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Resumo

Mudancas na estrutura da paisagem podem ter efeitos a curto, médio e longo prazos na
estrutura de comunidades. Contudo, devido a falta de dados temporais, os impactos de
longo prazo séo geralmente investigados com menos frequéncia do que os impactos de
curto prazo. Em &reas urbanas, € esperado um débito de extingdo para muitos grupos
taxondmicos, devido a conversdo de ecossistemas naturais em areas antropizadas. No
presente estudo, avaliamos se a riqueza e dissimilaridade de assembleias de aves na
cidade de Campo Grande, Mato Grosso do Sul, séo explicadas pela composic¢do da
paisagem atual, pela composicao da paisagem no passado ou se por uma combinacédo da
composicao da paisagem no passado e no presente. Amostramos as aves em 61
hexagonos de 16 ha, nos meses de fevereiro a margo em 2016. Além disso, medimos a
porcentagem de floresta nativa e de infraestrutura urbana para trés periodos distintos
(1985, 2000 e 2016). Encontramos um total de 6151 individuos de 120 espécies de aves
nos 61 hexagonos amostrados. Enquanto a riqueza de espécies de aves foi explicada
pela porcentagem de areas urbanas em 2000, a dissimilaridade de espécies foi explicada
pela combinacao da porcentagem de floresta nativa em 2000 e da porcentagem de
infraestrutura urbana em 2016. Nossos resultados sugerem que possivelmente haja um
débito de extingdo a ser pago na cidade, e que areas com maiores quantidades de
floresta sdo mais dissimilares em relacdo as areas urbanas. A protecdo e restauracdo de
areas com cobertura de vegetacdo nativa podem impedir o pagamento desse débito na
cidade de Campo Grande.

Palavras-chave: urbanizacao, riqueza de espécies, composicao de espécies, respostas

com atraso, débito de extin¢do



Abstract

Changes in landscape structure can have short, medium and long-term effects on
community structure. However, due to the lack of temporal data, long-term impacts are
generally investigated less frequently than short-term impacts. In urban areas, a debt of
extinction is expected for many taxonomic groups, due to the conversion of natural
ecosystems into anthropized areas. In the present study, we evaluated whether the
richness and dissimilarity of bird assemblages in the city of Campo Grande, Mato
Grosso do Sul, are explained by the composition of the current landscape, by the
composition of the landscape in the past, or by a combination of the composition of the
landscape in the past and in the present. We sampled birds in 61 hexagons of 16 ha, in
the months of February to March in 2016. In addition, we measured the percentage of
native forest and urban infrastructure for three different periods (1985, 2000 and 2016).
We found a total of 6151 individuals of 120 bird species in the 61 hexagons sampled.
While bird species richness was explained by the percentage of urban areas in 2000,
species dissimilarity was explained by the combination of the percentage of native
forest in 2000 and the percentage of urban infrastructure in 2016. Our results suggest
that there is possibly an extinction debt to be paid in the city, and that areas with greater
amounts of forest are more dissimilar to urban areas. The protection and restoration of
areas with native vegetation cover may prevent the payment of this debt in the city of
Campo Grande.

Keywords: urbanization, species richness, species composition, time-lagged responses,

extinction debt



Introducéo

Os seres humanos sdo responsaveis por profundas alteragdes nos ecossistemas nos
altimos milénios (Ellis et al. 2010, Dirzo et al. 2014). Essas mudancas de uso e
cobertura do solo se intensificaram nas Gltimas décadas, especialmente para a produgédo
de bens e servicos (Vitousek et al. 1997). A conversao de habitats naturais em areas
antropizadas € reconhecida como a maior ameaca a conservacao da biodiversidade
(Watson et al. 2016). Essas paisagens modificadas pelo homem s&o caracterizadas por
remanescentes de vegetacdo nativa de diferentes tamanhos permeados por diversos tipos
de matriz, tais como areas de agricultura, pastos e areas urbanas (Brook et al. 2008).
Essas mudancas na escala da paisagem podem provocar profundas alteragcdes nas
comunidades bioldgicas, determinando quais espécies sdo capazes de persistir na
paisagem. Por exemplo, alguns organismos podem ser extintos localmente devido ao
aumento do efeito de borda, que afeta especialmente as menores manchas de habitat
(Banks-Leite et al. 2010). Além disso, uma vez que diferentes tipos de matriz oferecem
variados graus de resisténcia a dispersdo (Prevedello & Vieira 2010), pode haver uma
auséncia de efeito-resgate nos remanescentes imersos em matrizes menos permeaveis.
Por outro lado, a regeneracdo da vegetacdo natural pode favorecer a recolonizacéo de
manchas por espécies que ja tinham sido extintas, devido ao aumento das taxas de
imigracdo através da paisagem (Hanski 2000).

As comunidades impactadas podem responder imediatamente a essas mudancas
ambientais (Stouffer et al. 2009), como podem também exibir uma dinamica transitoria,
onde extin¢des lentas e imigracao atrasam a chegada a um novo equilibrio (Jackson &
Sax 2010). Atrasos no tempo entre mudancas na paisagem e declinios da biodiversidade
n&o sdo incomuns (Vellend et al. 2006, Kuussaari et al. 2009, Essl et al., 2015). Tilman

et al. (1994) introduziram o termo “débito de extingdo” para descrever essas respostas



ecoldgicas com atraso de tempo, definidas como o nimero ou proporcao de espécies
existentes que se preveé ser extinta devido a transformacéo da paisagem no passado. Por
outro lado, o nimero de espécies que ird eventualmente se beneficiar de uma mudanca
positiva na paisagem, como a regeneragdo da vegetacao nativa, € descrita como “crédito
de espécies” (Hanski 2000). Neste caso, a regeneracdo aumentaria as taxas de imigracéo
geral da paisagem, permitindo a recolonizacao de areas florestais por espécies que ja
foram localmente extintas e o resgate de populacdes em declinio em areas florestais
(Brown & Kodric Brown 1977, Hanski 2000).

O débito de extingdo ou o credito de espécies podem ser detectados
comparando-se a relacdo entre a estrutura da paisagem no passado e no presente e a
riqueza atual de espécies (Kuussaari et al. 2009, Metzger et al. 2009, Lira et al. 2012).
Uma suposicdo critica por tras dessa abordagem é que a riqueza de espécies estava em
equilibrio antes da transformacéo da paisagem, e as espéecies desaparecerdo (ou serdo
acrescentadas) lentamente até que a comunidade atinja um novo equilibrio. Diversos
estudos tém demonstrado que a estrutura de comunidades biolégicas em paisagens
fragmentadas pode ter maior relacdo com a composicao da paisagem no passado do que
com a composicao atual, o que indica a possibilidade de um potencial débito de
extingdo a ser pago ou um crédito de espécies a ser recebido na area, de acordo com a
trajetdria da paisagem (Hanski 2000, Metzger et al. 2009, Lira et al. 2012).
Consequentemente, as distribuicdes das espécies atuais podem gerar uma
superestimativa de riqueza de espécies e uma subestimativa das ameacas reais de
extingdo nas paisagens atuais (Hanski & Ovaskainen, 2002).

Em areas urbanas, é esperado que haja um consideravel débito de extingédo
devido as profundas e recentes mudancas de uso e cobertura do solo (Hahs et al. 2009).

Como a maior parte da populacdo estara vivendo nas cidades até o ano de 2030



(UNFPA 2007), e também pela escassez de estudos com respostas ecoldgicas com
atraso em areas urbanas (Lira et al. 2019), é de extrema importancia realizar novos
trabalhos que avaliem o impacto da trajetéria de mudanca de usos do solo nesses
ambientes para prevenir futuras perdas de biodiversidade. Do ponto de vista da
conservacao, o atraso da resposta da comunidade bioldgica ap6s a perda de habitat
oferece uma oportunidade critica para acdo. Se a restauracdo do habitat for realizada
antes que as espécies comecem a desaparecer, danos irreversiveis a comunidade podem
ser prevenidos (Brooks et al. 1999; Hanski 2000; Rangel et al. 2012). Esses estudos
assumem ainda mais importancia em cidades imersas em biomas com elevada
biodiversidade e endemismo como o Cerrado, que é considerado um dos hotspots mais
ameacados do mundo (Strassburg et al. 2017).

As aves podem ser bons modelos para avaliar o efeito do historico da paisagem
sobre a composicao das comunidades em areas fragmentadas, devido ao fato de ser um
grupo altamente diverso e com muitas espécies sensiveis a perda e fragmentacdo de
habitats (Hatfield et al. 2018). Além disso, séo relativamente faceis de serem observadas
em campo e sdo boas indicadoras de qualidade ambiental (Butchart el al. 2010). Por
altimo, apresentam alta diversidade de caracteristicas ecologicas relacionadas a fatores
como uso de habitat, dieta e tamanho corporal, o que permite usarem uma variedade de
recursos (Sekercioglu et al. 2016), aléem de realizarem servigos ecossistémicos como
polinizacdo, dispersdo de sementes e controle de pragas (Sekercioglu, 2012).

O objetivo do trabalho foi avaliar o efeito das mudancas historicas no uso e
cobertura do solo sobre comunidades de aves em uma area antropizada de Cerrado, no
municipio de Campo Grande, Mato Grosso do Sul. Nossa hipdtese é que a riqueza e a
dissimilaridade de espécies de aves serdo explicadas pela composicdo da paisagem no

passado, ndo pela composicdo da paisagem atual. Isso indicaria um potencial débito de



extincdo a ser pago nas &reas com perda de cobertura nativa, onde houve expansdo da

infraestrutura urbana nas Gltimas décadas.

Métodos

Area de estudo

O estudo foi realizado no municipio de Campo Grande (20° 28’ 13"S, 54° 37’ 25"W),
estado de Mato Grosso do Sul, Brasil central. Esta regido era originalmente coberta pelo
Cerrado, com arvores e arbustos dispersos misturados com formacdes florestais (Ribeiro
e Walter 1998). Atualmente, apenas ~ 21% da cobertura nativa original persiste,
enquanto 0s 79% restantes consistem principalmente em pastagens, campos agricolas e
areas urbanas (PLANURB 2019). O clima é caracterizado por uma estagédo seca
acentuada (entre abril a setembro) e uma estacdo chuvosa (outubro a margo), com
precipitacdo média anual de 1.530 mm e temperatura média anual variando de 18 °C a
29 °C (Ferreira et al. 2017). A area urbana da cidade abrange 154,4 km2, com ~
900.000 habitantes, e uma densidade populacional média de 104 habitantes/km2

(Ferreira et al. 2017).

Delineamento amostral

Para amostrar as aves, foram selecionados 61 hexagonos (paisagens locais) de 16 ha na
cidade de Campo Grande, Mato Grosso do Sul (Figura 1). Esse tamanho de hexagono
foi escolhido porque a area de vida de algumas espécies de aves do Cerrado varia entre
0,5a 17,5 ha (Ribeiro et al. 2002; Lopes & Marini 2006; Sousa & Marini 2007;
Kanegae 2013). Os hexagonos foram escolhidos de forma a capturar um gradiente de
urbanizagdo, desde areas ndo urbanizadas até areas com elevado grau de urbanizagdo. A

distancia minima entre os hexagonos foi de aproximadamente 230 m.
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Figura 1. Localizacdo dos 61 hexagonos amostrados na area urbana do
municipio de Campo Grande, Mato Grosso do Sul, Brasil. As areas em verde
representam a cobertura nativa de Cerrado e as areas em vermelho

representam a infraestrutura urbana para os anos de 1985 (A), 2000 (B) e 2016

(©).
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Dados bioldgicos

A coleta de dados ocorreu entre fevereiro e marco de 2016 e foi realizada apenas no
periodo da manha (primeiras trés horas apds o amanhecer), porque a maioria das
espécies da regido esta ativa nesse horario. A coleta de dados ndo ocorreu em dias com
condi¢des climaticas adversas (ex: dias chuvosos), pois isso poderia interferir na
detectabilidade de algumas espécies. As amostragens de aves foram realizadas usando o
método de ponto fixo (Bibby et al. 1993). Quatro pontos de observacao (pontos
cardeais) foram estabelecidos dentro de cada hexagono com uma distancia minima de
200 m entre si. Dois observadores permaneceram 10 minutos em cada um dos quatro
pontos por vez, registrando todas as espécies de aves vistas e/ou ouvidas dentro de um
raio de 50 m (Ralph et al. 1995), totalizando 40 minutos para cada observador e, assim,
um esforco amostral de 80 minutos. O nimero de espécies de aves por hexagono foi
obtido pela soma dos registros dos quatro pontos de observacdes em cada hexagono.
Embora essas amostragens de curta duragdo ndo resultem em inventarios completos de
espécies, a padronizacdo do esfor¢o amostral nos permite fazer comparagdes entre essas

areas.

Composicao da paisagem

Para cada hexagono (paisagem local), nés medimos a porcentagem de floresta nativa e
de infraestrutura urbana para trés periodos distintos: 1985, 2000 e 2016 (ano da coleta
dos dados). A informacdo sobre os tipos de uso do solo foi obtida através da plataforma
MapBiomas (http://mapbiomas.org; colecdo 4.0), e as porcentagens foram calculadas

usando o programa ARCGIS 10.6.1.
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Anélise de dados

Utilizamos o fator de inflagéo de variancia (VIF) do pacote usdm (Naimi et al. 2014),
para checar a colinearidade entre as variaveis e selecionar aquelas que seriam incluidas
nos modelos (VIF < 10). Através do VIF, cinco variaveis foram selecionadas: floresta
nativa em 1985 e 2000 e infraestrutura urbana em 1985, 2000 e 2016.

O numero de espécies de aves por hexagono foi obtido pela soma dos registros
dos quatro pontos de observagcfes em cada hexagono. Para quantificar a dissimilaridade
de espécies, utilizamos a dispersdo multivariada proposta por Anderson et al. (2006),
que pode ser medida como a dissimilaridade media de cada unidade amostral para seu
centrdide de grupo no espaco multivariado (Anderson et al. 2006). Primeiro, nds
calculamos o indice de dissimilaridade de Bray-Curtis para cada par de hexagonos,
usando a fungéo vegdist no pacote vegan (Oksanen et al. 2018). Posteriormente, n0s
extraimos a distancia média (dissimilaridade) de cada hexagono ao centrdide de grupo,
que foi utilizada como medida de dissimilaridade de espécies para cada hexagono.
Paisagens locais (hexagonos) com maiores valores indicam comunidades mais distintas
em termos de composicao de espécies

Para testar o efeito das variaveis de paisagem mencionadas acima sobre a
riqueza e dissimilaridade de espécies de aves, utilizamos modelos lineares generalizados
(GLMs) com distribuicdo de Poisson para riqueza e distribuicdo Gaussiana para a
dissimilaridade. Utilizamos o pacote sjstats (LiUdecke 2019) para checar a ocorréncia de
sobredispersdo nos modelos com riqueza como variavel dependente.

NOs utilizamos quatro cenarios para avaliar a importancia das variaveis para
explicar a riqueza e a dissimilaridade de espécies de aves: 1 — modelo nulo, 2 — riqueza
e/ou dissimilaridade sdo explicadas somente pela composicéo da paisagem em 2016

(um modelo), 3 —riqueza e/ou dissimilaridade sao explicadas somente pela composi¢ao
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da paisagem no passado (seis modelos) e 4 — riqueza e/ou dissimilaridade sdo
explicadas por uma combinacdo da composicao da paisagem em 2016 e a composi¢do
da paisagem no passado (dois modelos). Utilizamos o critério de informacao de Akaike
para pequenas amostras (AlCc) e o pacote MuMIn package (Barton 2016) para ranquear
os modelos que melhor explicam a riqueza e a dissimilaridade de espécies de aves,

considerando como plausiveis todos os modelos com AAICc < 2.

Resultados

Foram registrados 6151 individuos de 120 espécies de aves pertencentes a 17 ordens
(Anexo 1). Esse nimero de espécies represente cerca de 33.7% das espécies de aves
encontradas em todo o municipio de Campo Grande (N = 356; Souza et al. 2019). As
espécies mais abundantes foram Passer domesticus, com 897 individuos (14.6% do total
de individuos amostrados), Columba livia (554 individuos, 9%) e Brotogeris chiriri
(496 individuos, 8.1%). A riqueza de espécies de aves nos hexagonos variou de dez a 37
espécies e a abundancia de 54 a 236 individuos.

Identificamos um modelo plausivel para explicar a riqueza de espécies de aves
nos hexagonos (w; = 0.616; R? = 0.686), contendo a porcentagem de infraestrutura
urbana em 2000 (Tabela 1). As variaveis mais importantes foram a porcentagem de
infraestrutura urbana em 2000 (w = 0.82) e a quantidade de floresta nativa em 2000

(0.23).
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Tabela 1 — Sele¢&o de modelos baseada no critério de informacgéo de Akaike

para pequenas amostras (AICc) para a riqueza de espécies de aves na cidade

de Campo Grande, Mato Grosso do Sul, Brasil. O modelo plausivel esta

realcado em negrito e o modelo nulo estd em italico. FOR1985 — porcentagem

de floresta nativa em 1985; FOR2000 — porcentagem de floresta nativa em

2000; URB1985 — porcentagem de infraestrutura urbana em 1985; URB2000 —

porcentagem de infraestrutura urbana em 2000; URB2016 — porcentagem de

infraestrutura urbana em 2016. R? de Nagelkerke (1991).

Modelos LL AICc  AAICc Wi R2
URB2000 -179.511 363.2 0.00 0.616 0.686
FOR2000 + URB2000 -179.488 365.4 2.17 0.209
URB1985 -181.859 367.9 4.70 0.059
URB2016 -182.142 368.5 5.26 0.044
URB2016 + FOR1985 -181.515 369.5 6.22 0.027
FOR1985 + URB 1985 -181-709 369.8 6.61 0.023
URB2016 + FOR2000 -181.744 369.9 6.68 0.022
FOR2000 -195.728 395.7 32.43 0.000
FOR1985 -198.531 401.3 38.04 0.000
NULO -206.743 415.6 52.32 0.000
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Identificamos dois modelos plausiveis para explicar a dissimilaridade de
espécies de aves nos hexagonos, contendo a porcentagem de floresta nativa em 2000 e a
porcentagem de infraestrutura urbana em 2016 (Tabela 2). As variaveis mais
importantes foram a porcentagem de floresta nativa em 2000 (w = 0.90) e a
porcentagem de infraestrutura urbana em 2016 (w = 0.29). Nossos resultados mostraram
que as areas que tinham maior quantidade de floresta em 2000 foram aquelas mais

dissimilares em termos de composicao de espécies (r = 0.52; P < 0.001).
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Tabela 2 — Sele¢c&o de modelos baseada no critério de informacgéo de Akaike

para pequenas amostras (AICc) para a dissimilaridade de espécies de aves na

cidade de Campo Grande, Mato Grosso do Sul, Brasil. Os modelos plausiveis

estdo realgcados em negrito e o modelo nulo esta em italico. FOR1985 —

porcentagem de floresta nativa em 1985; FOR2000 — porcentagem de floresta

nativa em 2000; URB1985 — porcentagem de infraestrutura urbana em 1985;

URB2000 — porcentagem de infraestrutura urbana em 2000; URB2016 —

porcentagem de infraestrutura urbana em 2016.

Modelos LL AICc  AAICc Wi R2
FOR2000 71.921 -137.4 0.00 0.515 0.276
URB2016 + FOR2000 72.218 -135.7 1.70 0.220 0.283
FOR2000 + URB2000 71.921 -1351 2.29 0.164
URB2016 + FOR1985 70.405 -132.1 532 0.036
URB2016 69.126 -131.8 5.59 0.032
FOR1985 68.855 -131.3 6.13 0.024
FOR1985 + URB1985 68.877 -129.0 8.38 0.008
URB2000 65.581 -124.7 12.68 0.001
URB1985 63.439 -120.5 16.96 0.000

NULO 62.063 -119.9 17.50 0.000
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Discussao

Com a expansdo das cidades em todo 0 mundo, é esperado um débito de extingdo no
futuro devido aos efeitos deletérios da conversdo de ecossistemas naturais em areas
antropizadas. Desta forma, detectar esse débito de extincdo e identificar quais sdo as
espécies ameacadas podem evitar futuras perdas de biodiversidade (Soga & Koike
2013). Nossos resultados mostram que a riqueza e a dissimilaridade de espécies de aves
nas paisagens locais na cidade de Campo Grande sdo mais bem explicadas por variaveis
relacionadas com a composicao da paisagem no passado, ndo pela composigéo atual.
Contudo, enquanto a riqueza foi explicada pela porcentagem de infraestrutura urbana no
ano de 2000, a dissimilaridade de espécies foi explicada pela combinacéo da
porcentagem de floresta nativa no mesmo ano e da infraestrutura urbana em 2016 (ano
das coletas). Dado que entre 2000 e 2016 houve, em media, um aumento da superficie
urbana e uma diminuicao da quantidade de floresta nativa, nossos resultados sugerem a
possibilidade de extin¢do de algumas espécies de aves na cidade (débito de extingdo). A
seguir, detalharemos esses resultados.

Diversos estudos encontraram evidéncias de débito de extin¢cdo em areas
urbanas. Por exemplo, Soga & Koike (2013) encontram um grande débito de extingédo
para borboletas especialistas sazonais e especialistas de manchas na cidade de Téquio.
Os autores argumentam que as borboletas especialistas tendem a ser consideradas
sensiveis a fragmentacao do habitat e, portanto, mais propensas a extincdo em paisagens
fragmentadas (Davies et al. 2004), normalmente necessitando de manchas maiores e
mais bem conectadas (Ockinger et al. 2010; Soga & Koike 2012). Além disso, em um
estudo de sintese, Hahs et al. (2009) compilaram dados de taxa de extin¢do de plantas
em 22 cidades e encontraram que a combinacéo do desenvolvimento historico da cidade

e a proporgéo atual de vegetagdo nativa explicaram a maior parte da variagao nas taxas
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de extincdo de plantas. Nesse mesmo estudo, 0s autores encontraram que as taxas de
extingdo foram influenciadas pela quantidade de vegetagédo nativa remanescente,
principalmente em cidades com mais de 200 anos. Por ultimo, Toit et al. (2020)
mostraram em seu estudo que os padrdes de vegetacdo existentes estdo correlacionados
com paisagens passadas atraves do calculo das medidas de paisagem urbana para sete
periodos de tempo (1938-2019), correlacionados com trés eventos de amostragens de
vegetacao (1995, 2012, 2019).

Nossos resultados mostraram que areas com maior quantidade de floresta nativa
parecem ser mais dissimilares, provavelmente pela presenca de espécies florestais que
ndo sdo encontradas em areas mais urbanizadas. Por exemplo, Zhang et al. (2016)
encontraram diferencas significativas na composicdo de espécies de plantas lenhosas
entre os diferentes tipos de florestas urbanas em Changchun, nordeste da China. Os
autores observaram maiores riquezas de espeécies e biodiversidade em florestas anexas
(arvores proximas a prédios em patios de escolas, campi, hospitais, distritos comerciais
e empresariais, areas industriais e areas residenciais), e menores riquezas em florestas
de producéo e manejo. Além disso, também observaram maior dissimilaridade de
espécies entre florestas anexas e florestas de producdo e manejo, e a menor
dissimilaridade de espécies entre florestas anexas e floresta de paisagem e relaxamento
(arvores nos parques publicos, parques florestais, locais historicos e areas cénicas).
Além disso, Chong et al. (2014) encontraram comunidades de aves e borboletas mais
diversificadas em areas com mais cobertura de vegetacdo natural do que em areas com
alta quantidade de vegetacéo cultivada.

Estudos apontam taxas alarmantes de conversdo de habitat global (Bianchi &
Haig 2013, Watson et al. 2016), especialmente em florestas tropicais secas (Hoekstra et

al. 2005). Isso € particularmente preocupante, considerando que a perda de habitat é o
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maior fator de perda de biodiversidade globalmente (Hoffmann et al. 2010). Com as
areas urbanas tendo quadruplicado nos ultimos anos e as taxas de expansao do solo
urbano proximo as areas protegidas serem tdo altas quanto em outras regides (Seto et al.
2011), poderemos esperar mais extingdes nesses ambientes, incluindo Campo Grande.
Isso levanta a necessidade de mais estudos em areas urbanas, ndo apenas com aves, uma
vez que diferentes organismos podem apresentar respostas distintas a conversdo do uso
do solo, de acordo com suas caracteristicas biologicas e duracdes de ciclos de vida
(Metzger et al. 2009, Krauss et al. 2010, Lira et al. 2012). Com uma percepgao mais
ampla das respostas ecologicas com atraso podemos obter um maior apoio aos esforcos
de conservacéo nos ecossistemas que enfrentam uma rapida degradacao causada pela
conversao do uso da terra. Enquanto as especies previstas para extin¢do ainda
persistirem, havera tempo para medidas de conservacdo, como restauracdo de habitat e

manejo da paisagem (Kuussaari et al. 2009).
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Conclusoes gerais

Nossos resultados sugerem um potencial débito de extin¢do de espécies de aves a ser
pago pelo municipio de Campo Grande, provavelmente pela reducdo das areas de
vegetacdo nativa devido a expansdo do meio urbano. Isso reforca a necessidade de
proteger e restaurar as areas de vegetacdo nativa na cidade, para impedir ou reduzir o
pagamento desse débito de extin¢do. Contudo, em &reas urbanas, preservar ou restaurar
se torna um objetivo de dificil alcance, devido aos altos custos envolvidos. Desta forma,
melhorar a qualidade do habitat (como a heterogeneidade do habitat e abundancia de
recursos) pode ser um meio mais realistico para preservar a biodiversidade em areas
urbanas. Como o estudo de Huth & Possingham (2011) demonstrou, aumentar a
qualidade da mancha pode trazer mais beneficios do que aumentar a area da mancha,
uma vez que pequenas manchas geralmente séo degradadas em qualidade. Além disso, o
estudo recente de Souza et al. (2019) apontou que a riqueza geral de espécies de aves é
afetada negativamente pela superficie impermeavel, de forma que reduzir as superficies
impermedveis pode ser eficiente na conservagdo da biodiversidade e que a
heterogeneidade da paisagem € importante ser levada em conta ao planejar areas verdes,
sendo relevante levar em conta a composicédo das espécies vegetais e a heterogeneidade
da fisionomia da vegetacdo. De toda forma, € essencial que medidas de conservacgéo
sejam tomadas com certa urgéncia, de modo a preservar a riqueza de espécies de aves

da cidade de Campo Grande.
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