
Sistemas de pradarias marinhas: estado alternativo de estabilidade? 

 
A partir das décadas de 60 e 70, o interesse dos ecólogos começou a se voltar também 
para o estudo da habilidade dos ecossistemas em absorver e responder aos distúrbios. 
Nessa área de pesquisa, os ecossistemas são entendidos como sistemas dinâmicos, 
podendo apresentar diferentes estados possíveis, resultantes de um balanço entre os 
diferentes processos neles atuantes. Tais sistemas, sob influência das alterações das 
condições ambientais externas e de variáveis dinâmicas internas, apresentaram limiares e 
pontos de transição de um estado a outro. Se, após uma perturbação, o sistema ainda tende 
a retornar a seu estado anterior ao distúrbio, esse estado é considerado um estado de 
equilíbrio. Um estado de equilíbrio pode ser representado por uma paisagem de 
estabilidade como um vale, ou bacia de atração, no qual o sistema seria uma bola dentro 
dela e a taxa de mudança nas condições ambientais seria representada pela declividade 
da bacia, que poderia deslocar o sistema, conforme ilustrado na Figura 1a. A largura e a 
declividade da bacia de atração representam a resiliência do estado, onde quanto maior a 
bacia, maior perturbação o sistema poderia sofrer e ainda retornar ao seu estado de 
equilíbrio, sem mudar para um estado alternativo. Assim, a resiliência de um estado 
representaria a perturbação máxima que ele poderia absorver e ainda assim retornar ao 
seu estado original, mantendo suas funções, estrutura, identidade e feedbacks (Unsworth, 
2015; Scheffer et al, 2009; Folke, 2006; Walker & Meyers, 2004; Beisner et al, 2003).  

Num estado de equilíbrio, se a perturbação no sistema é pequena, a bola se desloca em 

relação ao centro da bacia de atração, mas tende a retornar para o mesmo estado inicial. 

Se os distúrbios forem maiores o suficiente para que a bola se desloque para além da 

margem da bacia, o sistema pode ser deslocado para um estado alternativo de equilíbrio, 

ou seja, outra bacia de atração. Assim, um sistema poderia apresentar múltiplos estados 

alternativos de equilíbrio, os quais seriam localmente estáveis, assim como ilustrado na 

Figura 1b. Têm-se juntado muita evidência de que as comunidades ou ecossistemas 

podem apresentar múltiplos estados alternativos de estabilidade possíveis, e esse estudo 

se mantém em desenvolvimento até os dias atuais (Pardini et al, 2010, Eklöf et al, 2010; 

Scheffer et al, 2009, Folke, 2006, Walker & Meyers, 2004, Knowlton, 2004; Beisner et al, 

2003; Knowlton, 1992; May, 1977). 

  

Figura 1. Representação esquemática de um sistema, que pode apresentar somente um (a) 

ou mais (b) estados alternativos de equilíbrio / bacias de atração. 

 

a) b) 



Em um sistema com estados alternativos de equilíbrio, a resposta às mudanças nas 

condições ambientais pode se dar em limiares extremos e de transições rápidas, e tal 

situação pode ser expressa por uma curva dobrada, conforme a Figura 2 abaixo (Petraitis 

& Hoffman, 2010; Scheffer et al, 2009; Scheffer et al, 2001; May, 1977): 

 

Nesse cenário, o sistema possui dois estados alternativos de equilíbrio, separados por um 

equilíbrio instável, que representaria o espaço entre as margens das duas bacias de atração 

dos estados estáveis (linha pontilhada). Quando o sistema está no estado estável 

representado pelo ramo superior, as alterações graduais nas condições ambientais podem 

aproximá-lo do limiar no qual esse estado se manteria, reduzindo sua resiliência, sendo que 

além dessa condição limítrofe (F1), ocorre uma transição abrupta, conhecida como 

transição catastrófica ou crítica, para o estado alternativo. O retorno para este estado, 

entretanto, não necessita somente da restauração das condições ambientais para o 

momento anterior à transição em F1, mas também precisa ir além para outro limiar de 

mudança (F2), indicando que a reversão dessa transição catastrófica não é simples. Esse 

padrão de condições diferentes para as transições de estados é conhecida como histerese, 

i.e., a trajetória de condições que gera a transição do estado original de equilíbrio para um 

estado alternativo não é mesma trajetória que gera a reversão desse fenômeno (Petraitis & 

Hoffman, 2010; Scheffer et al, 2009, Knowlton, 2004; Scheffer et al, 2001; Folke, 2006; 

Beisner et al, 2003). 

Os estados alternativos podem ser criados e serem mantidos através de mecanismos de 

feedbacks, positivos ou negativos, a partir de interações dos componentes do sistema que 

direcionam o mesmo a um ou outro estado, favorecendo ou desfavorecendo sua 

manutenção. Podem também sofrer influência externa da heterogeneidade espacial na qual 

o sistema está inserido e de eventos estocásticos de maior magnitude (Scheffer, 2009; 

Folke, 2006; Beisner et al, 2003; Holling, 1973). 

A existência da teoria de estados múltiplos de equilíbrio traz implicações importantes para 

como podemos visualizar um sistema, definindo algumas propriedades-chave que podem 

ser consideradas: como as mudanças nos regimes dos estados não se dão 

necessariamente de forma linear ou determinística, é difícil se identificar a existência dos 

estados alternativos de estabilidade e assim, alterações graduais das condições ambientais 



no sistema podem ir reduzindo a resiliência do estado de equilíbrio, sem que se possa 

prever o ponto crítico para a transição a outro estado alternativo e assim, qualquer distúrbio 

pequeno pode afetar o sistema em grandes proporções se ele já estiver próximo do seu 

limiar de transição sem que seja possível se atestar essa ameaça previamente (Pardini et 

al, 2011; Scheffer et al, 2009; Scheffer et al, 2001; Holling, 1973) .  

Além disso, o retorno ao estado original é mais difícil do que simplesmente recuperar as 

condições que foram alteradas, sendo assim essas transições após a mudança catastrófica 

são de difícil reversão. Dado o ambiente variável no qual os sistemas reais se encontram, 

os conceitos de estabilidade se aplicariam somente em situações ecológicas muito bem 

conhecidas e definidas, sendo mais vantajoso se identificar quais condições e 

características mantêm os sistemas e estados resilientes, quais seriam as principais 

características modificadoras da estabilidade e por quais vias se é possível mantê-la 

(Unsworth, 2015; Scheffer et al, 2009; Grimm et al, 1992; Holling, 1973), enquanto o desafio 

de se identificar os estados alternativos de equilíbrio, compreender os mecanismos e 

feedbacks que causam vulnerabilidade e aumentam a resiliência ainda não é superado, 

possibilitando melhor previsão de mudanças catastróficas dos regimes e mais eficaz 

manejo dos ecossistemas (Unsworth, 2015; Pardini et al, 2011; Scheffer et al, 2009; 

Scheffer et al, 2001). 

Em meu projeto de mestrado, pretendo investigar os processos que estruturam as 

comunidades presentes em habitats de pradarias marinhas e permitem sua manutenção e 

consequentemente a prestação de importantes serviços ecossistêmicos.  

Pradarias marinhas são habitats costeiros de grande importância ecológica, constituídos 

por espécies de um grupo polifilético de plantas com flor [i.e. Angiospermas, superordem 

Alismatiflorae - monocotiledôneas (den Hartog & Kuo de 2006; Ferreira, 2012)] que 

completam seu ciclo de vida inteiro submerso na água do mar, enraizadas, revelando 

adaptações ecológicas, fisiológicas e morfológicas únicas para lidar com as condições 

ambientais variáveis que prevalecem em substratos não-consolidados rasos (Spalding et 

al, 2003; Orth et al, 2006; Miththapala et al, 2008, Turra & Denadai, 2015). Esses habitats 

se encontram distribuídos em mares tropicais e temperados, onde ou formam pradarias 

isoladas, ou constituem um mosaico com outros habitats, principalmente recifes de coral, 

manguezais e costões rochosos, normalmente em baías abrigadas e estuários. As 

pradarias marinhas podem hospedar diversas comunidades de outras plantas e animais, 

proporcionando serviços ecossistêmicos únicos para os demais ecossistemas marinhos 

associados (e.g. Waycott et al 2009, Barbier et al 2011) e contribuindo grandemente para 

cadeias alimentares marinhas (Bertness et al, 2001;. Spalding et al, 2003; Connell & 

Gillanders, 2007; Björk et al, 2008; Ferreira, 2012, Turra & Denadai, 2015). Assim, a 

compreensão da dinâmica de manchas de pradarias marinhas, das interações biológicas e 

condições abióticas direcionando a estrutura de comunidades associadas, bem como a 

identificação das suas funções, torna-se crítica para melhorar o nosso conhecimento e a 

nossa capacidade de mitigar o impacto das atividades humanas nos sistemas costeiros. 

As espécies formadoras das pradarias marinhas são conhecidas como “espécies 

engenheiras de ecossistemas”, pois adicionam substancial complexidade de 

substrato, expandindo o nicho disponível e modulando interações biológicas 



importantes tais como o consumo (i.e. predação e herbivoria) e competição. Como 

resultado do enriquecimento do habitat anteriormente não vegetado, outras 

comunidades marinhas são positivamente afetadas (e.g. Connolly et al, 1995; Jenkins 

et al, 1998; Jackson et al, 2001; Commito et al 2008;. Angelini et al, 2011;. Gorman et 

al, 2016): ao reduzir o stress ambiental, proporcionando abrigo contra predadores e 

um novo recurso alimentar para uma variedade de consumidores diretos, engenheiros 

de ecossistemas, em última análise, aumentam a capacidade de suporte e a 

diversidade de espécies, tal como confirmado por uma recente meta-análise (Romero 

et al . 2015) e constroem excepcionais ecossistemas produtivos no ambiente marinho 

ao acolher diversas comunidades biológicas (Bertness et al, 2001; Connell & 

Gillanders, 2007). 

Com o conhecimento dos conceitos de estabilidade, estados múltiplos de equilíbrio, 

resiliência e histerese, acredito que meu sistema de estudo pode ser visto por outra 

abordagem: não somente por uma forma mais simplista ou determinística sobre 

processos ascendentes ou descendentes regulando e estruturando as comunidades 

presentes nos habitats de pradarias marinhas, mas também através de uma visão na 

qual o sistema marinho de estudo pode possuir um conjunto de características,  

mecanismos, condições e processos atuantes (dentre eles os já acima citados) que 

em sinergia possibilitam a existência de estados alternativos de equilíbrio e 

influenciam na resiliência dos mesmos. No contexto das pradarias marinhas, esse 

conjunto favorece a manutenção de um estado de equilíbrio vegetado com 

comunidades clímax de fauna e flora, com maior resiliência em comparação um estado 

alternativo de habitat não-vegetado ou de início de colonização e também com maior 

dificuldade de reversão em caso de transição crítica para este último (Unsworth, 2015; 

Kendrick et al, 2012; Eklöf et al, 2010). 

Nessa visão, as pradarias marinhas apresentam características que poderiam 

favorecer sua resiliência e permanência em um estado estável: formam um banco de 

sementes (reprodução sexuada) e propágulos (reprodução vegetativa) robusto abaixo 

do solo, possuem alta plasticidade morfológica e adaptabilidade fisiológica em 

resposta à alterações na luminosidade, na salinidade e na turbidez da água, 

armazenam reserva de energia no sistema radicular para períodos desfavoráveis à 

fotossíntese, podem possuir altas diversidades genética e de espécies e podem formar 

um habitat contínuo, não-fragmentado. Tais características seriam suportadas por um 

balanço de interações de consumo entre herbívoros e carnívoros associados e 

também de chegada dos consumidores e de material genético de gramas marinhas 

(propágulos) por dispersão e migração em situações de conectividade com outros 

ecossistemas marinhos e com outras pradarias. E esses mecanismos podem ser 

mantidos por características biofísicas como temperaturas moderadas, boa qualidade 

de água, com baixa turbidez. Assim, o sistema possui vários mecanismos de feedback 

e controle ambiental que facilitariam a estabilidade do estado vegetado clímax 

(Unsworth, 2015; Kendrick et al, 2012; Eklöf et al, 2010). 



No ambiente costeiro, os ecossistemas sofrem impactos cumulativos de diferentes 

agentes estressores, e as gramas marinhas não são exceção, principalmente por 

ocorrerem na interface terrestre-marítima, onde há grande interação entre o homem e 

o ambiente, além de serem sofrerem também os impactos das mudanças climáticas e 

distúrbios em maiores escalas (Gorman et al, 2017, Gorman et al, 2016, Turra et al, 

2013; Eklöf et al, 2010). Assim, alterações na qualidade da água, na disponibilidade 

de luz e consequentemente nas comunidades associadas regulando os processos 

existentes, limitam a resistência e reduzem a resiliência dos sistemas, sob influência 

de impactos sinérgicos, conforme ilustrado abaixo na Figura 3. Dessa forma, o 

sistema pode sofrer uma transição crítica para um estado de início de colonização 

novamente ou de perda de vegetação, com menor diversidade de espécies, reduzidas 

a espécies pioneiras, e menor complexidade estrutural e conectividade espacial 

(Unsworth, 2015).  

Figura 3. Extraído de Unsworth, 2015. 

Também, a reversão para o estado original é mais custosa do que somente retornar às 
condições anteriores, pois os impactos deveriam ser removidos para permitir uma 
densidade mínima das espécies de gramas após a colonização, para aumentar a 
complexidade estrutural do sistema o suficiente para que sua população possa crescer, se 
manter e recomeçar a estabelecer relações tróficas com comunidades associadas e de 
conectividade com outros ecossistemas até atingir um clímax de complexidade ecológica e 
espacial para se manter estável e mais resiliente, impedindo a degradação desses 
sistemas. 
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