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SUMÁRIO EXECUTIVO

1. Existem muitas evidências de que diferentes vetores diretos e indiretos afe-
tam a introdução, estabelecimento e disseminação de espécies exóticas inva-
soras no Brasil (EEI). (bem estabelecido). {3.2, 3.3}. Entre os vetores diretos, 
estão os efeitos da navegação, transporte, comércio e as mudanças no uso dos 
ecossistemas aquáticos e terrestres como principais facilitadores de invasões bi-
ológicas. Entre os vetores indiretos, os motivadores socioculturais, demográficos, 
econômicos bem como políticas de governança e iniciativas de instituições públi-
cas e privadas atuam como catalisadores do aumento de invasões biológicas.

2. Existem fortes evidências de efeitos múltiplos, aditivos ou de interação entre 
os vetores. (estabelecido mas incompleto). {3.4.1}. Mudanças climáticas alteram 
características abióticas em ambientes terrestres e aquáticos, ocasionando tam-
bém modificações na ocorrência e distribuição das comunidades nativas, e logo 
no funcionamento dos ecossistemas, o que tende a facilitar o estabelecimento e 
a dispersão das EEIs. Incêndios frequentes reduzem a sobrevivência no núme-
ro de espécies residentes, mesmo em ambientes savânicos onde estas possuem 
adaptações, facilitando o estabelecimento de gramíneas invasoras. Por outro lado, 
as cinzas geradas, carreadas ao ambiente aquático, alteram as características 
abióticas, e EEIs podem ser mais resistentes à contaminação da água por cinzas, 
levando à perda de biodiversidade nativa. Os usos da terra, como a urbanização e 
as diversas formas de alteração da paisagem, a poluição, a sobreexploração de 
recursos naturais, e mesmo a ação prévia de espécies exóticas já estabelecidas, 
também podem interagir, gerando efeitos muito complexos e de difícil previsibili-
dade sobre as EEIs (Seções 3.4.2 - 6).

3. O transporte aquaviário tem transportado milhares de organismos marinhos 
além de sua área de distribuição natural. (bem estabelecido). {3.2.1}. Nas últimas 
cinco décadas, houve um crescimento sem precedentes do comércio e transporte 
aquaviário intensificando a dispersão de EEIs. Adicionalmente, a navegação recre-
ativa ou comercial pode deslocar vetores entre regiões já invadidas, facilitando a 
dispersão das EEIs, e ampliando a diversidade genética das populações invasoras, 
conferindo maior resiliência e capacidade de sobrevivência dessas espécies.

4. A manutenção de animais domésticos e de criação, além de outras práticas 
culturais humanas, é um importante vetor de introdução e impactos de EEI. (bem 
estabelecido). {3.3.1}. Aproximadamente um terço das espécies invasoras aquáti-
cas no mundo são organismos utilizados em aquários ou com fins ornamentais, 
sendo que seu comércio muitas vezes não é regulamentado e fiscalizado. Várias 
plantas aquáticas, corais e peixes são fruto de descarte intencional e indevido das 
atividades ligadas ao aquarismo. O comércio ilegal de animais de estimação é 
uma das principais vias e vetores de introdução de mamíferos e répteis silvestres 
no Brasil. A ampliação e disseminação do javali no Brasil se deu após a criação 
comercial ter sido proibida em 1990 e atualmente, por ser a única espécie que 
pode ser abatida legalmente no país para fins de controle.
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5. O crescimento da população humana é um vetor subjacente à maioria dos 
determinantes diretos e indiretos de introduções de EEIs. (bem estabelecido). 
{3.3.2}.  Os centros urbanos representam fontes de introdução para muitas EEIs. 
Dentre as EEI comumente encontradas em cidades com diferentes graus de ur-
banização, destacam-se os pombos, gatos, cachorros e roedores. A presença de 
ratos invasores é um problema nas cidades devido aos impactos econômicos e 
de saúde pública associados. Está bem estabelecido que cães e gatos, criados 
soltos e sem guarda responsável, predam, competem e transmitem doenças para 
espécies nativas tanto em centros urbanos, mas principalmente em unidades de 
conservação. O aumento da população humana também está associado com a 
expansão dos limites de distribuição de pragas e enfermidades, incluindo a dis-
persão de novos vírus e outros patógenos.

6. Foram detectados avanços na identificação dos principais vetores que afetam 
a introdução, o estabelecimento e a disseminação das EEIs, mas existem impor-
tantes lacunas de conhecimento. (não resolvido).{3.5}. É necessário entender 
melhor o papel da rica biodiversidade brasileira como provável força opositora 
ao estabelecimento das EEIs e como as interferências antrópicas modulam essa 
relação. As unidades de conservação possuem importante papel de salvaguardar 
as espécies nativas e ecossistemas de referência, mas nas condições atuais de 
globalização e aumento da concentração e visitação por turistas oriundos de dif-
erentes regiões do globo, é preciso avançar na identificação dos vetores de in-
trodução de EEIs nas unidades de conservação. Além disso, existe a necessidade 
de avanços no desenvolvimento de protocolos e medidas bem-sucedidas para o 
controle e manejo sustentável das EEIs, em especial em áreas de grande interesse 
ecológico e econômico.
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3.1. Introdução

Objetivos do capítulo

Através de evidências obtidas na literatura, são apresentados e discutidos os prin-
cipais vetores de mudança naturais e antropogênicos que promovem a introdução, 
o estabelecimento e a disseminação de espécies exóticas invasoras (EEIs) em di-
ferentes biomas brasileiros. Assim, neste capítulo apresentamos os vetores de 
mudança que diretamente e indiretamente afetam esses processos, sendo que, os 
vetores indiretos são aqueles que operam difusamente, alterando e influenciando 
vetores diretos, bem como outros vetores indiretos (Figura 3.1). Posteriormente 
serão discutidos os efeitos múltiplos, aditivos ou de interação entre os vetores e 
uma integração de vetores diretos e indiretos em ecossistemas e o processo de in-
vasão. O capítulo finaliza apontando conclusões e lacunas de conhecimento acerca 
dos vetores de mudança para a introdução, estabelecimento e disseminação de 
espécies exóticas invasoras no Brasil.

Figura 3.1 - Esquema ilustrando como os vetores de mudança diretos e indiretos estão integrados ao 
longo de quatro estágios no processo de invasão: transporte, introdução, estabelecimento e expan-
são da distribuição das EEIs.

3.2. Vetores de mudança diretos que promovem a introdução, estabeleci-
mento e disseminação de espécies exóticas invasoras

3.2.1. Navegação e comércio internacional 

O transporte aquaviário é apontado como um dos principais responsáveis pela 
movimentação diária de milhares de espécies no ambiente marinho e de águas 
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continentais (Carlton & Geller 1993, Wonham & Carlton 2005, Ferreira et al. 2006, 
Gollasch 2007, Roberts & Tsamenyi 2008, Wanless et al. 2010). Em torno de 1500 
houve um grande desenvolvimento do transporte marítimo e da navegação de lon-
gas distâncias, que resultou em grandes mudanças na demografia humana, agri-
cultura e comércio, mas que também coincide com o início do período de intro-
dução de espécies exóticas em escala mundial (Preston et al. 2012, Hulme 2009). 
Por exemplo, durante a “Era das Grandes Navegações” (séc XV a XVII), Portugal 
transportava espécies de plantas de uma colônia para outra visando a aclimata-
ção e posterior produção (Ferrão 1993). A expressão “Intercâmbio Colombiano” 
(Columbian Exchange) se remete ao período pós 1492, quando Cristóvão Colombo 
intensificou o intercâmbio entre o hemisfério oriental e o hemisfério ocidental de 
animais, plantas, alimentos, populações humanas e doenças infecciosas (Simber-
loff 2013). Adicionalmente, as embarcações de madeira já transportavam muitos 
organismos incrustados ou no interior (perfurantes) dos cascos e outros organis-
mos associados à areia e pedra ou água doce usadas como lastro (Carlton 1999, 
Bax et al. 2003). Um segundo marco na história de invasões biológicas foi a Revo-
lução Industrial no século XIX, um período de intensificação do comércio e trans-
porte internacional entre quase todos os continentes (Hulme 2009). No entanto, foi 
ao longo dos últimos 50 anos que o comércio e transporte aquaviário e aeroviário 
apresentaram um crescimento sem precedentes, intensificando a frequência de 
ocorrência de invasões biológicas (Hulme 2009), que tendem a aumentar progres-
sivamente a cada ano (Essl et al. 2020).

Muitos organismos marinhos ainda são transportados além de sua área de dis-
tribuição natural, intencionalmente para paisagismo ou cultivo, ou de forma não 
intencional (Ferreira et al. 2009, Seebens et al. 2013, Ojaveer et al. 2018). Navios 
de carga, plataformas de petróleo, docas flutuantes, bóias e até mesmo embar-
cações recreativas têm sido responsáveis pelo transporte de espécies para re-
giões aonde não chegariam por meio da dispersão natural (Ojaveer et al. 2018). Na 
costa brasileira, os tráfegos internacionais e locais de embarcações já levaram à 
introdução e dispersão de uma grande variedade de organismos marinhos como 
algas, animais vertebrados, invertebrados e microrganismos (Ferreira et al. 2009, 
Farrapeira et al. 2011, Teixeira & Creed 2020, Salimi et al. 2021). Um exemplo é 
o coral invasor Tubastraea spp., popularmente conhecido como coral-sol, que foi 
introduzido na costa brasileira por plataformas de petróleo no final da década de 
1980 (Castro & Pires 2001, Creed et al. 2017). Atualmente, o coral-sol está distri-
buído descontinuamente ao longo de 3.500 km de costa, competindo com espécies 
nativas e endêmicas (Castro & Pires 2001, Creed 2006, Lages et al. 2010, Miranda 
et al. 2016a, Creed et al., 2017). Além disso, o transporte das EEIs entre regiões já 
invadidas através da navegação recreativa ou comercial pode, além de facilitar a 
dispersão delas (Lavoie et al. 1999, Miranda et al. 2016b), acarretar no aumento da 
diversidade genética das populações invasoras, aumentando a resiliência e capa-
cidade de sobrevivência dessas espécies (Capel et al. 2019).
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Apesar da invasão de ambientes costeiros marinhos ser mais frequente e conhe-
cida, dada a concentração das grandes embarcações em portos (Seebens et al. 
2013), algumas espécies estuarinas e de águas continentais também podem ser 
transportadas na água de lastro e introduzidas em águas continentais (Gollash 
2007). No Brasil, um importante exemplo é o do bivalve asiático Limnoperna fortu-
nei, popularmente conhecido como mexilhão-dourado, causador de grandes im-
pactos para o ambiente, a biota, e para o funcionamento de embarcações, portos 
e usinas hidrelétricas (Boltovskoy & Correa 2015). Essa espécie foi introduzida 
provavelmente por água de lastro nos anos 1990, no estuário do rio da Prata (Ar-
gentina-Uruguai) e acabou expandindo sua distribuição através do tráfego hidro-
viário de grandes navios para o Brasil pelos rios Paraná e Paraguai, chegando 
até o bioma Pantanal (Oliveira et al. 2006). Atualmente, o mexilhão-dourado já foi 
registrado nas regiões Sudeste, Sul, Nordeste e se aproxima da bacia Amazônica, 
tendo sua dispersão favorecida também por pequenas embarcações recreativas 
(Pareschi et al. 2008, Uliano-Silva et al. 2013, Hermes-Silva et al. 2021, Petsch 
et al. 2021a). Dada a sua grande tolerância à variação das condições ambientais 
(Oliveira et al. 2011), projeções indicam a possibilidade do mexilhão-dourado se 
espalhar por todo o Brasil e inclusive invadir diversos rios na América do Norte 
(Oliveira et al. 2010, Petsch et al. 2021b).

Espécies de vertebrados, como roedores (rato-comum Rattus rattus, ratazana R. 
norvegicus e camundongo Mus musculus), também foram introduzidas no territó-
rio brasileiro durante as Grandes Navegações (Rosa et al. 2018). Recentemente, 
uma ave nativa do continente africano, Corvus albus (corvo) foi relatada no Porto 
de Santos -SP (Silva & Olmos 2007). Esta espécie, que não é habitualmente co-
mercializada como animal de estimação, provavelmente chegou a bordo de navios 
comerciais provenientes da África Ocidental. O possível estabelecimento dessa 
espécie levanta preocupações à avifauna local, já que espécies do gênero Corvus 
são predadores importantes de colônias de aves aquáticas (Silva & Olmos 2007, 
Adelino et al. 2017).

A intensificação do tráfego aéreo também tem permitido a introdução não inten-
cional de novas espécies. Em 2017, Oliveira et al. (2018) registraram o lagarto 
Anolis sagrei na vegetação dentro dos limites do Aeroporto Internacional Antônio 
Carlos Jobim (Galeão), Rio de Janeiro. Nativo de Cuba, Bahamas e Ilhas Cayman, 
este lagarto já é considerado invasor em diversos países das Américas e na Ásia 
(Kolbe et al., 2004, Oliveira et al. 2020). No mesmo aeroporto, também foi obser-
vada uma população estabelecida de calangos azuis, Cnemidophorus lemniscatus, 
nativos originalmente da região amazônica (Oliveira et al. 2020).

O comércio ilegal de animais de estimação é uma das principais vias  de intro-
dução, tanto intencional como não intencional, de mamíferos e répteis no Brasil 
(Rosa et al. 2017, Fonseca et al. 2019), como já é o caso das invasões pelos saguis 
(Callithrix jacchus, C. penicillata e C. geoffroyi) e das tartarugas tigre-d’água (Tra-
chemys dorbigni e T. scripta). É também um dos principais fatores de riscos para 
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introdução e invasão de mais de 80 espécies de lagartos e serpentes que ainda não 
estão em condição de invasão no Brasil, mas que já se encontram em território 
brasileiro na condição de animais contidos em residências ou mesmo com regis-
tros esporádicos na natureza (Fonseca et al. 2019). 

Outra fonte de introdução de EEIs através do comércio, principalmente o comér-
cio eletrônico, é de plantas aquáticas para aquarismo ou fins ornamentais, que 
muitas vezes são liberadas em ambientes naturais de forma intencional ou não 
(Magalhães et al 2012a). O comércio eletrônico brasileiro oferece fácil acesso a 
mais de 200 espécies exóticas de plantas aquáticas provenientes em sua maioria 
do oriente, que geralmente são vendidas a baixo custo e como partes vegetativas 
que possuem um alto potencial de dispersão (Peres et al. 2018). Embora as leis 
brasileiras que regulam o comércio de espécies exóticas sejam adequadas, ainda 
existe um amplo comércio eletrônico ilegal não apenas de plantas aquáticas, mas 
também de invertebrados e peixes associados ao aquarismo (Peres et al. 2018). 

3.2.2. Mudanças no uso da terra e do mar 

As mudanças de uso da terra e do mar são um dos mais importantes fatores que 
promovem a perda de espécies nativas em todo o mundo (Newbold et al. 2020). 
Particularmente em ambientes terrestres, a transformação de paisagens naturais 
em (1) lavouras (Marques et al. 2022), incluindo pastos para a alimentação bovi-
na (Wang et al. 2019), (2) áreas urbanas (Skultety & Matthews 2017) e (3) áreas 
desmatadas (De Faria et al. 2021) facilitam a introdução, o estabelecimento e a 
disseminação de espécies exóticas invasoras (Decker et al. 2012).

Mais da metade das espécies de plantas exóticas ocorrem em áreas degradadas 
nos diversos biomas brasileiros (Zenni & Dechoum 2013, BD Instituto Hórus 2021). 
Há registros de gramíneas, leguminosas e espécies de outras famílias botânicas 
invadindo áreas antropizadas em todos os biomas brasileiros, algumas vezes dom-
inando a paisagem (Zenni & Dechoum 2013). Entre essas espécies podemos citar 
Hovenia dulcis (uva-do-Japão) nas florestas do sul do Brasil, Prosopis juliflora (algaro-
ba), na Caatinga, e Elaeis guineensis (dendezeiro) na floresta Atlântica e na Amazônia 
(Zenni & Dechoum 2013). No Pampa, estima-se que pelo menos 50% da vegetação 
nativa já foi substituída por gramíneas cultivadas, sendo que muitas destas também 
são invasoras em áreas não cultivadas e de vegetação nativa (Overbeck et al. 2013, 
Oliveira et al. 2017, Ruviaro et al. 2016). Além das gramíneas, as florestas planta-
das de pinheiros-americanos no bioma Pampa também têm sido responsáveis pela 
invasão por Pinus spp. e Eucalyptus spp. em diferentes ambientes, incluindo dunas 
costeiras. A dispersão das espécies de Pinus permite que as sementes sejam leva-
das para áreas naturais próximas aos plantios e em apenas oito anos, uma área de 
vegetação graminóide pode ser substituída por árvores de Pinus (Abreu & Durigan 
2011). No Cerrado, 38 espécies de gramíneas exóticas já foram registradas e uma 
boa parte desse bioma tem um potencial de moderado a muito alto de ser invadido 
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(Silva et al. 2020). Ademais, 60% das áreas protegidas que cobrem o Cerrado (29%) 
apresentam algum grau de invasão por espécies de gramíneas.

Áreas naturais convertidas em áreas de criações podem facilitar que diversas es-
pécies como suínos, cervídeos e roedores se dispersem e invadam áreas naturais 
(Long 2003). O javali (Sus scrofa), que pode se alimentar em cultivos de cana e mil-
ho, vem aumentando cada vez mais sua população no sudeste brasileiro (Pedrosa 
et al. 2021). Essa associação a determinados tipos de cultivos também pode ser 
um fator determinante na invasão pela lebre-europeia (Lepus europaeus) no Brasil 
(Faria et al. 2016). 

No ambiente aquático, a ocupação da região costeira pelo ser humano vem pro-
movendo mudanças drásticas na biodiversidade (Bulleri & Chapman 2010). Por 
exemplo, a construção de píeres, portos, marinas, moles e espigões, afeta a com-
plexidade do habitat natural, que é substituída por estruturas bidimensionais de 
madeira, plástico ou concreto, promovendo o aumento da disponibilidade de subs-
trato consolidado, um dos principais recursos limitantes para comunidades sés-
seis. Logo, reduções na complexidade do habitat, alterações na composição do 
material, e o aumento concomitante de poluentes nessas regiões e da conectivi-
dade entre populações historicamente isoladas, faz com que as regiões portuárias 
sejam dominadas por espécies resistentes à ação antrópica, muitas vezes exóticas 
e invasoras. No litoral brasileiro existem muitos locais em que substratos artifi-
ciais são dominados por espécies exóticas como o coral-sol, Tubastraea spp. e o 
briozoário Schizoporella errata (Mantelatto et al. 2020, Oricchio et al. 2019). 

As águas interiores também podem sofrer alterações que promovem diretamen-
te a introdução de espécies. Grandes usinas hidrelétricas (UHE) podem inundar 
barreiras que separam regiões biogeográficas distintas, misturando espécies que 
não coocorriam anteriormente. Em Itaipu, cuja construção da UHE inundou as ca-
choeiras de Sete Quedas, ocorreu a introdução e estabelecimento de mais de 30 
espécies de peixes na bacia do Alto Rio Paraná (Júlio Jr. et al. 2009). Reservatórios 
também podem facilitar o estabelecimento e propagação de espécies exóticas in-
vasoras, pois apresentam características como flutuações abruptas dos níveis de 
água, concentrações mais elevadas e/ou variáveis de nutrientes, e aumento da 
luminosidade subaquática, que podem ser mais adequadas a espécies exóticas 
(Thomaz et al. 2009, Muniz et al. 2020). Por exemplo, o sucesso no estabelecimen-
to de Hydrilla verticillata, uma planta submersa invasora agressiva, na planície de 
inundação do Alto Rio Paraná pode estar associada ao aumento da luminosidade 
(Sousa et al. 2009, Thomaz et al. 2009, Sousa et al. 2011). Obras de transposição 
de rios têm sido feitas para transporte de água e, inadvertidamente, de espécies 
exóticas entre bacias hidrográficas brasileiras. O exemplo mais recente é a trans-
posição do rio São Francisco, interligando águas desta bacia às dos rios de outras 
bacias hidrográficas no nordeste do Brasil.
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3.2.3. Extração de recursos

A extração de recursos naturais envolve qualquer atividade que remova elementos 
da natureza que são fundamentais para suprir as demandas do ser humano. Os 
recursos naturais podem ser classificados em quatro grupos, sendo estes: (i) bio-
lógicos, como vegetais e animais, (ii) hídricos, provenientes da água de lagos, rios, 
mares e oceanos; (iii) minerais, como o ferro, rochas, areia e argila; e (iv) energé-
ticos, como os biocombustíveis e os combustíveis fósseis. A extração de recursos 
hídricos é similar às mudanças no uso do solo e as informações sobre este tópico 
podem ser vistos em outras seções (3.2.2 e 3.3.3). Nas subseções abaixo serão 
apresentados exemplos de como a extração de recursos naturais biológicos, mine-
rais e energéticos, pode diretamente promover invasões biológicas.

3.2.3.1. Recursos biológicos

Bromélias são plantas normalmente utilizadas para ornamentação de casas e jar-
dins, enquanto no seu ambiente natural são reconhecidas como importante re-
curso para a fauna de vertebrados e invertebrados, incluindo espécies de anuros 
que se abrigam nessas plantas devido a capacidade das mesmas em reter água no 
seu interior. A translocação de bromélias para ser utilizada como um recurso de 
ornamentação levou a introdução do anuro Phyllodytes luteolus (perereca-das-bro-
mélias), espécie que habita a costa brasileira (do norte do estado do Rio de Janeiro 
até a Paraíba) para fora da sua distribuição original. A espécie já se encontra com 
populações bem estabelecidas nos municípios do Rio de Janeiro, Guarujá e São 
Paulo (Forti et al. 2017). 

Algumas espécies de bivalves, como ostras e mexilhões, são cultivadas mun-
dialmente e a grande comercialização in vivo desses moluscos têm aumentado 
as chances de transporte e estabelecimento de várias espécies exóticas acompa-
nhantes, como anêmonas, cracas, poliquetas e briozoários (Simon & Sato-Okoshi 
2015, Piló et al. 2021). Um dos maiores problemas encontrados tanto para as po-
pulações cultivadas quanto as não cultivadas de ostras é a infestação por polique-
tas (Polychaeta: Spionidae) (Diez et al. 2022). Poliquetas do gênero Polydora podem 
reduzir substancialmente o valor comercial das ostras devido às perfurações feitas 
na concha e atacar outras espécies nativas de moluscos (Radashevsky et al. 2006). 

3.2.3.2. Recursos minerais

Paisagens inteiras são transformadas e deterioradas na mineração a céu aberto, e 
a recuperação/reabilitação de tais áreas é realizada para se reduzir a perda de bio-
diversidade e dos serviços ecossistêmicos (Gastauer et al. 2021). Práticas brasi-
leiras de recuperação de áreas degradadas pela mineração mostram uma grande 
dependência em espécies de plantas introduzidas (Barth et al 1988), muitas delas 
com potencial invasor. A gramínea Melinis minutiflora (capim-gordura), por exem-
plo, utilizada para controle de erosão, foi muito utilizada em revegetação de áreas 
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mineradas em Minas Gerais (Toy & Griffith 2010). Não por acaso, essa é uma das 
10 espécies de gramíneas invasoras mais comuns no Cerrado (Guimarães-Silva et 
al. 2020). Embora a governança na legislação brasileira sobre a mineração tenha 
evoluído, ainda existe uma demanda por espécies de plantas exóticas devido a in-
disponibilidade de sementes de espécies nativas no mercado (Toy & Griffith 2010). 
Além disso, a extração de areia pode resultar na formação de áreas escavadas, 
que quando preenchidas por água pluvial e/ou subterrânea, são frequentemente 
utilizadas para a introdução e/ou o cultivo de peixes invasores, notadamente tilá-
pias (Coptodon rendalli e Oreochromis niloticus).

3.2.3.3. Recursos energéticos

Entre os recursos naturais energéticos está a extração de combustíveis fósseis e a 
produção de biocombustíveis. Várias espécies de plantas atualmente promovidas 
para biocombustíveis são reconhecidas como invasoras, a exemplo do dendezeiro, 
mamona (Ricinus communis), pinhão-manso (Jatropha curcas) e da algaroba, entre 
outras (Howard & Ziller 2008).

O dendezeiro é uma palmeira originária de florestas tropicais da costa ocidental 
da África, que foi introduzida no Brasil no final dos anos 1500. O óleo extraído das 
sementes do dendê é amplamente utilizado como matéria-prima na indústria de 
cosméticos, alimentícia, siderúrgica, produção de plásticos e de biodiesel, entre 
outros. Atualmente, o dendezeiro não só é plantado como monocultura, como pode 
invadir áreas naturais de floresta e formar adensados, monodominantes, que im-
pedem a regeneração natural e o crescimento de plantas nativas (por exemplo, 
Howard & Ziller 2008, BD Instituto Hórus 2021). A espécie já foi registrada como 
invasora em áreas de floresta Atlântica, sobretudo do nordeste do Brasil, mas 
também no Espírito Santo e Rio de Janeiro (BD Instituto Hórus 2021) e algumas 
áreas florestais foram praticamente convertidas em monoculturas de dendezeiro 
(Howard & Ziller 2008). O dendezeiro também foi registrado como espécie inva-
sora na Amazônia colombiana (Howard & Ziller 2008, BD Instituto Hórus 2021) e 
é amplamente plantado na região amazônica brasileira. Assim, muitas áreas de 
floresta podem vir a ser “dendezais”, os quais impedem o crescimento de plantas 
nativas comprometendo os serviços ecossistêmicos inerentes às florestas nativas 
(Howard & Ziller 2008).

No Brasil, existem diversas espécies nativas que poderiam atuar como fonte de 
biomassa para biorefinarias, como as palmeiras macaúba (Acrocomia aculeata), 
babaçu (Attalea speciosa) e carnaúba (Copernicia prunifera) e mandioca (Manihot 
esculenta), como também plantas aquáticas como o  aguapé (Pontederia crassipes) 
e a taboa (Typha domingensis) (Favaro & Miranda 2013, Maragoudaki et a. 2022). 

3.2.4. Poluição

Poluição, por definição, é a adição ou o lançamento de qualquer substância, ma-
téria ou forma de energia ao meio ambiente em quantidades que resultem em 
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concentrações maiores que as naturalmente encontradas, produzindo assim efei-
tos ambientais indesejados. Por exemplo, o nitrogênio e o fósforo são encontrados 
naturalmente no solo, mas com a alta quantidade gerada pelo uso de fertilizantes, 
chegam aos ambientes aquáticos causando distúrbios, como a eutrofização (sub-
seção 3.2.4.1). Nas subseções abaixo serão apresentados, em maior detalhe, como 
os distúrbios gerados por poluentes, como plástico e outros materiais em ambien-
tes marinhos (subseção 3.2.4.2) e a contaminação do solo e da água (subseção 
3.2.4.3), podem diretamente promover o sucesso de espécies exóticas invasoras.

3.2.4.1. Nutrientes e eutrofização

Eutrofização é o resultado do acúmulo de nutrientes, principalmente nitrogênio 
e fósforo, nos ambientes aquáticos. Estes nutrientes podem ser provenientes de 
diversas fontes, como o esgoto doméstico e industrial como também da lixiviação 
de nutrientes do solo provenientes do uso de fertilizantes utilizados para a pro-
dução agrícola. A competição por nutrientes possui papel fundamental no esta-
belecimento, disseminação e persistência de plantas exóticas invasoras. Estudos 
têm demonstrado que estas espécies apresentam capacidade superior de adquirir 
nutrientes, isto é, são melhores competidores, particularmente em ambientes al-
tamente produtivos, e que o enriquecimento de nutrientes pode ser despropor-
cionalmente benéfico para as invasoras (Gioria & Osborne 2014). Desta forma, 
ecossistemas terrestres que sofrem adição de nutrientes no solo, aumentando 
a concentração, assim como os aquáticos eutrofizados, tendem a apresentar um 
maior risco de serem invadidos e de perda da biodiversidade (Engelhardt 2011, 
Bustamante et al 2012). Em riachos urbanos na cidade do Rio de Janeiro, as con-
centrações de amônia e coliformes fecais são altas devido ao lançamento de es-
goto in natura. As populações de guppy (Poecilia reticulata) atingem densidades 26 
vezes maiores, com maiores tamanhos corporais, em riachos urbanos do que em 
riachos não urbanizados, entre outros porque os primeiros aumentam a disponibi-
lidade de larvas de quironomídeos (tipicamente encontradas em ambientes impac-
tados), que são consumidos preferencialmente pelos guppies. No reservatório de 
Furnas, a invasão pelo dinoflagelado Ceratium furcoides foi favorecida pelo aporte 
de nutrientes. Explosões populacionais de C. furcoides foram observadas em áreas 
do reservatório que recebiam esgotos domésticos não-tratados (Silva et al. 2012). 

3.2.4.2. Lixo marinho 

Objetos de diversos materiais como madeira, borracha, plástico, metal, isopor, 
entre outros, acabam chegando ao mar de forma intencional ou não intencional 
(NOAA 2017, Williams & Rangel-Buitrago 2019, García-Gómez et al. 2021, Póvoa et 
al. 2021). Esse lixo marinho pode tanto ser de origem terrestre, alcançando os ocea-
nos por rios e praias, como originários de atividades desenvolvidas em ambientes 
marinhos como pesca, tráfego de embarcações e perfurações de petróleo (Williams 
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& Rangel-Buitrago 2019, García-Gómez et al. 2021, Póvoa et al. 2021). Como muitos 
desses materiais apresentam alta flutuabilidade, como o isopor, por exemplo (Rech 
et al. 2016), podem ser facilmente levados pelas correntes, facilitando o transporte 
e a introdução de espécies exóticas invasoras através dos oceanos, processo co-
nhecido como rafting (Barnes 2002, Rech et al. 2016, NOAA 2017). No mundo todo 
há inúmeros registros de introduções ocorridas por transporte de materiais no mar 
(Barnes 2002, Rech et al. 2016, NOAA 2017, Póvoa et al. 2021). No Brasil, estudos 
mostram que cabos, pneus, pedaços de plástico, cordas, isopor, garrafas de vidro, 
e até mesmo sandálias de borracha, podem ser colonizados por larvas dos corais 
invasores do gênero Tubastraea, o coral-sol (Faria & Kitahara 2020, Mantelatto et 
al. 2020). Isso aumenta o potencial de transporte e dispersão do coral-sol para ou-
tras regiões, facilitando a expansão e o estabelecimento e manutenção da espécie 
invasora na costa brasileira, ou seja, por meio de invasões secundárias (Mantelatto 
et al. 2020). Entretanto, ainda existem poucos estudos considerando o impacto de 
materiais depositados no mar como facilitadores do estabelecimento de espécies 
exóticas no Atlântico Sul e principalmente no Brasil (Póvoa et al. 2021).  

3.2.4.3. Outros contaminantes e a homogeneização do habitat

A introdução de espécies exóticas está diretamente associada ao filtro ambien-
tal criado pelo acúmulo de poluentes, como em regiões portuárias (Crooks et al. 
2011). Uma vez que portos e marinas são normalmente circundados por quebra-
-mares, há uma retenção destes poluentes, principalmente pela lixiviação das 
tintas anti-incrustantes de embarcações. Esses poluentes, além de serem cons-
tantemente liberados por barcos e navios, também se acumulam no substrato 
bentônico inconsolidado, afetando não apenas a comunidade incrustante. A alta 
concentração de matéria orgânica em suspensão e o acúmulo de metais limitam 
a ocorrência de espécies nativas. Livres de inimigos naturais, as populações das 
EEIs resistentes tendem a crescer exponencialmente, alterando o funcionamento 
desses ecossistemas. Alguns invertebrados invasores (por exemplo, o briozoário 
S. errata) são conhecidos por serem tolerantes ao cobre (Piola & Johnston 2008). 
Além da poluição química, há evidências de que a poluição luminosa causada pelo 
uso de luz artificial noturna (LAN) também pode alterar as taxas de recrutamento 
larval. Considerando que a maior parte da região costeira vem passando por um 
intenso processo de urbanização e o uso da LAN, é possível prever que essas re-
giões possam atrair larvas de organismos exóticos a partir da fonte de introdução, 
expandindo a distribuição dessas espécies. 

Em ambientes terrestres, a qualidade dos solos exerce influência direta na mon-
tagem da comunidade vegetal e na provisão de serviços essenciais para susten-
tação da vida (Dominati et al. 2010). O uso intensivo de agrotóxicos no Brasil tem 
contaminado os solos, e as espécies, nativas ou exóticas, apresentam diferentes 
habilidades para se desenvolver em tais solos. Na Serra Gaúcha, região produtora 
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de vinhos no Brasil, o uso de fungicidas pode gerar um acúmulo de cobre no solo. 
Espécies nativas de gramíneas do Pampa (Axonopus fissifolius, Paspalum notatum 
e P. plicatulum) mostraram uma menor capacidade de tolerar a contaminação por 
este metal do que a gramínea exótica invasora Cynodon dactylon (pé-de-galinha 
ou capim-seda), esta com maiores taxas de crescimento e produção de biomassa 
(da Silva et al. 2022). Nos ecossistemas de água doce, os represamentos de rios e 
a rotina de operação das barragens resultam na maior simplificação e/ou homo-
geneização dos habitats, facilitando o estabelecimento de espécies invasoras pré-
-adaptadas a serem bem-sucedidas em ambientes lênticos (Johnson et al. 2008).

3.2.5. Mudanças Climáticas 

As mudanças climáticas estão entre as principais ameaças à saúde e à sobrevivên-
cia de espécies em ambientes marinhos e continentais. Além dos impactos diretos 
sobre espécies e comunidades nativas, como por exemplo o aumento da incidência 
de branqueamento de corais em decorrência do aumento da temperatura super-
ficial do oceano, mudanças climáticas podem gerar uma série de consequências 
para a distribuição e ecologia de espécies exóticas invasoras, potencializando os 
efeitos negativos (Dukes & Mooney 1999, Hellmann et al. 2008, Sorte et al. 2010). 
Tais consequências incluem alterações nos mecanismos de transporte, introdução 
e estabelecimento de espécies exóticas, expansão e alterações dos impactos cau-
sados por espécies invasoras já introduzidas e alterações da efetividade de ações 
de manejo e controle (Hellmann et al. 2008). Por exemplo, períodos de seca mais 
prolongados provocaram uma mudança na estrutura da comunidade do estuário 
Piraquê Açu-Mirim no Espírito Santo favorecendo o estabelecimento do ofiuróide 
invasor Ophiothela mirabilis (Gomes & Silva 2020). De maneira geral, estudos mos-
tram que espécies exóticas invasoras tendem a ser mais tolerantes a variações 
ambientais quando comparadas com espécies nativas, e grande parte das con-
sequências relacionadas às mudanças climáticas, como por exemplo o aumento 
da concentração de CO2 na atmosfera e maior fragmentação de habitat, tendem a 
favorecer espécies exóticas invasoras (Dukes e Mooney, 1999).

3.2.6. Espécies exóticas invasoras 

Espécies exóticas também podem atuar como vetores de mudanças e facilitado-
res da introdução, estabelecimento e dispersão de outras espécies exóticas. Esse 
tipo de facilitação remete ao conceito de “Invasional meltdown”, caracterizado por 
interações positivas e por vezes sinergéticas entre espécies exóticas e exóticas 
invasoras, que podem acelerar ou facilitar o processo de invasão e intensificar os 
impactos sobre os ecossistemas e espécies nativas (Simberloff & Von Holle 1999). 

No estágio de introdução, encontramos espécies potencialmente invasoras, em 
geral de hábitos crípticos e/ou de pequeno tamanho corporal, sendo transporta-
das de maneira não intencional junto com outras espécies exóticas mais evidentes 
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e/ou de maior porte. Este tipo de facilitação pode ser observado entre animais e 
plantas que podem ser transportados em meio a frutas, plantas, e animais exó-
ticos comercializados em feiras e/ou atividades comerciais sem procedimentos 
mais rigorosos de inspeção e controle. Nos ambientes de águas continentais, vá-
rios ectoparasitas e patógenos de peixes e crustáceos podem ser introduzidos pelo 
transporte inadvertido e soltura dos seus hospedeiros exóticos. A introdução de 
propágulos de moluscos e crustáceos, na forma de larvas, assim como de peixes, 
na forma de ovos, também são exemplos frequentes deste fenômeno de facilitação 
em águas continentais.

Durante o estágio de estabelecimento, algumas espécies exóticas invasoras podem 
atuar na modificação das condições ambientais do ecossistema invadido, criando 
condições mais propícias para que espécies menos aptas às condições predomi-
nantes originalmente consigam se adaptar, sobreviver e reproduzir. Por exemplo, 
algumas espécies exóticas de árvores frutíferas e gomíferas, como jaqueiras (Ar-
tocarpus heterophyllus) e amendoeiras (Terminalia catappa), fornecem alimentação 
e/ou condições de microhabitat (por exemplo, refúgio, sombreamento) que são 
amplamente utilizados, contribuindo consideravelmente para a sobrevivência de 
primatas, aves, e/ou insetos também exóticos, como os saguis (C. jacchus, C. peni-
cillata e seus híbridos) invasores no sul e sudeste do Brasil (Cunha et al. 2006, Mo-
desto & Bergallo, 2008, Raíces et al. 2017). Em ambientes de águas continentais, 
algumas espécies de macrófitas, bivalves e peixes exóticos, além de interferirem 
nos níveis de transparência e/ou no fluxo de água, também podem alterar os ha-
bitats submersos, criando um conjunto de condições mais favoráveis para o es-
tabelecimento de peixes, crustáceos e outras espécies de moluscos e macrófitas 
exóticas. Espécies engenheiras exóticas, tais como o coral-sol e algumas espécies 
de bivalves, parecem constituir o principal exemplo de facilitação para o estabe-
lecimento de outras espécies exóticas em ambientes marinhos e/ou estuarinos. 
Todavia, são ainda necessários estudos experimentais sobre esses mecanismos 
de facilitação no Brasil.

3.2.7. Perda de biodiversidade 

Uma hipótese muito discutida diz respeito à resistência biótica (Elton 1958), na 
qual se postula que EEIs teriam menores chances de se estabelecer em regiões 
mais preservadas e com maior biodiversidade do que em locais mais perturbados 
e com menor biodiversidade (por exemplo, Jeschke & Genovesi 2011). Todavia, a 
relação entre biodiversidade e susceptibilidade à invasão tem sido questionada 
(Levine & D’Antonio 1999) e existem evidências contrárias à hipótese de resistên-
cia biótica (por exemplo, Cobián-Rojas et al. 2018). No Brasil, por exemplo, existem 
EEIs que se estabeleceram e disseminaram em regiões com alta biodiversidade 
(por exemplo, coral-sol no NE e SE do Brasil). É importante ressaltar que estu-
dos realizados em diferentes escalas indicam que em escalas espaciais maiores 
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(>1000 m2) há uma relação positiva entre maior diversidade e um maior número 
de EEIs, mas geralmente esse padrão não é observado em escalas menores (<10 
m2) e isso se atribui a ação de mecanismos de resistência biótica (por exemplo, 
competição) que agem em escala local (Fridley et al. 2007). Em ambientes de água 
doce, experimentos   têm demonstrado que comunidades de plantas submersas 
nativas não impedem completamente a colonização de EEIs (Louback-Franco et al. 
2020, Petruzzella et al. 2020). No entanto, a biomassa e diversidade dessas plantas 
desempenham um papel crucial na resistência biótica, diminuindo o desempenho 
(ou seja, crescimento) de EEIs  através da competição por recursos nestes siste-
mas (Petruzzella et al. 2018, 2020). Logo, a conservação e restauração de plantas 
submersas nativas poderiam contribuir de maneira crucial para aumentar a resis-
tência destes  ecossistemas de água doce a invasões. 

O aumento de diversidade em comunidades biológicas também se relaciona dire-
tamente com o melhor funcionamento dos ecossistemas (Cardinale et al. 2012) e 
os efeitos diretos de EEIs sobre comunidades biológicas mais empobrecidas ten-
dem a ser mais severos (Cardinale et al. 2012). A intensidade das introduções de 
EEIs está mudando mais rapidamente nas últimas décadas do que em qualquer 
momento da história humana (por exemplo, Tatem 2009, Seebens et al. 2015), indi-
cando que os seus efeitos sobre a biodiversidade podem ter consequências nunca 
previstas e observadas (Bellard et al. 2016, Early et al. 2016). 

3.2.8. Vetores de mudança naturais

Após a introdução de EEIs, ocorrida via vetores de mudança (meios físicos) rela-
cionados à ação humana, vetores de mudança naturais, como por exemplo, ani-
mais polinizadores e dispersores de frutos e sementes, e correntes, podem atuar, 
na dispersão dessas EEIs em escala local e regional, após a introdução. Plantas 
nativas com dispersão das sementes mediadas por animais (zoocóricas) são pri-
mordialmente dependentes da presença de dispersores nativos para seu sucesso 
de dispersão. Muitas EEIs também necessitam desses agentes para concretizar 
o processo da invasão. Algumas EEIs, que apresentam frutos carnosos, têm mais 
sucesso em dispersão mediada por animais quando comparadas com espécies 
nativas de uma mesma região (Rejmánek & Richardson 1996). No Brasil um exem-
plo de sucesso de dispersão natural (mediada por espécies nativas) é da espécie 
arbórea uva-do-japão (Rhamnaceae). Originária do leste asiático, esta EEI é am-
plamente encontrada nas florestas tropicais e subtropicais brasileiras, bem como 
nas estepes e ecótonos entre essas formações vegetais, desde florestas do inte-
rior do estado da Bahia, por todo o Cerrado, ecossistemas da Mata Atlântica, até 
florestas úmidas de Araucária (Zenni & Ziller 2011). A uva-do-japão é polinizada 
principalmente por abelhas, tanto nativas (Melipona quadrifasciata e Plebeia eme-
rina), quanto exóticas (Apis mellifera) (Carvalho 1994). Uma grande variedade de 
espécies de mamíferos nativos é relatada como consumidoras ou potenciais dis-
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persoras da uva-do-japão, dentre eles estão o lobo-guará (Chrysocyon brachyurus),  
cachorro-do-mato (Cerdocyon thous) (Cheida 2005, Lima et al. 2015),  gambá (Di-
delphis aurita) (Cáceres e Monteiro-Filho 2001), tatu-galinha (Dasypus novemcinc-
tus), macaco-prego (Sapajus nigritus) (Hendges et al. 2012), muriqui-do-sul (Bra-
chyteles arachnoides) (Hack et al. 2017) e bugio (Alouatta guariba clamitans) (Silveira 
2009). O consumo de frutos da uva-do-japão, e preferência alimentar perante as 
espécies nativas em determinada área, pode causar interrupções em interações 
entre as espécies nativas, e afetar não apenas as interações fruta-frugívoro, mas 
a comunidade biológica inteira (Lima et al. 2015).

Após sua introdução e estabelecimento, as EEIs podem colonizar comunidades 
nativas adjacentes devido à sua própria capacidade de dispersão ou associada a 
espécies nativas. Por exemplo, a dispersão do rotífero Kellicotia bostoniensis pela 
região Neotropical tem sido atribuída à dispersão de ovos de resistência aderidos 
a aves migratórias ou mesmo dispersos em gotículas de água transportadas por 
vento ou chuva (Bomfim et al. 2016). De forma similar, eventos sazonais que ocor-
rem naturalmente podem permitir o acesso de EEIs a comunidades nativas. Por 
exemplo, EEIs estabelecidas em áreas alagáveis, onde o aumento do nível dos rios 
nas cheias é determinante para a conectividade dos ambientes e dispersão das 
espécies, podem utilizar o próprio evento de cheia para colonizar locais sazonal-
mente isolados (Thomaz 2022). 

Incêndios que podem ocorrer em biomas brasileiros florestais tanto naturalmen-
te ou por ação humana, também podem facilitar a dispersão de EEIs. Espécies 
de braquiária são muito utilizadas para pastagem no Brasil. Experimentos têm 
mostrado que regimes de queimadas anuais ou trianuais aumentam a distância 
ocupada pela braquiária (Urochloa eminii) da borda para o interior de florestas 
queimadas (Silvério et al. 2013). Em ambientes costeiros e marinhos, os diferentes 
tipos de correntes podem ser condutores naturais da dispersão de EEIs. Por exem-
plo, no estuário do Rio Paraguaçu, o coral-sol originalmente introduzido por uma 
plataforma de petróleo atracada em um estaleiro no início do estuário, ampliou a 
distribuição aproveitando as correntes de marés para colonizar o meio do estuário 
(Miranda et al. 2016b). Correntes marinhas têm sido apontadas como as principais 
facilitadoras da dispersão do peixe-leão (Pterois volitans) em direção sul ao longo 
da costa brasileira, desde que esta espécie invasora conseguiu avançar sobre a 
região da foz e delta do rio Amazonas, ao norte (Soares et al. 2023).  

3.3. Vetores de mudança indiretos que promovem a introdução, o estabe-
lecimento e a disseminação de espécies exóticas invasoras

Embora não afetem as EEIs diretamente, vetores de mudança indiretos operam, 
em geral, em escalas espacial e temporal mais amplas e de forma mais difusa, 
podendo alterar e influenciar tanto vetores diretos quanto indiretos. Os indiretos 



108

relatório temático sobre espécies exóticas invasoras

podem, por exemplo, afetar o nível (por exemplo, magnitude), direção (por exem-
plo, aumento ou diminuição), ou taxa (por exemplo, mudança ao longo do tempo) 
de vetores diretos.

3.3.1. Motivadores socioculturais 

Como parte do sistema natural, o ser humano necessita do uso de recursos naturais 
tanto para sua sobrevivência básica, como para atender necessidades não prioritá-
rias, mas que se tornaram demandas na sociedade moderna. Essas necessidades 
e demandas geram interesse na manutenção de espécies vegetais e animais que 
abrem caminho para as EEIs. Espécies identificadas como recurso pela sociedade 
(por exemplo, madeira proporcionada por Pinus spp. e Eucalyptus spp., ou consu-
mo de carne do javali) tendem a ser introduzidas e mantidas no ambiente, mesmo 
quando há políticas públicas de controle e erradicação. EEIs que geram problemas 
para a sociedade geralmente não são intencionalmente introduzidas e podem ter 
programas de controle e erradicação (por exemplo, mosquito-da-dengue, Aedes 
aegypti) mais eficientes (Epanchin-Niell et al. 2009, Woodford et al. 2016).

O interesse da sociedade em EEIs faz com que a maioria de espécies introduzidas, 
de forma intencional ou não, em ambientes naturais sejam provenientes de uso 
ornamental, no caso de plantas, e interesse no consumo de carne, caça ou pesca 
esportiva e uso de animais domésticos (por exemplo, aquarismo, animais de esti-
mação, aquicultura) no caso da fauna (Zenni 2014, Rosa et al. 2017).

A cultura de manter organismos ornamentais para fins recreativos pode ser um 
importante vetor da introdução de espécies exóticas, destacando-se dentre essas 
práticas o aquarismo (Magalhães et al. 2021a). A liberação intencional ou não in-
tencional desses organismos introduz muitas EEIs. Aproximadamente um terço 
das espécies invasoras aquáticas no mundo são organismos utilizados em aquá-
rios ou com fins ornamentais, sendo seu comércio muitas vezes não regulamen-
tado e fiscalizado (Magalhães et al. 2021b). No Brasil, recentemente corais moles 
ornamentais do gênero Sansibia e Clavularia, foram introduzidos na região da Ilha 
Grande - RJ (Mantelatto et al. 2018), e do gênero Sarcothelia foi introduzido e vem 
aumentando rapidamente sua cobertura no fundo raso em Salvador (BA) (Menezes 
et al. 2021). Como essas espécies foram registradas em locais distantes de gran-
des portos, é provável que suas introduções tenham se dado por descarte intencio-
nal e indevido (Mantelatto et al. 2018). Outro exemplo que provavelmente foi origi-
nado de descarte, é o peixe-leão do gênero Pterois encontrado pela primeira vez na 
costa do Rio de Janeiro (Ferreira et al. 2015). Análises genéticas confirmaram que 
o DNA deste exemplar é originário do Caribe, onde esse organismo foi introduzido 
há mais de 30 anos (Hixon et al. 2016), e a grande distância indica a maior proba-
bilidade de introdução via aquarismo do que dispersão natural (Luiz et al. 2021).

O uso de animais como animais de estimação é uma das principais vias e vetores 
de introdução de mamíferos e répteis silvestres no Brasil (Rosa et al. 2017, 
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Fonseca et al. 2019). Além dos animais silvestres, animais domésticos também 
são considerados EEIs. Cães e gatos domésticos estão amplamente distribuídos 
em zonas urbanas, rurais e unidades de conservação brasileiras (Lessa et al. 2016, 
Rosa et al. 2017).

O consumo de carne, a caça e pesca esportiva também são vetores culturais muito 
associados à introdução e invasão da fauna em território brasileiro. Na Caatinga, 
as cabras (Capra hircus) são criadas livremente e consomem plantas e modificam 
a vegetação natural. Em um ambiente semi-árido inóspito para diversos outros 
animais e plantas, a criação de cabras representa uma das principais atividades 
econômicas e de subsistência das famílias locais, sendo inclusive a única fonte 
de proteína para famílias de baixa renda. Da mesma forma, outros ungulados do-
mésticos (Bos spp. - gado, Bubalus bubalis - búfalo e Equus spp. - cavalo) também 
causam modificações em diferentes habitats (vegetação, qualidade da água, etc.) 
que são utilizados por espécies nativas. O fechamento de fazendas de criação tam-
bém foi desencadeador da invasão do javali na década de 1990, quando a criação 
comercial da espécie foi proibida no Brasil e diversas fazendas soltaram delibe-
radamente os animais por medo da fiscalização (Hegel et al. 2022). No entanto, a 
invasão e disseminação do javali em território brasileiro possuem diversos vetores 
culturais. Os primeiros registros da espécie no Brasil ocorreram entre a década de 
1960 e 1980, de animais que cruzaram a fronteira do Brasil com o Uruguai, onde 
foram introduzidos para a caça esportiva. Recentemente, os principais vetores de 
disseminação da espécie são o interesse na caça, uma vez que é a única espécie 
que se pode abater legalmente no país para fins de controle, o que tem motivado 
alguns caçadores a introduzir ilegalmente a espécie em territórios onde ela ainda 
não ocorre, bem como para alimentar o mercado ilegal de carnes exóticas e, ainda 
mais difícil de controlar, a criação comercial de “fundo de quintal”. É muito comum 
em pequenas propriedades rurais a criação de javalis ou javaporcos (reconhecido 
como híbrido da linhagem doméstica de porco e do javali silvestre, ambos da es-
pécie Sus scrofa), que são mais apreciados pela carne, sendo apontado como uma 
das principais vias e vetores da invasão da espécie no país (Oliveira 2012, Rosa et 
al. 2017, 2018, Hegel et al. 2022). As espécies chital (Axis axis) e a lebre-europeia 
também são invasoras que entraram no país primeiramente pela fronteira com 
países vizinhos, onde foram introduzidos para caça esportiva, havendo uma preo-
cupação de que essas espécies sejam cada vez mais disseminadas no Brasil. 

Em ambientes de águas continentais, a ocorrência e a dispersão de espécies exó-
ticas de peixes (por exemplo, tilápias, Cichla spp. - tucunarés, guppies e Cyprinus 
spp. - carpas), moluscos (por exemplo, Melanoides spp.), macrófitas aquáticas (por 
exemplo, Hydrilla verticillata) e répteis (por exemplo, Trachemys spp.) são vistas 
como favoráveis em algum momento de seu ciclo de vida por alguns setores da 
sociedade. A introdução de tilápia é entendida como oportunidade de incremento 
protéico; a introdução do tucunaré, para lazer na pesca esportiva; guppies e carpas, 
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como promotores de beleza em cenários domésticos. Tal percepção também atin-
ge grupos que movimentam o comércio das macrófitas aquáticas, que são utiliza-
das como refúgio e/ou mesmo como alimento pelo tigre-d’água (T. dorbigni), o que 
pode representar um risco associado à potencial invasão pelo molusco Melanoides 
tuberculata (caramujo-trombeta), muito abundante nas raízes de algumas espé-
cies de macrófitas aquáticas (Hahn et al. 2014). 

O conhecimento científico produzido sobre os organismos exóticos não neces-
sariamente conduz a percepção das pessoas a seu respeito na mesma direção 
(Schelhas et al. 2021). Deste modo, a presença de espécies exóticas tem na com-
plexidade do problema que representa, a percepção social a seu respeito como fa-
cilitadora ou dificultadora de ações de manejo, já que pessoas são determinantes 
para a transformação das paisagens naturais e para que as invasões biológicas 
possam ocorrer (Franco-Moraes et al. 2021). O modo como as pessoas percebem 
o ambiente natural e as espécies exóticas é de certa forma definido por seus in-
teresses e suas atitudes, pelas condições ecológicas e sociais, pelas crenças e 
valores e pelos benefícios e impactos que estas espécies agregam (Kapitza et al. 
2019). Por consequência, levam a atitudes individuais e coletivas que podem favo-
recer a dispersão continuada dos organismos ou limitar o seu adequado manejo. 
No Brasil, um recente estudo ilustrou que o conhecimento da biodiversidade local 
por estudantes é baixo e por isso falham em distinguir espécies exóticas e nativas, 
comprometendo um posicionamento favorável à manutenção da biodiversidade e 
das contribuições da natureza para as pessoas (Melo et al. 2021).

3.3.2. Motivadores demográficos

A migração humana seja ela internacional, nacional ou regional e o crescimento 
populacional humano são processos sociodemográficos que afetam o meio am-
biente, sendo vetores subjacentes a todos os determinantes diretos e indiretos 
de introduções de espécies exóticas invasoras (Meyerson et al. 2007). Aumentos 
no tamanho da população humana e da urbanização levam a maiores demandas 
por alimentos, renda, lazer e atividades humanas relacionadas à extensão da rede 
de transporte, distúrbios ambientais e uso do solo (Auffret et al. 2014, McKinney 
2006a). Conforme o relatório intitulado “World Urbanization Prospects 2018” das 
Nações Unidas, nas próximas décadas, o grau de urbanização deverá aumentar 
em todas as regiões do mundo, mas com variação considerável. Para o Brasil, as 
projeções indicam que até 2050 mais de 90% da população residirá em centros 
urbanos (Nações Unidas 2018).

Como as populações humanas tendem a se concentrar em áreas ricas em espé-
cies e recursos naturais, a nova configuração ambiental criada em decorrência da 
formação de grandes centros urbanos fornece abundantes fontes de introdução, 
recursos alimentares e abrigo para uma gama de espécies comensais e sinantró-
picas, ou seja, aquelas que se adaptaram a viver junto ao ser humano, a despeito 



111

relatório temático sobre espécies exóticas invasoras

da vontade deste. EEIs demonstram ter uma maior aptidão para explorar áreas 
densamente povoadas (Bellard et al. 2016) e, quanto mais próximo aos centros ur-
banos, maior é a tendência de se encontrar um maior número de EEIs (McKinney 
2006b, Bellard et al. 2016). 

No Brasil, a maioria da população está concentrada a até 300 km da costa Atlânti-
ca, principalmente no domínio da Mata Atlântica (Costa & Monte-Mór 2002, Funda-
ção SOS Mata Atlântica, 2016). Não por acaso, é a região que abriga a maior diver-
sidade de EEIs de plantas e animais encontrada no país (Sampaio & Schmidt 2013, 
Zenni et al. 2016, Dechoum et al. 2021). Essa proximidade da população humana 
aos ecossistemas costeiros propicia intenso tráfego de embarcações, criação de 
canais de comunicação entre regiões, e liberação de organismos mantidos domes-
ticamente (Ruiz et al. 1997, Kareiva et al. 2007, Ojaveer et al. 2018). 

Dentre as EEIs comumente encontradas em todos os graus de urbanização huma-
na se destacam o pombo (Columba livia), animais domésticos como gatos e cachor-
ros, e roedores, como ratazana, rato-preto e camundongo. A presença de ratos 
invasores é um considerável problema crescente nas cidades devido aos impactos 
econômicos e de saúde pública associados (Costa et al. 2014, Zeppelini et al. 2021).

A projeção do aumento populacional em áreas urbanas oferece um alerta impor-
tante: as atuais áreas de proteção podem não suportar a manutenção da biodiver-
sidade nativa em longo prazo (Wittemyer et al. 2008, Araújo et al. 2011). Isto porque 
a densidade populacional está fortemente ligada à presença de espécies exóticas 
invasoras dentro das áreas de proteção ambiental (Spear et al. 2013). Dessa for-
ma, a proximidade com os grandes centros urbanos e o crescimento da população 
em direção às áreas de proteção ambiental agirão como fontes de propágulos e de 
novas invasões no futuro.

3.3.3. Motivadores econômicos 

O uso de EEIs na agricultura, silvicultura, aquicultura e para fins ornamentais e 
recreativos em grande parte do Brasil é um processo histórico e cultural datado do 
início do século XX. Diversas atividades econômicas envolvidas diretamente pelo 
cultivo ou exploração de organismos vivos ou indiretamente pelo transporte não 
intencional são vetores importantes de introdução de EEIs.

A produção de organismos exóticos em reservatórios no Brasil notoriamente cons-
titui fonte de proteína e renda, mas também constitui a entrada de nutrientes que 
contribuem para a eutrofização e ameaças à biodiversidade local (Forneck et al. 
2020), assim como para o escape de espécimes ao meio natural (Casimiro et al. 
2018). Apesar disso, o país conta com legislação (Decreto Federal 10576/2020) que 
estimula tal prática e ameaça a efetividade de acordos internacionais que visam 
prevenir invasões biológicas (Latini et al. 2021, Charvet et al. 2021).
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EEIs emblemáticas exploradas por atividades de cultivo são diferentes espécies 
de tilápias, rã-touro (Lithobates catesbeianus), javali, pinheiro (Pinus elliottii), acá-
cia (Acacia mangium), leucena (Leucaena leucocephala) e espécies frutíferas, como 
a jaqueira. O cultivo de espécies exóticas no Brasil geralmente não é seguido por 
medidas de controle efetivas sendo, por vezes, efetuadas em condições ambien-
talmente arriscadas (por exemplo, tanques de piscicultura escavados próximos à 
região de inundação de rios e represas; tanques, redes ou gaiolas de cultivo que 
podem ser danificados por animais ou condições ambientais adversas) (Azevedo-
-Santos et al. 2011, Orsi & Agostinho 1999) e que podem facilitar escapes de espé-
cies exóticas cultivadas (Azevedo-Santos et al. 2011). Além disso, espécies culti-
vadas podem ser abandonadas devido à baixa rentabilidade ou mesmo falência do 
empreendimento. Por exemplo, o cultivo de rã-touro popularizou-se no Brasil em 
meados da década de 1990, mas, devido à baixa rentabilidade, vários empreendi-
mentos foram finalizados e indivíduos vivos foram soltos ou escaparam (Both et al. 
2011). Da mesma forma, Lissachatina fulica (caracol-gigante-africano) foi introdu-
zido para fins de criação e comercialização, sem sucesso (Teles & Fontes 2002) e 
se dispersou pelo Brasil.

No Brasil, também há registro de EEIs introduzidas para atendimento de demandas 
do mercado de pele. Um exemplo de caso foi a introdução do ratão-do-banhado 
(Myocastor coypus) fora de sua faixa de ocorrência no Brasil, que originalmente era 
somente no Rio Grande do Sul (Pereira et al. 2020), motivada principalmente em 
decorrência da demanda Norte Americana do comércio e cultivo de peles, além da 
produção de carne em meados da década de 1940 (https://nutria.com/fur-indus-
try/). A presença na região sudeste é atribuída a fugas de fazendas de peles, pro-
dução de carne e introduções deliberadas em lagoas e rios por produtores locais 
(Bonvicino et al. 2007). Atualmente, a espécie é facilmente registrada em pastagens 
alagadas e áreas de várzea nos estados de São Paulo, Rio de Janeiro, Paraná, Santa 
Catarina e Minas Gerais (região não nativa) (Pereira et al. 2020, Rosa et al. 2020).

A aquariofilia é um importante motivador econômico de introdução de espécies de 
diferentes EEIs. Macrófitas submersas (Hydrilla verticillata e Egeria densa) são co-
mercializadas para ornamentação de lagos particulares ou aquários (Peres et al., 
2018). Eventualmente propágulos desses organismos podem ser carreados para 
ecossistemas naturais por dispersão de animais, troca de água ou pela retirada de 
cobertura excessiva desses organismos em manutenções e limpezas dos ambien-
tes que os contém (Padilla & Williams, 2004). A pesca esportiva tem introduzido 
espécies como o tucunaré em reservatórios do centro-oeste, nordeste, sudeste e 
sul, e da truta-arco-íris (Oncorhynchus mykiss) em rios de cabeceiras do sudeste e 
sul brasileiro (Agostinho et al. 2007, 2021, Lazzarotto & Caramaschi 2009, Franco et 
al. 2022b). Tais introduções visam aumentar o interesse turístico de ambientes que 
sofrem impacto antropogênico de outros estressores (por exemplo, represamen-
tos) ou que previamente não apresentavam tais espécies (por exemplo, riachos sem 
peixes) (Agostinho et al. 2007, Lazzarotto & Caramaschi 2009, Franco et al. 2022b).
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A intensificação do comércio é um importante motivador econômico. EEIs podem 
ser transportadas não intencionalmente junto a mercadorias ou em procedimen-
tos operacionais do transporte por via terrestre, aérea e aquática. Espécies de 
moluscos como o mexilhão-dourado e a amêijoa-asiática (Corbicula fluminea) têm 
como hipótese mais plausível de chegada à América do Sul por meio de troca de 
água de lastro de navios cargueiros (Boltovskoy et al. 2006). Ambas as espécies 
têm origem asiática e colonizaram inicialmente a foz do rio da Prata após serem 
despejadas pela troca de água de lastro em região estuarina (Boltovskoy et al. 
2006). Desde então, essas espécies vêm dispersando-se a montante dos rios da 
bacia do Prata associadas a outras espécies com maior capacidade de dispersão, 
pela aderência a superfícies e existência de diversas barragens e mecanismos de 
transposição nos rios da região (Boltovskoy et al. 2006).

3.3.4. Ciência e Tecnologia 

Algumas introduções originam-se de acidentes ou descartes vinculados ao uso de 
espécies para estudos. A introdução da abelha-africanizada (Apis mellifera scute-
llata) é emblemática. Populações da abelha-africanizada foram trazidas a Piraci-
caba, interior de São Paulo, em 1956, por Warwick Kerr para cruzamento com li-
nhagens exploradas pela apicultura nacional (Kent 1988). Essas populações foram 
contidas no laboratório de W. Kerr. Contudo, como visitantes apicultores inadver-
tidamente removeram as telas de contenção, algumas populações acabaram por 
escapar e se estabeleceram prontamente (Kerr 1967, Kent 1988). 

O impacto econômico de pragas agrícolas pode levar a estudos de controle bioló-
gico por instituições de pesquisa e, quando não realizados corretamente, há a in-
trodução de espécies exóticas que se tornam invasoras. A grande massa fecal bo-
vina acumulada nos pastos levou a um declínio no crescimento de gramíneas e no 
aumento de parasitas do gado. No final da década 1980 e início de 1990, o Centro 
Nacional de Pesquisa de Gado de Corte (CNPGC) da Empresa Brasileira de Pesqui-
sa Agropecuária (EMBRAPA), com o intuito de controlar organismos associados às 
fezes bovinas, em especial a mosca-do-chifre, Haematobia irritans, e nematódeos 
gastrointestinais, passou a criar em laboratório com posterior liberação em pas-
tagens, o besouro-rola-bosta, Digitonthophagus gazella (Bianchin et al. 1998). Ante-
riormente, na década de 1960, a mesma espécie foi introduzida na Austrália como 
controle biológico e, por ser considerado um exemplo de sucesso, foi introduzido 
em outros países (Mesquita-Filho et al. 2018). Atualmente, o besouro-rola-bosta 
está distribuído em quase todo território nacional, em habitats abertos com vege-
tação herbácea e pastos exóticos (Matavelli & Lousada 2008, Tissiani et al. 2017). 

3.3.5. Políticas, governança e instituições 

Frequentemente, introduções de espécies no Brasil têm sido atreladas a ações 
políticas e institucionais voltadas principalmente ao desenvolvimento econômico 
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ou à mitigação de problemas sociais, onde espécies exóticas surgem, às vezes 
de maneira equivocada, como alternativa de fonte de renda ou alimento. A partir 
da década de 1930, o Departamento Nacional de Obras Contra as Secas (DNOCS) 
incentivou ações de introduções de tilápias e tucunarés em açudes e reservatóri-
os da região Nordeste como fonte de proteína para a população da região. Desde 
então, diversas iniciativas vêm propondo a expansão desse tipo de cultivo em res-
ervatórios, incluindo decretos federais (por exemplo, No. 10.576 14/12/2020). Ain-
da, há iniciativas que têm como objetivo promover o desenvolvimento do turismo 
agregando renda a famílias locais, mas que desconsideram os riscos associados 
a espécies exóticas. Por exemplo, em 2019, o Governo Federal brasileiro, via Em-
bratur, divulgou um plano de afundamento de mais de 1.000 estruturas (navios, 
tanques, aviões) para criação de recifes artificiais ao longo da costa brasileira com 
o suposto argumento de gerar atividade turística. Estruturas artificiais no meio 
marinho podem ser facilitadores da introdução e da dispersão de espécies exóti-
cas, funcionando como trampolins que propiciam a chegada dessas espécies a 
sistemas naturais marinhos e costeiros. Assim, existe uma grande preocupação 
com políticas que catalisem a proliferação de EEIs, como por exemplo do coral-sol, 
na costa brasileira (Miranda et al., 2020).

O turismo traz divisas para o país e aquele realizado em áreas naturais vem crescen-
do consideravelmente. Entretanto, o turismo agrega pessoas, veículos ou embar-
cações de diferentes regiões geográficas, que podem trazer em suas vestimentas, 
pneus, cascos, entre outros, espécies não nativas que podem se tornar invasoras. 
Em uma revisão sistemática, a maior riqueza e abundância de EEIs foram obser-
vadas em locais onde ocorriam atividades turísticas, como por exemplo, passeios a 
cavalo, caminhadas em trilhas ou esportes aquáticos (Anderson et al., 2015). 

Espécies exóticas têm sido introduzidas também como mecanismo de controle 
biológico com pouco ou nenhum embasamento científico sobre o potencial de in-
vasão dessas espécies. No Brasil, há, por exemplo, recomendações institucionais 
ao uso do peixe guppy ou lebiste para controle de larvas de Aedes aegypti, inseto 
exótico e vetor da dengue (FUNASA, 2001). A eficácia do uso de espécies exóticas 
como as citadas acima tem sido questionada pelo alto potencial de estabelecimen-
to das mesmas em comunidades nativas (Azevedo-Santos et al. 2017). 

Outros exemplos de políticas institucionais que promoveram e ainda promovem a 
introdução de espécies exóticas são a ranicultura e a introdução do roedor mocó 
(Kerodon rupestris) no arquipélago de Fernando de Noronha. A ranicultura ini-
ciada no Brasil na década de 1930, se consolidou como um importante mercado 
a partir dos anos 2000 (Lima & Agostinho 1988), com o apoio de instituições go-
vernamentais como a EMBRAPA (Empresa Brasileira de Pesquisa Agropecuária) 
e instituições de pesquisa e Universidades (Cribb et al. 2013). O Brasil é um dos 
maiores produtores de rã do mundo, mas a produção é baseada na criação da rã-
-touro, espécie nativa do leste da América do Norte e integrante da lista de 100 
das piores invasoras do mundo (Lowe et al. 2000). A falta de controle efetivo, o 
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manejo inadequado, instalações deficientes e a falência de ranários possibilitaram 
a introdução da rã-touro por todas as regiões e biomas do país, onde afetam as es-
pécies nativas através da transmissão de doenças, como o fungo Batrachochytrium 
dendrobatidis e Ranavírus, e da interferência no nicho acústico (Both & Grant 2012, 
Ruggeri et al. 2019, Santos et al. 2020). No caso do roedor mocó, espécie nativa da 
Caatinga brasileira, a introdução no arquipélago de Fernando de Noronha (Rosa et 
al. 2018) se deu por volta da década de 1960 por militares para servir de caça e ali-
mentação. Atualmente a espécie ocupa habitat florestados na ilha (Pimentel 2011). 

Nos últimos anos, houve um aumento significativo no interesse em estratégias 
de remoção de carbono, devido à necessidade urgente de mitigar as mudanças 
climáticas causadas pelo aumento dos níveis atmosféricos de dióxido de carbono 
(Mackey et al. 2022). Essas estratégias visam remover o CO2 da atmosfera, utili-
zando diversos meios, como aprimorar os sumidouros naturais de carbono através 
de reflorestamento e de incorporação ao carbono do solo. Entre as iniciativas pro-
movidas, o plantio de árvores tem sido apresentado como uma forma promissora 
de sequestrar o carbono atmosférico e, assim, reduzir o efeito estufa. Contudo, 
o plantio de espécies exóticas e potencialmente invasoras pode representar um 
risco ambiental (Heilmayr et al. 2020). Portanto, a seleção de espécies de árvores 
adequadamente adaptadas ao local é altamente importante e deve ser conside-
rada pelos tomadores de decisão. A escolha inadequada pode levar à competição 
com espécies nativas, impactando negativamente a biodiversidade (Abreu & Duri-
gan 2011, Ziller et al. 2019). Além disso, é importante destacar que o uso e a co-
bertura do solo influenciam consideravelmente na capacidade de armazenamento 
de carbono orgânico do solo, que pode ser um reservatório ainda maior do que a 
vegetação. A taxa de decomposição da matéria orgânica do solo e de resíduos ve-
getais depende da temperatura e do conteúdo de carbono nas folhas, assim como 
a sua disponibilidade para os decompositores (Bustamante et al. 2012). O plantio 
de árvores, embora permita o sequestro de carbono na porção acima do solo, fre-
quentemente negligencia esta importante fonte de armazenamento de carbono 
(Friggens et al. 2020). Sendo assim, é preciso levar em consideração o sequestro 
de carbono não apenas na parte aérea da vegetação, mas também no solo, ao im-
plementar estas iniciativas de plantio de árvores. O plantio de espécies arbóreas, 
especialmente se estas forem exóticas invasoras, em áreas onde a vegetação ori-
ginal não é florestal, pode trazer consequências graves para a biodiversidade e 
para os serviços ecossistêmicos, especialmente aqueles relacionados à produção 
de água (Honda & Durigan 2016). 

Por fim, enquanto algumas ações visando um retorno econômico e social em cur-
to prazo podem ter promovido diretamente a introdução e dispersão de espécies 
exóticas, as mudanças recentes na lei de licenciamento ambiental  (Lei 3729/2004) 
que simplificam diversos processos, criando a possibilidade de autodeclaração 
para empreendimentos e a Licença por Adesão e Compromisso, aliadas à parca 
fiscalização ambiental, podem facilitar a introdução de EEIs no extenso território 
continental brasileiro, assim como de sua Zona Econômica Exclusiva na costa. 
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3.4. Efeitos múltiplos, aditivos ou de interação entre os vetores de mudança 
que promovem a introdução, o estabelecimento e a disseminação de es-
pécies exóticas invasoras

3.4.1. Mudanças climáticas, alterações do meio abiótico e perda de biodiversidade

Um dos impactos globais da atividade humana sobre a biodiversidade se dá por 
meio da alteração do clima, resultando no aumento da temperatura média global. 
Além disso, eventos extremos de precipitação (ocasionando secas e enchentes), 
tempestades e ciclones têm se tornado mais frequentes. O resultado dessas mu-
danças climáticas é a alteração em diferentes características abióticas dos am-
bientes, tais como umidade e disponibilidade de água nos ambientes terrestres, 
e salinidade, concentração de oxigênio dissolvido e pH nos ambientes aquáticos, 
com impactos diretos para a performance e sobrevivência das espécies. Mudanças 
abruptas no clima podem resultar na extinção local de espécies que não forem 
capazes de se adaptar às novas características ambientais. Além disso, espécies 
com potencial invasor podem ter maior adaptabilidade às novas características 
ambientais e, logo, colonizar e se estabelecer nesses ecossistemas.

Um efeito importante nos sistemas terrestres do Brasil são períodos de estiagem 
mais prolongados, com o ressecamento atípico da vegetação, assim levando a um 
aumento de ocorrência de incêndios em florestas. O fogo é um distúrbio severo que 
pode levar à morte diferentes espécies vegetais e animais em florestas tropicais, 
mas em ambientes savânicos espécies possuem adaptações e populações se re-
generam poucos anos após a passagem do fogo (Durigan et al. 2020). A redução no 
número de espécies residentes devido ao fogo pode facilitar o estabelecimento de 
EEIs (inclusive gramíneas invasoras; Silvério et al. 2013), que podem ser mais resis-
tentes ao fogo (De Faria et al. 2021). Neste caso, uma retroalimentação entre secas e 
incêndios favorece o estabelecimento e a invasão por gramíneas exóticas invasoras 
em florestas (De Faria et al. 2021). Além disso, uma maior ocorrência de incêndios 
gera cinzas, que podem ser levadas ao ambiente aquático por ação de chuvas e/ou 
ventos, onde alteram as características abióticas, e pode resultar em perda de biodi-
versidade de espécies aquáticas. Pesquisas recentes têm demonstrado que as EEIs 
podem ser mais resistentes à contaminação da água por cinzas. Dessa forma, a che-
gada desse contaminante à água facilita o estabelecimento de tais espécies como 
resultado da perda de biodiversidade nativa (Gonino et al. 2019, Yofukuji et al. 2021).  

3.4.2. Mudanças no uso da terra, navegação e comércio internacional e extração 
de recursos

A expansão urbana e agrícola desenvolvem-se concomitantemente aos meios de 
deslocamento e estes permitem a manutenção do comércio. Assim, a navegação e 
o comércio internacional aumentam juntamente com as áreas de expansão urbana, 
tratando de uma primeira sinergia identificável entre o uso da terra e a navegação, 
dois vetores diretos relacionados com a disseminação de EEIs. Da mesma forma, 
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com a alteração no uso da terra, outros vetores são diretamente afetados. O estímu-
lo e acesso à extração de recursos naturais são intensificados, já que se produz de-
manda por recursos naturais que fomentam o crescimento econômico da sociedade.

Transformações em larga escala foram observadas em todos os biomas do mun-
do. De 1700 a 2000, a maioria dos ecossistemas terrestres deixaram de ser prís-
tinos e tornaram-se antropogênicos devido às mudanças na paisagem (Ellis et al 
2010). Alterações na paisagem podem ser causadas por muitas razões, incluindo 
atividades antropogênicas, como desmatamento, urbanização, comércio global, 
movimento humano e desastres naturais. Atividades humanas, em particular, têm 
um impacto significativo na distribuição e abundância de espécies. A conversão 
de habitats naturais ou semi-naturais facilita a proliferação de espécies invaso-
ras, e pode promover a redução ou deslocamento de espécies nativas. A influência 
humana é um fator chave para entender a biogeografia de espécies invasoras no 
Antropoceno. A humanidade é capaz de selecionar artificialmente, ajudar na adap-
tação e espalhar as espécies de interesse, seja para cultivo ou criação (Pena-Ro-
drigues & Lira 2019). Áreas já alteradas podem servir como vetor para espécies 
invasoras alcançarem novas áreas (Gallardo & Víla 2019 ).

Tradicionalmente, os modelos de distribuição potencial de espécies invasoras se 
baseiam apenas em variáveis climáticas para prever a distribuição de espécies 
invasoras, minimizando a influência humana na distribuição atual e futura dessas 
espécies. Entretanto, modelos integrados, que incorporam variáveis climáticas e 
variáveis ​​humanas relacionadas à dispersão de propágulos (como fluxo de trans-
porte em rodovias ou a quantidade de represamentos, por exemplo), aumentarão a 
previsibilidade dos modelos de distribuição potencial de EEI  (Gallardo & Víla 2019, 
Franco et al. 2022a).

3.4.3. Urbanização, estruturas artificiais, poluição e navegação

A urbanização tem resultado na substituição dos habitats naturais por estruturas 
artificiais (Bugnot et al. 2021). Enquanto em habitat naturais as condições que de-
terminam a ocorrência das espécies variam na escala de alguns centímetros ou 
metros, regiões urbanizadas são normalmente mais homogêneas e similares en-
tre si, independentemente de sua localização no planeta. Com isso, a urbanização 
acaba por favorecer os mesmos atributos funcionais compartilhados por espécies 
exóticas invasoras, resultando em uma biota sinantrópica (Olden et al. 2011). 

Na região costeira, a construção de portos, píeres, espigões e molhes promove a 
substituição de habitat naturais por paredes bidimensionais que raramente re-
criam a complexidade dos substratos naturais na proximidade, permitindo a mo-
nopolização de recursos por EEIs que são boas competidoras (Bugnot et al. 2018). 
Além da simplicidade estrutural, normalmente construções como essas estão 
associadas a outros distúrbios resultantes da urbanização, como o aumento de 
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poluentes orgânicos e inorgânicos, criando, portanto, um ambiente altamente se-
letivo que tende a restringir a ocorrência de espécies nativas menos resistentes 
(Bulleri & Chapman 2010). Logo, o aumento da disponibilidade do substrato, jun-
tamente com a conectividade promovida pelo trânsito de navios e barcos recrea-
cionais, faz com que essas regiões funcionem como porta de entrada de espécies 
exóticas e fontes de propágulos reprodutivos que poderão promover a invasão das 
comunidades nativas (Bulleri & Chapman 2010).

Pelos motivos expostos, não é incomum que em áreas urbanizadas, espécies exó-
ticas invasoras apresentem uma alta taxa reprodutiva e elevada biomassa, cau-
sando prejuízos econômicos e influenciando diretamente o funcionamento do 
ecossistema. 

3.4.4. Sobrexploração de recursos naturais,poluição por nutrientes e mudanças 
no uso da terra

A sobreexploração de recursos naturais e a poluição dos ambientes pelo excesso 
de nutrientes são distúrbios que promovem alterações nas cadeias alimentares e 
nas características físicas e químicas dos mais variados ambientes naturais, po-
dendo facilitar assim o estabelecimento e aumento da distribuição de EEIs. 
A sobreexploração de recursos naturais é caracterizada pelo uso, extração ou ex-
ploração excessiva de um recurso natural para além do seu limiar de sustenta-
bilidade, ou seja, com uma intensidade tal que não é possível a sua recuperação 
natural. A sobreexploração assume diferentes formas, como a sobrepesca para 
recursos pesqueiros, sobrecultivo para terras aráveis, a caça, que mesmo sendo 
ilegal afeta as populações animais, e o sobrepastoreio para recursos vegetais. A 
sobrepesca em ecossistemas marinhos e de águas continentais no Brasil pode 
alterar a estrutura das cadeias alimentares, já que a captura é concentrada em 
algumas poucas espécies, que geralmente desempenham importante papel eco-
lógico (por exemplo, predadores de topo de cadeia), abrindo assim oportunidades 
para o estabelecimento e/ou expansão da distribuição de EEIs (Hallwass & Silvano 
2016). Experimentos revelaram que a redução na abundância de peixes nativos 
que vivem em ambiente com correnteza e necessitam migrar para poderem se 
reproduzir (reofílicos), pode facilitar o estabelecimento e a invasão por espécies 
exóticas na bacia do rio Paraná através do mecanismo conhecido como liberação 
de predação (predation release) (Santos et al. 2009, 2012, 2013). Neste caso, a re-
sistência biótica à invasão seria reduzida porque as espécies predadoras nativas 
têm suas abundâncias reduzidas. Associado a isso, a degradação de ambientes 
aquáticos pelo excesso de nutrientes (Seção 3.2.4.1) é outro importante distúrbio 
que pode amplificar os efeitos da sobreexploração de recursos sobre o estabele-
cimento dessas espécies indesejadas. Por exemplo, o risco de estabelecimento 
de uma EEI geralmente é maior em ambientes aquáticos com baixa qualidade da 
água, pois as EEIs são frequentemente mais tolerantes a ambientes eutrofizados 
do que espécies nativas (Früh et al. 2012).
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A poluição também é uma consequência do aumento de atividades de uso da terra. 
Na agricultura, os fertilizantes nitrogenados são frequentemente carreados até 
corpos d’água e promovem alterações em aspectos físico-químicos, bem como 
nas teias tróficas aquáticas, na riqueza e diversidade em espécies, por consequên-
cia na suscetibilidade à invasão destes sistemas. No meio terrestre, o uso de adu-
bos nitrogenados pode causar a acidificação de solos, além do enriquecimento 
em nitrogênio e fósforo. Chatterjee e Dewanj (2019), estudando uma área urbana 
cercada por áreas agrícolas, encontraram relação entre o fósforo disponível e a 
riqueza de plantas exóticas invasoras, o que pode afetar processos de decomposi-
ção e a ciclagem de nutrientes nestes ambientes.

3.4.5. Distúrbio, perda de biodiversidade e espécies exóticas

A perda e fragmentação de habitat alteram os processos ecossistêmicos e a dis-
ponibilidade de recursos e habitat, o que é conhecido por promover um grande 
impacto às comunidades nativas (Newbold et al. 2020). Essas alterações no há-
bitat são acompanhadas pela introdução de EEIs e por mudanças na composição 
da comunidade, que reduzem a riqueza de espécies nativas e a resistência biótica 
(McKinney 2002, Bellard et al. 2016). Como resultado, há um aumento do número 
de EEIs e diminuição de espécies sensíveis (Riley et al. 2005). Aliado a isto, em 
ecossistemas invadidos os impactos de várias espécies exóticas sobre a comuni-
dade nativa podem ser maiores em virtude das interações positivas entre as EEIs. 
Essa relação ainda não está totalmente esclarecida e, de modo geral, os diferentes 
resultados observados parecem estar ligados a variações de habitat, nível trófico 
das EEIs e escala analisada (Oduor et al. 2011, Braga et al. 2018).

Para ambientes terrestres, as observações foram mais exploradas e permitem 
afirmar, por exemplo, que invasões biológicas por predadores afetam negativa-
mente a riqueza de espécies nativas, enquanto a presença de vertebrados exóticos 
herbívoros pode afetar positivamente a invasão por plantas exóticas (Oduor et al. 
2011, Mollot et al. 2017). Um estudo brasileiro avaliou os potenciais efeitos sinér-
gicos de espécies exóticas (mexilhão-dourado, Astronotus crassipinnis - acará-açu 
e a planta aquática Hydrilla verticillata) na planície do alto rio Paraná, região que 
sofreu fortes ações antrópicas, culminando em alterações no regime hidrológico 
e elevado número de EEIs (Braga et al. 2020). Apesar do alto grau de impacto, os 
autores encontraram apenas evidências de efeitos aditivos, sem interação entre 
os efeitos das EEIs analisadas. Todavia, experimentos realizados em mesocosmos 
revelaram que a redução da transparência da água e na abundância de piscívoros 
nativos pode favorecer a invasão por espécies de peixes exóticos invasores, como 
o tucunaré, a tilápia e o bagre-do-canal (Ictalurus punctatus) na bacia do rio Paraná 
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(Santos et al. 2018). No Rio Paranapanema, o declínio de peixes neotropicais foi re-
lacionado a ambientes com barragens e reservatórios e pouca cobertura florestal 
(Barros et al., 2023). Porém os autores destacam a necessidade de analisar outras 
variáveis que possam contribuir para a defaunação ou a combinação sinérgica 
delas, como por exemplo, a presença de EEIs. Mais estudos são necessários para 
evidenciar essas relações em nível de comunidade e nos ecossistemas aquáticos 
continentais e marinhos, onde os experimentos conduzidos têm mostrado resul-
tados contrastantes e altamente dependentes da escala (por exemplo, Thomaz et 
al. 2009, Michelan et al. 2013). 

3.5. Lacunas de conhecimento

Os estudos focados em entender a introdução, estabelecimento e disseminação 
das EEIs são componentes chaves na elaboração dos planos de manejo e desen-
volvimento de políticas públicas para a prevenção e combate das EEIs, porém 
ainda são escassos (Adelino et al. 2021), em especial aqueles que investiguem 
múltiplos motivadores conjuntamente. Apesar do Brasil ser um dos países mais 
biodiversos no mundo, poucos estudos investigaram como a biodiversidade nativa 
pode diminuir o sucesso do estabelecimento e disseminação das EEIs (hipótese 
da resistência biótica). Há ainda uma carência enorme sobre as origens biogeo-
gráficas de espécies no ambiente marinho, de forma que para o manejo dessas 
áreas são necessários estudos que nos permitam distinguir espécies nativas das 
exóticas. Atualmente não é incomum que a maior parte das espécies conhecidas 
para o litoral brasileiro seja classificada como criptogênica, isto é, tem sua origem 
desconhecida. Surpreendentemente, os efeitos da superexploração de recursos 
naturais como a sobrepesca, sobrecaça no estabelecimento e expansão das EEIs 
ainda não foram explorados.

Movimentos migratórios de populações humanas pelas fronteiras internacionais, 
movendo-se para longe de seus locais de residência, podem ser vetores de intro-
dução, estabelecimento e dispersão de espécies exóticas. De 2011 a 2019, o Brasil 
recebeu legalmente mais de 1 milhão de imigrantes (OBMigra 2020). Não há estu-
dos que indiquem se tais movimentos acarretaram entrada de espécies exóticas 
ou se foram observadas EEIs nas áreas de fronteiras ou acampamentos. Maior 
fiscalização nas fronteiras para se evitar a entrada de EEIs é necessária, porém 
priorizando-se o espírito humanitário com pessoas que estão em vulnerabilidade.

As unidades de conservação têm recebido cada vez mais, um enorme contingen-
te de turistas de diferentes partes do mundo. Entretanto, o movimento de EEIs 
propiciado pelo crescimento do turismo não é considerado no âmbito do turismo 
sustentável ou na contribuição do turismo para a conservação (Hall 2015). Faltam 
estudos no Brasil que indiquem o efeito do turismo sustentável como vetor de 
introdução de EEIs, e como de fato o turismo pode contribuir para as unidades de 
conservação e não ser um elemento de deterioração da biodiversidade. 
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