical está na escala logarítmica decimal. Os dados foram coletados em junho de 

2008. 
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Figura 2. Probabilidade de ocupação do habitat por espécies de ungulados florestais em 

relação a(s) co-variável(is) de micro-habitat (cobertura de arbustos), segundo o “melhor 

modelo” classificado pelo Critério de Informação de Akaike. As barras verticais 

correspondem ao erro padrão das estimativas de ocupação em cada local amostrado (n = 

50). Abaixo de cada gráfico, observamos a distribuição dos valores de cobertura de 

arbustos em áreas com e sem gado, segundo a figura 1. (a) Mazama gouazoupira, (b) 

Mazama americana, (c) Tapirus terrestris, (d) Sus crofta, (e) Tayassu pecari. Tayassu 

tajacu apresentou taxas de ocupação independentes da disponibilidade de arbustos. Os 

dados foram coletados no Pantanal entre março e maio de 2008. 
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Figura 3. Probabilidade de ocupação do habitat por espécies de ungulados florestais em 

relação a(s) co-variável(is) da paisagem, segundo o “melhor modelo” classificado pelo 

Critério de Informação de Akaike. As barras verticais correspondem ao erro padrão das 

estimativas de ocupação em cada local amostrado (n = 50). (a) Mazama gouazoupira, (b) 

Mazama americana, (c) Tapirus terrestris, (d) Sus crofta, (e) Tayassu pecari, (f) Tayassu 

tajacu. Os dados foram coletados no Pantanal entre março e maio de 2008. 
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Tabela 1. “Melhores modelos” na escala de micro-habitat e a probabilidade de ocupação 

(Ψ) e detecção (p) estimada para cada espécie de ungulado no Pantanal da Nhecolândia, 

entre março e maio de 2008. As co-variáveis utilizadas nos modelos foram: disponibilidade 

de acuri (acu), caraguatá (car), arbustos pequenos (> 0,1 m de altura) (ap), arbustos médios 

(0,1 – 0,5 m) (am) e arbustos grandes (0,5 – 1,0 m) (ag). 

Espécie  Modelos ∆ CiA CIA 
peso K Ψ average 

(±SE) 
p average 

(±SE) 

Valor de 
máxima 

verossimilhança
Mazama gouazoupira Ψ(am) p(.) 0,00 0,24 2 0,65 (0,09) 0,26 (0,04) 1,00 
 Ψ(am car) p(.) 0,27 0,21 2 0,62 (0,08) 0,27 (0,04) 0,87 
 Ψ(.) p(.) 0,90 0,15 2 0,59 (0,11) 0,27 (0,04) 0,63 
Mazama americana Ψ(ag) p(.) 0,00 0,13 2 0,44 (0,08) 0,16 (0,04) 1,00 
 Ψ(am) p(.) 0,16 0,12 2 0,45 (0,09) 0,16 (0,04) 0,90 
 Ψ(ap) p(.) 0,19 0,11 2 0,45 (0,10) 0,16 (0,05) 0,85 
Tapirus terrestris Ψ(acu ag) p(acu) 0,00 0,17 3 0,65 (0,16) 0,21 (0,04) 1,00 
 Ψ(acu ag) p(acu ag) 1,30 0,09 4 0,64 (0,13) 0,23 (0,05) 0,52 
 Ψ(ag) p(acu) 1,36 0,08 3 0,45 (0,06) 0,25 (0,03) 0,50 
Tayassu tajacu Ψ(.) p(.) 0,00 0,20 2 0,75 (0,07) 0,35 (0,03) 1,00 
 Ψ(.) p(car) 0,47 0,15 2 0,74 (0,07) 0,39 (0,03) 0,79 
 Ψ(.) p(tinho) 0,78 0,13 2 0,74 (0,07) 0,37 (0,03) 0,71 
Tayassu pecari Ψ(car) p(to) 0,00 0,19 2 0,32 (0,07) 0,19 (0,03) 1,00 
 Ψ(acu) p(to) 0,27 0,16 2 0,32 (0,08) 0,19 (0,03) 0,87 
 Ψ(ag) p(car) 1,22 0,11 2 0,26 (0,05) 0,24 (0,04) 0,58 
Sus scrofa Ψ (acu ag) p(ap car acu) 0,00 0,35 5 0,59 (0,11) 0,30 (0,06) 1,00 
 Ψ (acu ag) p(ap acu) 0,44 0,28 4 0,59 (0,10) 0,29 (0,06) 0,80 
 Ψ (acu am) p(ap car acu) 1,23 0,19 4 0,59 (0,11) 0,29 (0,06) 0,54 

Nota: (Ψ) é a probabilidade de um local estar ocupado por determinada espécie e (p) é a 
probabilidade de detectar a espécie durante uma ocasião de amostragem. O modelo Ψ(.)p(.) 
assume que a probabilidade de ocupação e detecção são constantes ao longo dos locais 
amostrados. K é o número de parâmetros no modelo. ∆ CIA é a diferença nos valores de 
CIA entre cada modelo e o modelo com menor valor de CIA. A máxima verossimilhança é 
um valor classificatório que privilegia modelos com melhor ajuste aos dados coletados e 
maior parcimônia (menor número de parâmetros). Outros modelos, incluindo outras co-
variáveis, apresentaram baixos valores de máxima verossimilhança e por isso não foram 
apresentados. Os modelos apresentados acima foram verificados quanto ao ajuste, não 
diferindo dos dados coletados (p > 0.20), e apresentaram dispersões similares ao 
encontrado nos dados coletados (c ~ 1). 
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Tabela 2. “Melhores modelos” na escala da paisagem, e a probabilidade de ocupação (Ψ) e 

detecção (p) estimada para cada espécie de ungulado no Pantanal da Nhecolândia, entre 

março e maio de 2008. As co-variáveis utilizadas nos modelos foram: disponibilidade de 

florestas (flo), cerrados (cer), campos (cam), e água. 

 

Espécie  Modelos ∆ CIA CIA  
peso K Ψ average 

(±SE) 
p average 

(±SE) 

Valor de 
máxima 

verossimilhança 
Mazama gouazoupira Ψ(flo) p(.) 0,00 0,22 2 0,67 (0,08) 0,26 (0,04) 1,00 
 Ψ(cer cam) p(.) 0,44 0,17 3 0,64 (0,12) 0,26 (0,04) 0,80 
 Ψ(flo cer) p(.) 1,78 0,09 3 0,65 (0,10) 0,27 (0,04) 0,41 
Mazama americana Ψ(flo) p(cer) 0,00 0,08 2 0,61 (0,15) 0,13 (0,04) 1,00 
 Ψ(flo) p(cam) 0,07 0,07 2 0,54 (0,10) 0,14 (0,03) 0,90 
 Ψ(cam) p(cam) 0,18 0,06 2 0,53 (0,21) 0,14 (0,05) 0,85 
Tapirus terrestris Ψ(flo cer) p(agua) 0,00 0,23 3 0,56 (0,11) 0,22 (0,03) 1,00 
 Ψ(flo cer) p(água cam) 0,86 0,14 4 0,57 (0,12) 0,20 (0,05) 0,65 
 Ψ(flo agua) p(cam) 0,95 0,12 3 0,58 (0,18) 0,21 (0,05) 0,62 
Tayassu tajacu Ψ(flo) p(cer) 0,00 0,13 2 0,75 (0,07) 0,35 (0,04) 1,00 
 Ψ(flo) p(.) 0,05 0,10 2 0,74 (0,07) 0,35 (0,04) 0,78 
 Ψ(flo) p(cam) 0,06 0,09 2 0,73 (0,07) 0,36 (0,03) 0,74 
Tayassu pecari Ψ(flo) p(cer) 0,00 0,19 2 0,18 (0,05) 0,30 (0,07) 1,00 
 Ψ(flo) p(.) 0,37  0,15 2 0,18 (0,05) 0,29 (0,07) 0,83 
 Ψ(flo) p(cam) 0,69 0,13 2 0,18 (0,05) 0,32 (0,07) 0,70 
Sus scrofa Ψ (água) p(flo) 0,00 0,19 2 0,57 (0,07) 0,32 (0,04) 1,00 
 Ψ(cam) p(flo) 0,04 0,18 2 0,58 (0,08) 0,31 (0,04) 0,95 
 Ψ(flo) p(flo) 0,27 0,16 2 0,58 (0,09) 0,31 (0,04) 0,87 

Nota: (Ψ) é a probabilidade de um local estar ocupado por determinada espécie e (p) é a 
probabilidade de detectar a espécie durante uma ocasião de amostragem. O modelo Ψ(.)p(.) 
assume que a probabilidade de ocupação e detecção são constantes ao longo dos locais 
amostrados. K é o número de parâmetros no modelo. ∆ CIA é a diferença nos valores de 
CIA entre cada modelo e o modelo com menor valor de CIA. A máxima verossimilhança é 
um valor classificatório que privilegia modelos com melhor ajuste aos dados coletados e 
maior parcimônia (menor número de parâmetros). Outros modelos, incluindo outras co-
variáveis, apresentaram baixos valores de máxima verossimilhança e por isso não foram 
apresentados. Os modelos apresentados acima foram verificados quanto ao ajuste, não 
diferindo dos dados coletados (p > 0.20), e apresentaram dispersões similares ao 
encontrado nos dados coletados (c ~ 1). 
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Resumo 

Porcos ferais (Sus scrofa) têm sido introduzidos ao longo de todo mundo, causando 

diversos danos ambientais e extinções de espécies. No Pantanal, porcos ferais introduzidos 

convivem com porcos nativos (catetos Tayasu tajacu e queixadas Tayassu pecari) no 

últimos dois séculos e, devido a similaridades evolutivas e ecológicas, têm se especulado 

grande potencial competitivo entre eles. Nesse estudo, investiguei o uso temporal e espacial 

do habitat, bem como o tamanhos médio dos grupos, a densidade e a biomassa dessas três 

espécies vivendo em simpatria. Queixadas foram diurnos, enquanto catetos e porcos ferais 

foram crepusculares-noturnos. No uso da paisagem, catetos ocuparam principalmente áreas 

florestadas, enquanto queixadas ocuparam marjoritariamente áreas abertas. Porcos ferais, 

na estação chuvosa, ocuparam principalmente áreas com grande disponibilidade de água, e 

na estação seca, ocuparam principalmente áreas pouco florestadas. No uso do micro-

habitat, catetos foram generalistas durante a estação chuvosa, mas ocuparam principalmente 

areas com maior cobertura de arbustos durante a estação seca. Queixadas evitaram áreas 

com predomínio da bromélia caraguatá (Bromelia balansae), enquanto porcos ferais 

ocuparam principalmente áreas com predomínio de palmeiras acuri (Attalea phalerata) em 

ambas as estações. Catetos e queixadas possuíram densidade equivalentes (~4, 1 ind. / km²) 

e foram mais abundantes que porcos ferais (3,11 ind. / km²), mas porcos ferais possuíram 

biomassa intermediária. Os resultados sugerem grandes diferenças no uso temporal e 

espacial do habitat entre as espécies estudadas, e o status populacional (tamanho médio dos 

grupos, densidade e biomassa) dos porcos nativos foram similares ao encontrado em outras 

áreas onde não ocorrem porcos ferais, indicando baixo potencial competitivo e coexistência 

em longo prazo. 
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Abstract 

Resource partiotining between indigenous (Tayassu tajacu and Tayassu pecari) and 

feral pigs (Sus scrofa) in an area of Pantanal. Feral pigs (Sus scrofa) have been 

worldwidly introduced, causing several environmental damage and species extinction. In 

the Pantanal, introduced feral pigs occur simpatrically with indigenous pigs (collared 

peccaries Tayasu tajacu and white-lipped peccaries Tayassu pecari) in the last two 

centuries, and because ecological and evolutionary traits, one could speculate about heavy 

competition among these pigs. In this study, I investigated the temporal and spatial habitat 

use, group size, density and biomass of these three species occurring simpatrically. White-

lipped peccaries were diurnal, while collared peccaries and feral pigs were crepuscular-

nocturnal. Concerning the landscape habitat use, collared peccaries mainly occupied areas 

with higher forest availability and, whereas white-lipped peccaries occupied more opened 

areas in dry and wet season. Feral pigs, during the wet season, mainly occupied areas with 

higher water availability and, in the dry season, more opened areas. Concerning micro-

habitat use, collared peccaries were generalists during wet season, but they mainly occupied 

areas with higher abundance of shrubs during dry season. White-lipped peccaries avoided 

Bromelia balansae bromeliad dominated areas, while feral pigs mainly occupied Attalea 

phalerata palm dominated areas in both season. Collared peccaries and white-lipped 

peccaries were more abundant (~4, 1 ind. / km²) than feral pigs (3.11 ind. / km²), but feral 

pigs presented intermediate biomass. The results suggest differences in temporal and spatial 

habitat use among the studied species, and that the population status (size of groups, 

density and biomass) of indigenous peccaries were similar to others studies areas with no 

feral pigs, indicating low competitive potential and long-term coexistence. 
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Introdução 

 A perda de habitat, a caça e a introdução de espécies exóticas são as principais 

ameaças atuais à manutenção da biodiversidade global (Vitousek et al. 1996). Por esse 

motivo, esforços para entendimento e predição do efeito da introdução de espécies exóticas 

são informações chaves para manejo e conservação das espécies (Lowe et al. 2000; 

Mooney e Cleland 2001). O porco doméstico (Sus scrofa) tem sido considerado um dos 

piores invasores globais (Lowe et al. 2000), devido ao seu grande poder de deslocamento, 

generalidade no hábito alimentar e no uso do habitat, por seu grande tamanho corpóreo, por 

viver em grupos, ter alta taxa reprodutiva e principalmente por acompanhar a colonização 

humana (Ilse e Hellgren 1995a). Porcos ferais têm causado impacto em populações e 

comunidades em ambientes insulares e continentais, alterando o ciclo de nutrientes (Singer 

et al. 1984), a diversidade e crescimento vegetal (Lacki e Lancia 1986), além de 

potencialmente competir com os ungulados nativos (Barret 1982). 

 Os porcos Sul-americanos, catetos (Tayassu tajacu) e queixadas (Tayassu pecari), 

sobrepõem quase que totalmente suas áreas de distribuição geográfica (Eisenberg e Redford 

1999; Emmons 1997). No Pantanal, o porco doméstico foi introduzido à pelo menos 200 

anos e atualmente possui populações em quase toda planície pantaneira vivendo em 

simpatria com os porcos nativos (Mourão et al. 2002). Por serem considerados equivalentes 

ecológicos, têm se especulado possíveis interações competitivas entre os porcos nativos e 

os porcos ferais nessa região (Alho et al. 1998; Desbiez 2007; Mourão et al. 2002; Sicuro e 

Oliveira 2008). 

 Provar a existência de competição é uma tarefa árdua, que normalmente exige 

experimentações e manipulações que dificilmente podem ser realizadas em campo com 

grandes vertebrados (Gabor e Hellgren 2000; Schoener 1983). Apesar disso, biólogos têm 
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inferido sobre interações competitivas, observando os padrões atuais de partição de 

recursos entre diversas espécies de mamíferos: carnívoros (Azevedo et al. 2006; Jácomo et 

al. 2002; Michel e Banks 2005; Scognamillo et al. 2003; Vieira e Port 2007), herbívoros 

(Mishra et al. 2002; Gordon e Illus 1989; Voeten e Prins 1999; Young et al. 2005), 

roedores e marsupiais (Cunha e Vieira 2002; Oliveira-Santos et al. 2008; Vieira 2003). A 

competição é entendida como a principal força evolutiva que guia a diferenciação no uso 

dos recursos entre espécies (Schoener 1983), onde as principais dimensões do nicho que 

devem ser distintas para permitir a coexistência são o uso do espaço, do tempo e dos itens 

alimentares (Schoener 1974). 

 No Pantanal, estudos têm apontado que características morfo-anatômicas do crânio 

entre catetos, queixadas e porcos ferais sugerem possíveis similaridades na alimentação 

(Sicuro e Oliveira 2008). Adicionalmente, Desbiez (2007) apontou forte sobreposição na 

dieta (~90%) dessas três espécies no Pantanal ao longo de todo ano. Além disso, 

sobreposições na dieta (Barreto  et al. 1997; Keuroghlian e Eaton 2008; Kiltie 1981; Olmos 

1993), no consumo de sementes (Bodmer 1991a) e no consumo de matéria animal (Bodmer 

1989) têm sido relatada entre catetos e queixadas e entre catetos e porcos ferais (Ilse e 

Hellgren 1995a). Similaridades no comportamento de forrageio (Kiltie 1982), no sistema 

digestório (Bodmer 1991b) e na eficiência digestiva (Elston et al. 2005) ajudam a explicar 

essa forte similaridade na dieta e na amplitude do nicho alimentar. Kiltie (1982) e Sicuro e 

Oliveira (2002) indicaram que diferenças na força da mordida entre essas três espécies 

poderiam ser umas das estratégias para partição no consumo de frutos e sementes. 

Entretanto, Desbiez (2007) rejeitou essa hipótese, pelo menos no Pantanal. 

 Embora as relações na partição de recursos alimentares vêm sendo compreendida e 

sugerem grande sobreposição, pouco se conhece sobre os padrões de utilização do espaço, 
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do tempo, do tamanho populacional, do tamanho dos grupos e da biomassa dessas espécies 

vivendo simpatricamente. Nesse sentido, estudos têm apontado que o uso do espaço deve 

ser uma das principais dimensões do nicho que permitem a coexistência dos porcos nativos 

com os porcos ferais (Gabor e Hellgren 2000; Gabor  et al. 2001; Ilse e Hellgren 1995a) e 

que altas densidade de porcos ferais podem reduzir os tamanhos de grupo e as densidades 

dos porcos nativos (Gabor e Hellgren 2000; Ilse e Hellgren 1995b). Por esse motivo, o 

presente estudo visou (1) avaliar o uso e a partição temporal e espacial do habitat entre duas 

espécies de porcos nativos (Tayassu tajacu e Tayassu pecari) e uma espécie de porco 

introduzido (Sus scrofa), (2) estimar o tamanho dos grupos, a densidade e a biomassa de 

cada uma dessas espécies vivendo em simpatria numa área do Pantanal, e (3) comparar o 

status populacional encontrado nos porcos nativos estudados com os retratados em áreas 

sem interferência do porco feral. 

 

Métodos 

 

Área de estudo 

O estudo foi realizado no Pantanal, a maior planície alagável do mundo, cobrindo 

cerca de 210.000 km² dos territórios do Brasil, Bolívia e Paraguai. Devido a características 

geológicas, geomorfológicas e climáticas, o Pantanal pode ser subdividido em 11 sub-

regiões (Silva e Abdon 1998). Esse estudo foi conduzido na porção central da sub-região da 

Nhecolândia (18º59’S e 56º39’W), compreendendo as fazendas Nhumirim, Porto Alegre, 

Ipanema, Dom Valdir e Chatelodo. O clima é tropical semi-úmido e está influenciado pelas 

inundações sazonais, caracterizando duas estações bem definidas: chuvosa e seca. A 

temperatura média anual é de 26°C e a pluviosidade média anual é de 1100 mm. No 
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entanto, nos meses de verão (Novembro-Março) observamos as maiores temperaturas 

(>40°C) e 80% de toda precipitação anual (Soriano et al. 2007).  

A vegetação da Nhecolândia é caracterizada por um complexo mosaico de 

formações abertas, florestais e de cerrado, entremeadas por baías (lagoas rasas de água 

doce), salinas (lagoas rasas de água alcalina e salobra) e campos inundáveis (Alho et al. 

1987; Rodela 2006). Como formações abertas destacam-se os campos não inundáveis com 

predomínio de gramíneas (principalmente Mesosetum sp., Andropogon spp., Elyonurus sp.) 

e os campo sujeitos à inundações sazonais dominadas por Mesosetum sp., Axonopus sp., 

Setaria sp., e Heliotropium sp. Os campos secos podem ser colonizados por arbustos em 

distribuição esparsa ou em pequenos aglomerados formados principalmente por Byrsonima 

sp., Vernonia spp., Curatella sp. e Annona sp. Os cerrados possuem as mesmas gramíneas e 

arbustos encontrados nos campos secos, mas apresentam estrato arbustivo contínuo e 

uniforme que pode atingir 8m de altura. As formações florestais são áreas não inundáveis 

que agrupam as Florestas Estacionais Semi-decíduas e Cerradões. As Florestas Semi-

decíduas possuem dossel com até 20 m e sub-bosque denso, enquanto Cerradões atingem 

um dossel com até 15 metros, possuem menor densidade de árvores e sub-bosque mais 

aberto. As principais espécies arbóreas dessas formações são Anadenanthera sp., Protium 

sp., Tabebuia spp. Fagara spp. Macherium sp. e Hymenaea sp. No interior das formações 

florestais destacam-se os aglomerados da bromélia caraguatá (Bromelia balansae) e da 

palmeira acuri (Attalea phalerata) que podem dominar, em alguns locais, completamente o 

sub-bosque.  

Na área estudada, ocorre a criação extensiva de gado, em lotações de 0,25-0,35 bois 

por hectare, usando as formações naturais florestais ou os campos nativos, normalmente 

manejados com fogo (Santos et al. 2004). Atualmente, com intuito de aumentar a produção 
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bovina, observa-se um aumento da conversão de extensas áreas florestadas em áreas com 

pastagem exótica compostas por gramíneas africanas (Brachiaria decumen, B. brizantha e 

B. humidicola). Apesar dessa criação bovina, a área estudada pode ser entendida como uma 

extensa área contínua de habitat ainda em bom estado de conservação, onde os padrões e 

processos ecológicos se mantêm com grande integridade. Adicionalmente, a caça sobre os 

porcos nativos é rara, mas existe uma forte pressão de caça sobre os porcos introduzidos 

(Lourival e Fonseca 1997).  

 

Amostragem com armadilhas fotográficas 

Uma grade cobrindo cerca de 10.000 ha foi estabelecida com 60 pontos de 

amostragem. Cada ponto recebeu uma armadilha fotográfica digital (Tigrinus 

Equipamentos para Pesquisa, Brasil) durante 30 dias. Os pontos de amostragem foram 

alocados no interior de áreas florestadas e estavam distantes entre si aproximadamente 1,5-

2,0 km (Linkie et al. 2007). As armadilhas fotográficas foram alocadas em trilhas com 

evidências indiretas (rastros e fezes: Lima-Borges e Tomas 2004) de ungulados, estavam 

programadas para funcionar em período integral e marcar a data e horário de cada registro. 

Dez pontos de amostragem não foram monitorados, pois estavam inacessíveis devido à 

inundação ou tiveram falha da armadilha fotográfica durante o monitoramento. Por esse 

motivo, cinqüenta pontos foram amostrados entre março e maio de 2008 (estação chuvosa) 

e cinqüenta entre agosto e outubro de 2008 (estação seca), totalizando um esforço de 1.500 

armadilhas-dia em cada estação. 
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Caracterização do micro-habitat e da paisagem 

 Para caracterizar o micro-habitat, ao redor de cada armadilha fotográfica, foram 

estabelecidos dois transectos com 50 m para verificar a cobertura de arbustos em cada 

ponto de amostragem de ungulados. Sobre cada transecto foi avaliado, a cada 0,5 m, a 

presença ou ausência de categorias de arbustos (pequenos: até 0,1 m de altura; médios: 0,1-

0,5 m; grandes: 0,5-1,0 m; acuri e caraguatá). A presença do arbusto foi determinada se ele 

tocasse uma haste (0,1 m de diâmetro) que foi fixada a cada 0,5 m do transecto. A palmeira 

acuri e a bromélia caraguatá foram amostradas por serem estruturas chaves extremamente 

abundantes que servem como importantes recursos alimentares perenes para as espécies 

estudadas (Desbiez 2007; Lima-Borges e Tomas 2004). O acuri possui frutos grandes que 

estão disponíveis durante todo ano, e o caraguatá, além de prover potencial proteção anti-

predação (Medri e Mourão 2005), é consumido pelas três espécies de porcos estudados 

(Lima-Borges e Tomas 2004). A amostragem de vegetação foi realizada em maio e junho 

de 2008.  

Para caracterizar a paisagem, as áreas florestadas (Florestas Semi-decíduas + 

Cerradões), bem como áreas de cerrado, campos (campos alagáveis + não alagáveis) e 

corpos d’água (baías + salinas + vazantes) foram quantificadas utilizando uma imagem 

satélite LANDSAT TM com resolução de 20 m capturada em março de 2008. A imagem foi 

georeferenciada no programa Spring 4.3 (Instituto Nacional de Pesquisas Espaciais, Brasil), 

e em seguida, as formações vegetais encontradas foram classificadas. Essa classificação foi 

corrigida usando o mapa de vegetação com controle de campo provido por Rodela (2006) e 

por outros pontos de controle retirados em campo. Ao redor de cada ponto amostrado com 

armadilhas fotográficas foi criada uma área circular com 800 m de raio, formando uma área 
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de 200 ha. Dentro de cada área foi calculada a disponibilidade de cada tipo de formação 

vegetal.  

 

Período de atividade 

Considerei como registros independentes apenas aqueles com intervalo mínimo de 1 

hora entre fotografias no mesmo ponto de amostragem (Gómez et al. 2005). A análise do 

padrão de atividade foi realizada com estatística circular (Zar 1999) disponível no programa 

Oriana 2.0 (Kovach Computing Services, Wales, Reino Unido). Verifiquei se a atividade de 

cada espécie foi aleatória ao longo das horas do dia através do Teste de Rayleigh. Comparei 

a atividade entre as duas estações dentro de cada espécie e entre as espécies utilizando o 

teste U2 de Watson. O teste de Watson é um prova não paramétrica que verifica diferenças 

na distribuição de freqüências de dois grupos de dados medidos em escala circular (Zar 

1999). Utilizei um teste não paramétrico, pois os padrões de atividade não possuíam 

distribuição normal Von Mises, e o teste de Watson é o mais indicado para distribuições 

bimodais (Stephen 1969).  

 

Uso do habitat 

A estimativa da probabilidade de ocupação foi usada como resgate do uso de habitat 

pelas espécies (Mackenzie et al. 2002). Para evitar possíveis erros de estimativa causados 

pela impossibilidade de distinção entre ausência e não detecção de uma espécie em 

determinado local (Mackenzie et al. 2002, 2005), não foram utilizadas análises de regressão 

logística com dados de presença - ausência (Gu e Swihart 2004). O método de estimativa da 

probabilidade de ocupação foi baseado nas mesmas premissas encontradas em modelos de 

captura-marcação-recaptura de populações fechadas (Mackenzie et al. 2002). Por isso, a 
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amostragem foi curta (< 3 meses) em relação à longevidade das espécies estudadas (Linkie 

et al. 2007), e o distanciamento entre pontos amostrais (1,5-2,0 km), para garantia de 

independência, foi proporcional àqueles usados em estudos com espécies com áreas de vida 

muito maiores (e.g. tigres; Linkie et al. 2006, 2008).  

Para cada ponto de amostragem de ungulados, a probabilidade de ocupação para 

cada espécie foi calculada usando um histórico de detecção (1) ou não detecção (0), 

provido pelo monitoramento com armadilhas fotográficas. Os 30 dias de amostragem com 

as armadilhas foram divididos em 6 ocasiões de amostragem compostas por 5 dias (Linkie 

et al. 2007, 2008). O histórico de detecção – não detecção de cada ponto amostrado (e.g. 

010110) foi inserido no Programa Presence 2.2 (Proteus Wildlife Research Consultans, 

Nova Zelândia), junto com suas respectivas co-variáveis de habitat. Foram criados dois 

conjuntos de modelos para cada espécie em cada estação (Baldwin e Bender 2008; Linkie 

et al. 2008): modelos de ocupação do micro-habitat, que incluíram como co-variáveis a 

cobertura (%) das diferentes categorias de arbustos; e modelos de ocupação da paisagem, 

que incluíram a disponibilidade (%) das diferentes formações vegetais. Foram gerados 

modelos em que a probabilidade de ocupação e detecção foram ou não influenciados por 

cada co-variável ou combinações delas (Mackenzie et al. 2005, 2006). Co-variáveis auto-

correlacionadas, baseado no teste de correlação de Pearson, não foram inseridas dentro de 

um mesmo modelo influenciando o mesmo parâmetro (probabilidade de ocupação ou 

detecção). O Critério de Informação de Akaike (CIA) foi utilizado para classificar os 

modelos (Burnham e Anderson 2002). O CIA classifica os melhores modelos por máxima 

verossimilhança, favorecendo modelos que combinem um bom ajuste aos dados coletados, 

com uma alta parcimônia (menor número de co-variáveis inseridas). Para garantir robustez 

na inferência trazida pelos modelos, verifiquei se os melhores classificados foram realistas, 
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segundo Mackenzie et al. (2006), acessando o ajuste e a dispersão do modelo em relação 

aos dados coletados. Um bom ajuste foi aceito quando os resultados estimados pelo modelo 

não diferiram, segundo qui-quadrado (χ²), dos dados coletados, enquanto que uma 

dispersão adequada foi aceita se c ~ 1, onde [c = χ² modelo i / χ² médio dos modelos], 

através de um procedimento de bootstrap com 1000 sorteios. Realizei interpretações 

gráficas dos melhores modelos de explicação da ocupação de cada espécie (probabilidade 

de ocupação X co-variável explicativa) para verificar a direção, precisão e a magnitude do 

efeito. 

 

Estimativa do tamanho de grupo, densidade e biomassa 

A abundância de cada espécie foi calculada utilizando amostragens repetidas de 

detecção/não detecção proposta pelo modelo de Royle e Nichols (2003) quando indivíduos 

são registrados, mas não podem ser reconhecidos. O modelo está disponível no programa 

PRESENCE. Este modelo foi derivado de Mackenzie et al. (2002), que buscou corrigir 

amostragens que possuem probabilidade de detecção < 1, e incorpora a heterogeneidade na 

probabilidade de detecção entre locais amostrados (Zhou e Griffiths 2007). Além disso, o 

modelo proposto por Royle e Nichols (2003) assume que a abundância é o principal fator 

que traz heterogeneidade na probabilidade de detecção, similarmente ao clássicos modelos 

de capura-marcação-recaptura (Norris e Pollock 1996) e assume que a distribuição da 

abundância (N) entre os pontos segue uma distribuição Poisson: [f(Ni) = e – λ * λNi / Ni!], 

onde Ni é igual ao número de indivíduos no local i e λ é a média da distribuição de N. 

Nessa análise utilizei apenas informações coletadas na estação cheia. Os parâmetros 

estimados por esse modelo foram: (1) a probabilidade de um local estar ocupado por 

determinada espécie (Ψ); (2) a probabilidade de detectar qualquer indivíduo num 
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determinado local (p); (3) a probabilidade de detectar um determinado indivíduo num 

determinado local (r); (4) a média de indivíduos presentes por local (λ); e (5) a abundância 

total (Nt) considerando todos os pontos amostrados. Como as espécies estudadas vivem em 

grupos, o Nt corresponde à estimativa da abundância de grupos. Por isso, multipliquei o Nt 

pelo tamanho médio de grupo (TMG) observado na área de estudo para estimar a 

abundância de indivíduos. Em todas as visualizações de porcos feitas durante a instalação 

das armadilhas fotográficas, escolha de locais de amostragem e caracterização da 

vegetação, a espécie e o tamanho do grupo foi anotada. Devido ao grande tamanho do 

grupo e a baixa coesão dos indivíduos dentro do mesmo grupo, só foram consideradas 

visualizações em áreas abertas, quando a contagem de todos os indivíduos pôde ser feita 

com segurança. 

A densidade foi calculada dividindo a abundância de indivíduos (N*TMG) pela área 

de efetiva amostragem. A área de efetiva amostragem foi calculada considerando a área do 

mínimo polígono convexo coberta pelos locais amostrados pelas armadilhas fotográficas, 

adicionada de uma área tampão ao redor da área de amostragem (Di Bitetti et al. 2006; 

Soisalo e Cavalcanti 2006). Utilizei o raio (R) do tamanho médio da área de vida de cada 

espécie para calcular a área tampão. Informações sobre a área de vida para as espécies na 

área de estudo não foram disponíveis e por isso utilizei valores encontrados na bibliografia. 

O R foi calculado considerando áreas de vida circulares: [R = √(A / π)], o melhor estimador 

da área tampão e da área de ação de uma espécie (Di Ditetti et al. 2006; Soisalo e 

Cavalcanti 2006). No cálculo da estimativa de densidade, assumi que todos os animais 

dentro da grade de armadilhas fotográficas tiveram chance de serem registrados e que 

animais registrados num local não foram registrados em outro. Por esse motivo, o 

espaçamento entre armadilhas (1,5-2 km) foi superior ao raio de ação das espécies 
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estudadas (Karanth 1995; Linkie et al. 2006). A premissa de população fechada foi 

garantida pelo curto período de amostragem (< 3 meses) em relação à longevidade das 

espécies estudadas (Karanth, 1995; Linkie et al. 2006). A biomassa disponível foi calculada 

multiplicando a densidade de indivíduos pelo peso médio da espécie encontrado na 

bibliografia. 

 

Resultados 

 

Ungulados registrados 

Num esforço de 3000 armadilhas-dia, obtive 308 registros de catetos (Tayassu 

tajacu), 99 de queixadas (Tayassu pecari) e 219 de porcos ferais (Sus scrofa). Outros 

ungulados registrados foram antas Tapirus terrestris (169 registros), veados catingueiros 

Mazama gouazoupira (250), veados mateiros Mazama americana (88), veados campeiros 

Ozotoceros bezoarticus (2) e cervos-do-pantanal Blastoceros dichotomus (1).  

 

Uso temporal do habitat 

 Nenhuma das espécies de porcos apresentou mudanças no padrão de atividade entre 

a estação seca e a chuvosa (Teste U2 de Watson; p > 0,1 para três espécies), e por isso todos 

os registros da mesma espécie foram agrupados nas análises posteriores, independente do 

período de amostragem. As três espécies apresentaram concentração da atividade em algum 

período do dia (Teste de Raileigh; p < 0,001 para três espécies), com catetos e porcos ferais 

apresentando maior atividade crepuscular-noturna, e queixadas maior atividade diurna 

(Figura 1). Queixadas apresentaram padrão de atividade diferente do encontrado para 
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catetos (U2 
 = 0,605; p < 0,001) e porcos ferais (U2

 = 0,568; p < 0,001), mas não houve 

diferenças no padrão de atividade entre catetos e porcos ferais (U2
 = 0,1375; p > 0,1). 

 

Uso espacial do habitat 

A cobertura de arbustos pequenos foi positivamente correlacionada com a de 

arbustos médios (r = 0,76), assim como a de arbustos pequenos e de arbustos grandes (r = 

0,64) e de arbustos médios e arbustos grandes (r = 0,82). A disponibilidade de florestas e de 

campos foram negativamente correlacionadas (r = - 0,89), assim como a de cerrados e de 

água (r = -0,61).   

Os modelos sugeriram que a espécie que mais amplamente ocupou a paisagem nas 

duas estações foi o cateto (~75%), seguido do porco doméstico (~58%) e do queixada (18% 

na estação chuvosa e 27% na estação seca) (Tabela 1). Na escala da paisagem, catetos e 

porcos ferais mantiveram taxas médias de ocupação relativamente constantes entre as 

estações, enquanto queixadas ocuparam uma maior proporção da paisagem durante a 

estação seca (37%) em relação à estação chuvosa (18%). Na escala do micro habitat, 

catetos e queixadas mantiveram taxas médias de ocupação constantes entre as estações, 

enquanto o porco doméstico apresentou maiores taxas médias de ocupação na estação seca 

(76%) quando comparado com a estação chuvosa (59%). 

 No uso da paisagem, catetos ocuparam principalmente áreas florestadas nas duas 

estações amostradas (Tabela 1, Figura 2a), enquanto as queixadas evitaram áreas 

florestadas nas duas estações (Figura 2a) e os porcos ferais ocuparam principalmente áreas 

com maior disponibilidade de água na estação chuvosa (Figura 2b) e evitaram áreas muito 

florestadas na estação seca (Figura 2c). No uso do micro-habitat, catetos mostraram taxas 

de ocupação constantes independente de qualquer co-variável testada durante a estação 
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chuvosa (Tabela 3). No entanto, durante a estação seca, eles ocuparam principalmente áreas 

com grande cobertura de arbustos médios (Figura 3a). Queixadas evitaram áreas com 

grande cobertura de caraguatá nas duas estações (Figura 3b,c). Porcos ferais ocuparam 

principalmente áreas com predomínio de acuri na estação seca (Figura 3d) e ocuparam 

principalmente áreas com alta cobertura de acuri e baixa de arbustos grandes na estação 

chuvosa (Figura 3e).  

 

Tamanho dos grupos, densidade e biomassa 

 Avistei catetos em grupos de 5 a 9 animais ( x  = 6; n = 18), enquanto as queixadas 

ocorreram em grupos de 33 a 88 indivíduos ( x  = 53; n = 18) e os porcos ferais em grupos 

de 4 a 12 indivíduos ( x  = 7,8; n = 22) (Tabela 3). Grupos de catetos ocorreram em maior 

densidade (0,68 grupos/km2) do que de porcos ferais (0,42 grupos/km2) e queixadas (0,07 

grupos/km2). No entanto, devido a diferenças no tamanho de grupo e no peso médio 

individual das espécies, catetos e queixadas ocorreram em densidades aproximadamente 

equivalentes em número de indivíduos (~4,1 ind./km2) e maiores em relação aos porcos 

ferais (3,04 ind./km2), mas as queixadas (154,2 kg/km2) ocorreram em maior biomassa, 

seguidas de porcos ferais (136 kg/km2) e catetos (83,1 kg / km2) (Tabela 3). 

 

Discussão 

 

Uso temporal do habitat 

 Os três porcos estudados foram ativos ao longo do dia e da noite, como previsto por 

van Shaik e Griffiths (1996), que postularam que grandes mamíferos herbívoros gastam 
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muito tempo no consumo de grandes quantidades de vegetais e tendem a ficar ativos ao 

longo de todo o dia. A atividade diurna é bem relatada para catetos (Gómez et al. 2005; 

Tobler 2008) e queixadas (Carrillo et al. 2002; Fragoso 1998; Gómez et al. 2005; Tobler 

2008) e a atividade noturna foi relatada para porcos ferais (Ilse e Hellgren 1995a). No 

entanto, enquanto queixadas e porcos ferais apresentaram padrões de atividade previstos em 

outros estudos, os catetos contrariaram as expectativas, apresentando atividade crepuscular-

noturna ao longo de todo ano. A atividade crepuscular-noturna só foi relatada para catetos 

nas áreas áridas do Texas, atribuídas às altas temperaturas do dia (Bigler 1974; Ilsen e 

Hellgren 1995a). No Pantanal, existem muitas áreas de vegetação aberta, as temperaturas 

são elevadas durante todo ano e, na estação chuvosa, as temperaturas podem alcançar mais 

de 40°C durante o dia. Por esse motivo, os catetos podem ter diminuído sua atividade 

durante as horas do dia, deslocando sua atividade para horários de maior conforto térmico, 

como já foi reportado para outros mamíferos (Mourão e Medri 2007; Oliveira-Santos et al. 

2009 no prelo). 

 

Uso espacial do habitat 

 As taxas médias de ocupação da paisagem e micro-habitat de catetos (~75%) no 

Pantanal foram equivalentes àquelas encontradas na Amazônia (~70%) (Tobler 2008). No 

entanto, no Pantanal, queixadas (~27%) apresentaram taxas médias de ocupação muito 

inferiores àquelas relatadas na Amazônia (~94%) (Tobler 2008). Porcos ferais 

apresentaram taxas médias de ocupação (~58%) menores que a dos catetos e muito maiores 

que a das queixadas, mostrando grande adaptação às condições ecológicas do Pantanal.   

 Catetos são animais tipicamente florestais (Judas e Henry 1999; Keuroghlian et al. 

2004; Sowls 1997) e os resultados desse estudo sugerem que catetos, na escala da 
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paisagem, ocuparam principalmente áreas florestadas nas duas estações estudadas. Espera-

se que frugívoros de médio e grande porte desloquem ou aumentem seu território em 

períodos de escassez de alimento, em busca de melhores sítios de alimentação (Carrillo et 

al. 2000; Fragoso 1998; Keuroghlian e Eaton 2008). No entanto, catetos são mais 

generalistas quanto ao uso do micro-habitat (Desbiez 2007; Gabor et al. 2001; Sowls 1997), 

e apresentam territórios estáveis sazonalmente (Kerouglhian et al. 2004), podendo até 

diminuí-los durante períodos de restrição alimentar (Ilse e Hellgren 1995b; Judas e Henry 

1999), concentrando sua atividade em locais com maior qualidade de alimentos. Essas 

informações suportam os resultados encontrados nesse estudo, onde catetos mantiveram 

constante as taxas de ocupação da paisagem e do micro-habitat entre estações. Ainda, 

enquanto os catetos foram generalistas no uso do micro-habitat durante a estação chuvosa 

(alta disponibilidade de alimentos), eles ocuparam principalmente áreas com maior 

disponibilidade de arbustos médios durante a estação seca (escassez de alimentos). Isto está 

coerente com os resultados de Desbiez (2007), que, trabalhando na mesma área, encontrou 

uma grande importância das folhas e fibras de arbustos na dieta de catetos durante a estação 

seca, em substituição aos frutos predominantes na estação chuvosa. 

 Queixadas ocuparam principalmente áreas com baixa disponibilidade de florestas 

nas duas estações estudadas, apesar de serem considerados de hábitos tipicamente florestais 

(Bodmer 1990; Carrillo et al. 2000; Fragoso 1998; Keuroghlian e Eaton 2008). No 

Pantanal, os queixadas podem ter se adaptado á forragear em áreas mais abertas, 

consumindo grandes quantidades de gramíneas ou a vegetação próxima aos corpos de água 

(Desbiez 2007). Como queixadas se deslocam principalmente em função da disponibilidade 

de frutos (Fragoso 1998; Keuroghlian  et al. 2008) e nas áreas abertas com vegetação 

arbustiva esparsa encontram-se frutos freqüentemente observados na dieta de queixadas 
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(Desbiez 2007), essas áreas podem ser importantes para espécie no Pantanal. Além disso, 

destaca-se a grande abundância de queixadas em áreas abertas do cerrado brasileiro 

(Jácomo 2004) e a preferência de habitats de transição entre mata e campos no Pantanal 

(Desbiez 2008). Adicionalmente, Carrillo et al. (2002) demonstraram que áreas de 

vegetação secundária ou áreas abertas costeiras podem ser selecionadas por queixadas, 

mesmo com amplas áreas de floresta primária disponíveis. 

 Queixadas demonstraram maiores taxas médias de ocupação da paisagem na estação 

seca em relação chuvosa, uma vez que indivíduos dessa espécie podem aumentar sua área 

de vida em até 80% durante a estação de escassez de alimentos (Carrillo et al. 2002; 

Fragoso 1998; Keuroghlian et al. 2004), ou mesmo formar sub-grupos para explorar 

distintas áreas e otimizar o forrageio (Castellanos 1983). Na escala do micro-habitat, as 

queixadas evitaram áreas com predomínio de caraguatá. Essas bromélias são espinhentas e 

formam extensos aglomerados que provavelmente dificultam o deslocamento e a 

manutenção da coesão de grandes grupos. 

 Porcos ferais ocuparam principalmente áreas alagadas durante a estação chuvosa. 

Porcos ferais são animais extremamente dependentes de corpos d’água (Zervanos e Naveh 

1988), pois possuem menor eficiência na retenção hídrica renal (Gabor et al. 1997) e menor 

condutância térmica (McNab 1970) quando comparado aos porcos nativos. Estudos têm 

demonstrado que as taxas de sobrevivência e recrutamento de porcos ferais estão 

positivamente relacionadas com a disponibilidade de água (Choquenot e Ruscoe 2003; 

Focardi et al. 2008). Adicionalmente, Desbiez (2007), na mesma área estudada, relata 

grande quantidade de vegetais aquáticos na dieta de porcos ferais, sendo comum encontrar 

seus vestígios ou vê-los forrageando e termo-regulando na beira dos corpos d’água 

(observação pessoal). Durante a estação seca, os porcos monteiros ocuparam 
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principalmente áreas mais abertas. Espera-se que esses animais busquem habitats mais 

abertos (Gabor et al. 2001) devido seu o hábito pastejador (Ilse e Hellgren 1995a). Desbiez 

(2007) corrobora esses resultados, indicando a preferência no uso de habitats abertos, a 

maior densidade de indivíduos em áreas abertas e a grande importância das gramíneas na 

dieta dessa espécie no Pantanal.   

 Ao contrário dos queixadas, porcos monteiros mantiveram constantes suas taxas 

médias de ocupação da paisagem, mais aumentaram a taxas médias de ocupação do micro-

habitat na estação seca. Provavelmente, porcos monteiros devem ter suas áreas de vida com 

dimensões constantes entre estações, e durante a época de escassez de alimentos, podem 

aumentar sua movimentação, usando com maior intensidade e generalidade os recursos 

disponíveis (Gabor et al. 2001). Nesse estudo, porcos ferais foram extremamente 

relacionados às áreas com grande disponibilidade de acuri em ambas as estações. Acuris 

são palmeiras com frutos grandes que frutificam o ano todo, principalmente na estação 

chuvosa, e fornecem um importante recurso perene para alimentação da fauna silvestre 

(Desbiez 2007). Existe uma forte relação entre ungulados sul-americanos e as palmeiras, no 

que diz respeito à dieta e os padrões de movimentação (Bodmer 1990; Fragoso 1998; 

Galleti et al. 2000; Keuroghlian e Eaton 2008). Os porcos ferais introduzidos parecem ter 

se adaptado à frugivoria (Loggins 2002; Sierra 2001), sendo o principal consumidor de 

sementes de acuri dentre os porcos estudados (Desbiez 2007). Apesar da alta ocupação de 

áreas com acuri, encontrei leves diferenças entre as estações amostradas. Durante a estação 

chuvosa, os porcos ferais ocuparam principalmente áreas com predomínio de acuri, 

independente da abundância dos outros arbustos. Na estação seca, também houve seleção 

de áreas com predomínio de acuri, mas a ocupação foi maior em áreas que possuíram 

também baixa cobertura de arbustos. Áreas como essas são localmente conhecidas como 
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acurizais, que são florestas com sub-bosque aberto e com mono-dominância de palmeiras 

acuri. As palmeiras normalmente são mais procuradas em períodos de escassez de 

alimentos (Keuroghlian e Eaton 2008), e a seleção de acurizais na estação seca pode 

aumentar a chance de encontro com as sementes disponíveis. 

 

Tamanho dos grupos, densidade e biomassa 

 O método utilizado para estimar a densidade dos porcos nesse estudo se mostrou 

bastante adequado, pois Desbiez (2007), na mesma área, utilizando o tradicional método de 

transecção em linha, obteve estimativas de densidade muito similares às encontradas nesse 

estudo. A técnica utilizada foi rápida (<3 meses) e necessitou de um pequeno esforço de 

campo quando comparado a Desbiez (2007). Desbiez (2007) percorreu cerca de 2.200 km 

durante 2 anos para obter resultados similares. Além disso, a similaridade dos resultados 

obtidos com os encontrados por uma técnica independente na mesma área, credencia o uso 

desse método em futuros levantamentos de abundância populacional de mamíferos 

esquivos, raros, noturnos ou que apresentem outras características que dificultem sua 

visualização.  

 O tamanho médio dos grupos, a densidade e a biomassa de catetos e queixadas no 

Pantanal foram similares àquelas encontradas ao longo de sua área de distribuição 

geográfica (Tabela 4). No geral, pode se observar um padrão de maior tamanho de grupo, 

densidade e biomassa próximo ao centro de distribuição geográfica (Amazônia e Cerrado) 

com decréscimo para suas bordas (Chaco e Texas). Tamanhos de grupos, densidades e 

biomassas mais baixas normalmente foram encontrados em áreas com moderada e alta 

pressão de caça ou nos extremos da distribuição geográfica dessas duas espécies (Tabela 4).  
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 Porcos monteiros apresentaram biomassa intermediária e densidade mais baixa que 

a encontrada nos porcos nativos, mas a densidade e o tamanho médio dos grupos são 

compatíveis com os valores disponíveis na literatura (Tabela 4). No Pantanal, os porcos 

ferais têm sido sujeitos a uma forte pressão de caça (Lourival e Fonseca 1997), e suas 

densidades podem estar controladas em níveis mais baixos que a capacidade suporte do 

ambiente, como ocorre com os porcos nativos em outras regiões (Peres 1996, 2001). Além 

disso, a área estudada possui uma sazonalidade muito marcada quanto à disponibilidade de 

água, apresentando poucos corpos d’água permanentes durante a seca. Essa escassez de 

água pode ser outra força controladora da abundância populacional, diminuindo a 

sobrevivência e recrutamento dos porcos ferais na região.  

 

Partição de recursos e a coexistência entre porcos nativos e porcos introduzidos 

Apesar das similaridades na dieta relatada entre porcos nativos e porcos ferais no 

Pantanal (Desbiez 2007), o presente estudo revelou padrões distintos de atividade e uso de 

habitat entre as espécies estudadas. Possíveis relações competitivas podem ser relaxadas 

com a diferenciação de uma dimensão do nicho, quando existe forte sobreposição em outra 

(Schoener 1974). Catetos e porcos monteiros tiveram alta sobreposição no período de 

atividade (crepuscular-noturnos), mas demonstraram padrões de uso da paisagem inversos, 

onde catetos ocuparam principalmente áreas florestadas e porcos ferais, na estação seca, 

áreas com matriz aberta e, na estação chuvosa, áreas com grande disponibilidade de corpos 

d’água. Resultados similares foram encontrados em estudos de ecologia comparativa entre 

catetos e porcos ferais introduzidos, em que ambas as espécies tiveram alta sobreposição no 

período de atividade (76%) e na dieta (75%), mas com catetos selecionando áreas mais 

florestadas e porcos ferais áreas mais abertas (Gabor et al. 2001; Ilse e Hellgren 1995b) 
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Adicionalmente, no uso do micro-habitat, porcos ferais ocuparam principalmente áreas com 

predomínio de acuri, enquanto catetos foram mais generalistas ou ocuparam 

majoritariamente áreas com grande abundância de arbustos médios. Queixadas ocuparam 

principalmente áreas com menor disponibilidade de florestas durante ambas estações, o que 

poderia trazer, durante a estação seca, sobreposição no uso da paisagem com porcos 

monteiros. No entanto, queixadas foram fortemente diurnos enquanto porcos ferais foram 

crepuscular-noturnos, e no uso do micro-habitat, queixadas não ocuparam intensamente 

áreas com predomínio de acuri como fizeram os porcos ferais.  

Nossos resultados não esclarecem se os distintos padrões encontrados são 

decorrentes de competição ou de uma divergência ecológica anterior. No entanto, a partição 

no uso temporal e espacial do habitat, bem como a manutenção do tamanho dos grupos, das 

densidades e da biomassa dos porcos nativos em níveis equivalentes ao encontrado em 

outras áreas sem porcos ferais e com baixa pressão de caça indicam um potencial de 

coexistência em longo prazo com baixas interações competitivas com o porco invasor.   
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(a) Tayassu tajacu (n = 308) (b) Tayassu pecari (n = 99)

(c) Sus scrofa (n = 219)

 

Figura 1. Padrão de atividade de três espécies de porcos no Pantanal entre março e outubro 

de 2008. (a) cateto (Tayassu tajacu), (b) queixada (Tayassu pecari) e (c) porco doméstico 

(Sus scrofa). As barras correspondem a proporção de registros (%) feitos a cada hora do 

dia, enquanto o vetor de cada gráfico corresponde a média circular e o intervalo de 

confiança (95%) de concentração dos registros de cada espécie. n = número de registros. 
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Figura 2. Probabilidade de ocupação do habitat por porcos em relação a(s) co-variável(is) 

da paisagem, segundo o “melhor modelo” classificado pelo Critério de Informação de 

Akaike. As barras verticais correspondem ao erro padrão das estimativas de ocupação em 

cada local amostrado (n = 50). (a) Catetos (Tayassu tajacu) e queixadas (Tayassu pecari) 

em ambas estações, (b) porcos ferais (Sus scrofa) na estação seca e (c) porcos ferais (Sus 

scrofa) na estação chuvosa. Os dados foram coletados no Pantanal entre março e outubro de 

2008. 
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Figura 3. Probabilidade de ocupação do habitat por espécies de porcos em relação a(s) co-

variável(is) de micro-habitat (cobertura de arbustos), segundo o “melhor modelo” 

classificado pelo Critério de Informação de Akaike. As barras verticais correspondem ao 

erro padrão das estimativas de ocupação em cada local amostrado (n = 50). (a) Catetos 

Tayassu tajacu na estação seca, (b) queixadas Tayassu pecari na estação seca, (c) 

queixadas Tayassu pecari na estação chuvosa, (d) pocos ferais Sus scrofta na estação seca e 

(e) pocos ferais Sus scrofta na estação chuvosa. Tayassu tajacu apresentou taxas de 

ocupação independentes da disponibilidade de arbustos na estação chuvosa. Os dados 

foram coletados no Pantanal entre março e outubro de 2008. 
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Tabela 1. “Melhores modelos” na escala da paisagem, e a probabilidade de ocupação (Ψ) e 

detecção (p) estimada para cada espécie de ungulado no Pantanal da Nhecolândia, entre 

março e outubro de 2008. As co-variáveis utilizadas nos modelos foram: disponibilidade de 

florestas (flo), cerrados (cer), campos (cam), e água. 

Espécie  Modelos Estação ∆ CIA CIA  
peso K Ψ média 

(±SE) 
p médio 
(±SE) 

Valor de máxima 
verossimilhança 

Tayassu tajacu Ψ(flo) p(cer) Chuva 0,00 0,13 2 0,75 (0,07) 0,35 (0,04) 1,00 
 Ψ(flo) p(.)  0,05 0,10 2 0,74 (0,07) 0,35 (0,04) 0,78 
 Ψ(flo) p(cam)  0,06 0,09 2 0,73 (0,07) 0,36 (0,03) 0,74 
 Ψ(flo) p(.) Seca 0,00 0,11 2 0,64 (0,07) 0,36 (0,04) 1,00 
 Ψ(flo) p(cer)  0,14 0,10 2 0,64 (0,07) 0,37 (0,04) 0,93 
 Ψ(flo) p(cam)  0,57 0,08 2 0,64 (0,07) 0,37 (0,04) 0,75 
Tayassu pecari Ψ(flo) p(cer) Chuva 0,00 0,19 2 0,18 (0,05) 0,30 (0,07) 1,00 
 Ψ(flo) p(.)  0,37  0,15 2 0,18 (0,05) 0,29 (0,07) 0,83 
 Ψ(flo) p(cam)  0,69 0,13 2 0,18 (0,05) 0,32 (0,07) 0,70 
 Ψ(flo) p(cer) Seca 0,00 0,12 2 0,37 (0,06) 0,32 (0,05) 1,00 
 Ψ(flo) p(.)  0,45 0,09 2 0,37 (0,07) 0,32 (0,05) 0,79 
 Ψ(água) p(.)  0,53 0,09 2 0,37 (0,06) 0,32 (0,05) 0,76 
Sus scrofa Ψ (água) p(flo) Chuva 0,00 0,19 2 0,57 (0,07) 0,32 (0,04) 1,00 
 Ψ(cam) p(flo)  0,04 0,18 2 0,58 (0,08) 0,31 (0,04) 0,95 
 Ψ(flo) p(flo)  0,27 0,16 2 0,58 (0,09) 0,31 (0,04) 0,87 
 Ψ(flo) p(flo) Seca 0,00 0,20 2 0,59 (0,10) 0,32 (0,04) 1,00 
 Ψ(flo cer) p(flo)  0,62 0,15 3 0,59 (0,10) 0,33 (0,05) 0,73 
 Ψ(flo cer) p(flo cer)  0,71 0,14 4 0.60 (0,11) 0,32 (0,05) 0,70 

Nota: (Ψ) é a probabilidade de um local estar ocupado por determinada espécie e (p) é a 
probabilidade de detectar a espécie durante uma ocasião de amostragem. O modelo Ψ(.)p(.) 
assume que a probabilidade de ocupação e detecção são constantes ao longo dos locais 
amostrados. K é o número de parâmetros no modelo. ∆ CIA é a diferença nos valores de 
CIA entre cada modelo e o modelo com menor valor de CIA. A máxima verossimilhança é 
um valor classificatório que privilegia modelos com melhor ajuste aos dados coletados e 
maior parcimônia (menor número de parâmetros). Outros modelos, incluindo outras co-
variáveis, apresentaram baixos valores de máxima verossimilhança e por isso não foram 
apresentados. Os modelos apresentados acima foram verificados quanto ao ajuste, não 
diferindo dos dados coletados (p > 0.20), e apresentaram dispersões similares ao 
encontrado nos dados coletados (c ~ 1). 
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Tabela 2. “Melhores modelos” na escala de micro-habitat, e a probabilidade de ocupação 

(Ψ) e detecção (p) estimada para cada espécie de ungulado no Pantanal da Nhecolândia, 

entre março e outubro de 2008. As co-variáveis utilizadas nos modelos foram: 

disponibilidade de acuri (acu), caraguatá (car), arbustos pequenos (> 0,1 m de altura) (ap), 

arbustos médios (0,1 – 0,5 m) (am) e arbustos grandes (0,5 – 1,0 m) (ag). 

Espécie  Modelos Estação ∆ CIA CIA  
peso K Ψ média 

(±SE) 
p médio 
(±SE) 

Valor de máxima 
verossimilhança

Tayassu tajacu Ψ(.) p(.) Chuva 0,00 0,20 2 0,75 (0,07) 0,35 (0,03) 1,00 
 Ψ(.) p(car)  0,47 0,15 2 0,74 (0,07) 0,39 (0,03) 0,79 
 Ψ(.) p(ap)  0,78 0,13 2 0,74 (0,07) 0,37 (0,03) 0,71 
 Ψ(ag) p(ap) Seca 0,00 0.21 3 0,74 (0,07) 0.34 (0,03) 1,00 
 Ψ(ag acu) p(ap)  0,32 0.17 4 0,74 (0.08) 0.32 (0,04) 0.85 
 Ψ(ag acu) p(ap acu)  0,62 0.15 2 0,77 (0,06) 0,35 (0,03) 0.73 
Tayassu pecari Ψ(car) p(am) Chuva 0,00 0,19 2 0,32 (0,07) 0,19 (0,03) 1,00 
 Ψ(acu) p(am)  0,27 0,16 2 0,32 (0,08) 0,19 (0,03) 0,87 
 Ψ(ag) p(car)  1,22 0,11 2 0,26 (0,05) 0,24 (0,04) 0,58 
 Ψ(car) p(ap) Seca 0,00 0,20 2 0,35 (0,05) 0,30 (0,05) 1,00 
 Ψ(car) p(ap acu)  1,29 0,10 3 0,35 (0,05) 0,30 (0,07) 0,52 
 Ψ(car) p(acu)  1,33 0,10 2 0,34 (0,05) 0,34 (0,04) 0,51 
Sus scrofa Ψ (acu ag) p(ap car acu) Chuva 0,00 0,35 5 0,59 (0,11) 0,30 (0,06) 1,00 
 Ψ (acu ag) p(ap acu)  0,44 0,28 4 0,59 (0,10) 0,29 (0,06) 0,80 
 Ψ (acu am) p(ap car acu)  1,23 0,19 5 0,59 (0,11) 0,29 (0,06) 0,54 
 Ψ (acu) p(acu car ap) Seca 0,00 0,40 4 0,76 (0,08) 0,24 (0,05) 1,00 
 Ψ (ap) p(acu car ap)  1,74 0,16 4 0,89 (0,08) 0,23 (0,04) 0,42 
 Ψ (acu ap) p(acu car ap)  1,92 0,15 5 0,71 (0,20) 0,25 (0,06) 0,38 

Nota: (Ψ) é a probabilidade de um local estar ocupado por determinada espécie e (p) é a 
probabilidade de detectar a espécie durante uma ocasião de amostragem. O modelo Ψ(.)p(.) 
assume que a probabilidade de ocupação e detecção são constantes ao longo dos locais 
amostrados. K é o número de parâmetros no modelo. ∆ CIA é a diferença nos valores de 
CIA entre cada modelo e o modelo com menor valor de CIA. A máxima verossimilhança é 
um valor classificatório que privilegia modelos com melhor ajuste aos dados coletados e 
maior parcimônia (menor número de parâmetros). Outros modelos, incluindo outras co-
variáveis, apresentaram baixos valores de máxima verossimilhança e por isso não foram 
apresentados. Os modelos apresentados acima foram verificados quanto ao ajuste, não 
diferindo dos dados coletados (p > 0.20), e apresentaram dispersões similares ao 
encontrado nos dados coletados (c ~ 1). 
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Tabela 3. Estimativa de densidade de três espécies de porcos no Pantanal da Nhecolândia, entre março e maio de 2008, utilizando a 

técnica de amostragens repetidas de presença / ausência proposta pelo modelo de Royle e Nichols (2003). Parâmetros estimados pelo 

modelo: Ψ = Proporção média de locais ocupados por cada espécie, r = probabilidade média de registro de um indivíduo em cada local 

amostrado e λ = número médio de indivíduos capturados em cada local. R = raio da área de vida média. 

Espécies Ψ r λ 

Abundância 

(±EP) 

Área de 

amostragem 

(km²) 

Área de efetiva 

amostragem 

(km²) 

n° de 

grupos / 

km² (±EP) 

Tamanho 

médio de 

grupo 

n° de 

indivíduos / 

km² (±EP) 

Peso 

médio 

(kg)** 

Biomassa 

(Kg / km²) 

R 

(km) 

Área de 

vida média 

(km2)* 

Tayassu tajacu 0,73 0,14 1,33 65,27 (25,3) 67 95,40 0,68 (0.27) 6 4,16 (1,61) 20 83.1 0,74 1.7 

Tayassu pecari 0,2 0,25 0,22 10,91 (4,23) 67 147,87 0,07 (0.03) 55 4,06 (1,57) 38 154,2 2,19 15 

Sus scrofa 0,6 0,24 0,93 45,51 (10,69) 67 113,69 0,40 (0.09) 7,6 3,04 (0,71) 46 139,9 1,26 5 

* Tamanho médio de área de vida foi baseado em estudos realizados no Pantanal e Cerrado ou nas adjacências de Floresta Semi-

decídua durante a estação chuvosa: Tayassu tajacu (Keuroghlian et al. 2004), Tayassu pecari (Jácomo, 2004; Keuroghlian et al., 2004) 

e Sus scrofa (U. Piovezan, comunicação pessoal - na mesma área de estudo). 

** Peso médio foi baseado em estudos realizados no Pantanal e Cerrado: Tayassu tajacu (Arnaud 2008), Tayassu pecari (Jácomo 

2004) e Sus scrofa (Lourival e Fonseca 1997 - na mesma área de estudo). 
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Tabela 4. Estimativas de tamanho de grupo (número de indivíduos), densidade e biomassa 
ao longo da área de distribuição geográfica de catetos (Tayassu tajacu) e queixadas 
(Tayassu pecari), bem como estimativas disponíveis para porcos ferais (Sus scrofa), na 
ausência (A) ou presença (P) de pressão de caça.   

Espécie / Local Referencia 

Tamanho 
médio de 

grupo  
Densidade 
(ind. / km²) 

Bimoassa 
(Kg / km²) Caça 

Tayassu tajacu      
Chaco Taber et al. (1994) 6,7   A 
Chaco Altrichter (2005) 5,4 0,91  A 
Chaco Altrichter (2005) 5,4 0,62  P 
Mata Atlântica Keuroghlian et al. (2004) 8,8 4,5-9,3  A 
Amazônia Peres e Palácios (2007) 5 7  A 
Amazônia Peres e Palácios (2007) 5 4,5  P 
Amazônia Peres (1996) 5 9-12  A 
Amazônia Peres (1996) 5 1-9  P 
Amazônia Peres e Nascimento (2006) 4 8 130 A 
Amazônia Peres e Nascimento (2006) 3 1 17 P 
América Central Judas e Henry (1999) 9   A 
México Naranjo e Bodmer (2007)  1,5  P 
México Naranjo e Bodmer (2007)  1,2  A 
Texas Ilse e Hellgren (1995b) 5 2 43 A 
Texas Bigler (1974) 8,1   A 
Pantanal Esse estudo 6 4,16 83,1 A 
Tayassu pecari      
Chaco Altrichter (2005) 23,2 1  A 
Chaco Altrichter (2005) 23,2 0,33  P 
Mata Atlântica Keuroghlian et al. (2004) 41,7 2,8-8,9  A 
Cerrado Jácomo (2004) 88   A 
Amazônia Fragoso (1998) 50-130 1,4-8,1  A 
Amazônia Bodmer  et al. (1988)  1,3  P 
Amazônia Peres e Nascimento (2006) 150 5,9 185 A 
Amazônia  Robinson e Redford (1986)  4,9  A 
Amazônia Peres e Palácios (2007)  8  A 
Amazônia Peres e Palácios (2007)  0,1-3  P 
Amazônia Peres (1996) 70-260   A 
América Central Carrillo et al. (2002) 200   A 
México Naranjo e Bodmer (2007)  7,9  A 
México Naranjo e Bodmer (2007)  1,1  P 
Pantanal Esse estudo 55 4,06 154,2 A 
Sus scrofa      
Texas Ilse e Hellgren (1995b)  9,5 560 P 
Texas Gabor et al. (2001)  5,5  P 
Texas Gabor et al. (1999) 4 1,2-1,7  P 
Pantanal Esse estudo 7,6 3,04 136,8 A 
 


