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Resumo

Os ecossistemas podem ser transformados pelas espécies invasoras que causam
tanto perdas ecoldgicas, quanto econdmicas. Ascidias sdo invertebrados sésseis e seus
representantes sdéo modelos importantes para o estudo de dinamicas de introducdes.
Estes organismos sdo abundantes em substratos artificiais e possuem larvas de curta
duracdo, impossibilitando transpor grandes distancias geogréficas. Portanto, a dispersdo
transoceénica geralmente depende do transporte humano. Além disso, introducdes
recorrentes sdo comuns, aumentando o risco de invasdo. Analises de risco que avaliem a
probabilidade de organismos de portos doadores sobreviverem em portos receptores
permitem antecipar medidas mitigatérias. Apresentamos uma avaliagdo, considerando
dezenove espécies-alvo (algumas consideradas invasoras de preocupacdo global),
utilizando como ferramenta a modelagem de distribuicdo de espécies baseada no nicho
(MNE). A MNE consiste na combinacdo de varidveis ambientais e registros de presencga
(ocorréncia) de espécies para parametrizar modelos de previsdo de locais adequados a
sobrevivéncia das espécies. Neste estudo testamos um conjunto de algoritmos (Random
Forest — RF, Support Vector Machine — SVM e MaxEnt) por sua habilidade de
predicdo, validamos utilizando medidas independentes (area under the curve — AUC) e
dependentes do limiar (true skill statistics — TSS). As variaveis ambientais utilizadas na
analise foram temperatura oceénica superficial, salinidade e clorofila a. Os trés
algoritmos foram bem sucedidos para as espécies (TSS>0,4) e os valores AUC para 0s
conjuntos de modelos para cada espécie apresentaram pouca variagdo (AUC>0,7). Os
modelos finais obtidos a partir do ensemble destes trés algoritmos mostraram que
existem condi¢cGes ambientais para a expansdo da distribuicdo de todas as espécies
avaliadas em novas areas de introducdo. Considerando a adequabilidade ambiental e a
conectividade entre areas doadoras e receptoras através de rotas comerciais maritimas,
foi possivel determinar que as areas mais vulneraveis a invasao pelas espécies estudadas
foram o Atlantico sudoeste e o Pacifico nordeste. Regides bastante invadidas como o
Atlantico noroeste e o Mediterraneo ainda comportam possibilidade de expanséo
regional das populacBes ja conhecidas. Testando uma combinacdo de algoritmos
informamos areas que devem ser priorizadas para 0 monitoramento de futuras
introducgdes e areas em que medidas imediatas no controle populacional de espécies ja
estabelecidas devem ser tomadas devido ao risco de expanséo de sua distribuigéo.



Abstract

Ecosystems can be transformed by invasive species that cause both ecological
and economic losses. Sea squirts are sessile invertebrates and their representants are
important models for the study of issues on introduction dynamics. These organisms are
abundant in artificial substrates and have short life span larvae, making it impossible to
transpose large geographic distances. Therefore, the transoceanic dispersion generally
depends on the human transport. In addition, oftentimes introductions are common
issues, increasing the risk of invasion. Risk assessments on the likelihood of donors
ports species survive in recipients ports allow anticipate mitigation measures. We
present an evaluation considering nineteen target species (some considered invasive of
global concern), using distribution modeling based on the niche of species as tool
(ENM). The ENM is the combination of environmental variables and presence records
(occurrence) of species to parameterize forecasting models of suitable sites for species
survival. This study tested a set of algorithms (Random Forest - RF, Support Vector
Machine - SVM and MaxEnt) for its predictive ability, validated using independent
(area under the curve - AUC) and dependent threshold measurements (true skill
statistics - TSS). Environmental variables used in the analysis were sea surface
temperature, salinity and chlorophyll a. The three algorithms produced good predictions
for the species (TSS> 0.4) and AUC values for each species showed little variation
(AUC> 0.7). The final model obtained from the ensemble of these three algorithms
showed environmental conditions for the expansion of distribution of all species
assessed and new suitable &reas for introductions. Considering the environmental
suitability and connectivity between donor and recipient areas through maritime trade
routes, it was determined that the areas most vulnerable to invasion by species studied
were the Southwest Atlantic and Northeast Pacific. Regions often invaded as the
Northwest Atlantic and the Mediterranean also contain possibility of regional expansion
of known populations. Testing a combination of algorithms we reported areas that
should be prioritized for monitoring future issues and areas where immediate action on
population control of already established species should be taken because of the risk of

expansion of its distribution given its environmental suitability.



Introducgéo

Nos ecossistemas marinhos, uma das principais causas da perda de
biodiversidade sdo as invasdes bioldgicas (Sala et al. 2000; Molnar et al. 2008;
McGeoch et al. 2010). Espécies invasoras transformam o0s ecossistemas e, além de
perdas ecoldgicas, podem causar perdas econdmicas (Ruiz et al. 1997; Mack et al. 2000;
Lockwood et al. 2007; Aguin-Pombo 2012). Embora mesmo espécies nativas possam se
tornar invasoras (Valery et al. 2009), a maioria sO atinge este patamar quando
introduzidas fora de sua distribuicdo nativa (Parker 2013). A incidéncia de espécies
causando impacto socioecondmico € muito maior entre espécies ndo nativas (Hassan e
Ricciardi 2014), indicando que a magnitude do impacto pode ser dependente da origem
biogeografica. Uma das teorias explica que isto ocorre porque espécies introduzidas
encontram a comunidade de chegada “ingénua” (Cox e Lima 2006) e,
consequentemente, exercem menor pressao predatdria e de competicdo (Colautti et al.
2004; Hill e Kotanen 2009). Assim, espécies invasoras pertencendo a taxons sem
analogos na comunidade introduzida infligiriam maior impacto (Ricciardi e Atkinson
2004; Strauss et al. 2006).

Atividades antropicas favorecem a invasdo de espécies ndo nativas nos
ecossistemas costeiros, estuarinos e marinhos. O comércio maritimo globalizado gera
um fluxo intenso de espécies transportadas entre regides biogeograficas (Kolar e Lodge
2002; Hulme 2009) e contribui para que algumas regides sejam invadidas por diversas
novas espécies todos os anos (Cohen e Carlton 1998; Reise et al. 1998; Coles et al.
1999; Hewitt et al. 2004). A agua de lastro, o sedimento depositado no fundo dos
tanques de lastro, e a incrustacdo de estruturas sdo 0s principais vetores associados a
navegacdo (Molnar et al. 2008). Espécies transportadas nestes vetores necessitam
superar uma série de barreiras ecoldgicas e ambientais para se estabelecer fora de sua
distribuicdo nativa (Blackburn et al. 2011) e entre as espécies estabelecidas, uma fragdo
ainda menor é capaz de estabelecer populagdes invasoras (Lockwood et al. 2007).

O aumento na pressdo de propagulos aumenta a probabilidade de uma espécie
se estabelecer, diminuindo os efeitos da estocasticidade demografica e ambiental
(Simberloff 2009). Multiplas introducbes de propagulos ainda intensificam invasfes
pela introducdo de variacdo genética adaptativa para novas areas e habitats (Ghabooli
2013). Esse fendémeno também pode explicar o intervalo de tempo entre o

estabelecimento de uma espécie e sua invasao.



Em conjunto com o maior transito de vetores, espécies introduzidas em areas
com condi¢Ges ambientais semelhantes as de sua origem possuem maior chance de
estabelecer populag@es viaveis (Duncan et al. 1999). Além da semelhanca ambiental, o
aumento de estruturas artificiais (Mineur 2012) e a degradacdo ambiental em portos e
marinas (Piola 2008) favorecem o estabelecimento e a dispersdo de espécies nao
nativas. Estruturas artificiais frequentemente sdo as primeiras superficies colonizadas
por espécies ndo nativas recém-chegadas. Espécies incrustantes, como as ascidias,
apresentam maior riqueza de espécies nestes ambientes do que em relacdo aos
ambientes naturais adjacentes (Marins et al. 2010; Lopez-Legentil et al. 2015).

Ascidias sdo invertebrados sésseis e seus representantes podem constituir 6timos
bioindicadores para introducfes e dindmicas portudrias (revisdo em Zhan et al. 2015).
Estes organismos sdo abundantes em substratos artificiais e possuem o maior nimero de
espécies entre 0s taxons sésseis registrados de espécies introduzidas (Paulay et al. 2002;
Marques et al. 2013; Bishop et al. 2015). As ascidias possuem larvas de curta duragao
(Lambert 2005) impossibilitando transpor grandes distancias geograficas. A dispersao
transoceénica, por exemplo, geralmente depende do transporte humano. Além disso,
introdugdes recorrentes sdo comuns, aumentando a pressdo de propagulos e, entdo, a
probabilidade de sucesso de introdugdo (Dupont et al. 2010 Goldstein et al. 2011 Pineda
et al. 2011 Rius et al. 2012). Seu potencial de colonizar ambientes degradados e ricos
em nutrientes (Lambert 2007; Bullard e Carman 2009), utilizar multiplos vetores e
ampla tolerdncia aos fatores ambientais podem facilitar sua sobrevivéncia durante os
estagios de transporte e introducdo. O continuo desenvolvimento de regifes costeiras,
ampliando o numero e extensdo de portos, marinas e cultivos sdo importantes
facilitadores para a colonizagdo de ascidias (Lambert e Lambert 1998; Connell 2000,
Airoldi et al. 2015). O estabelecimento e incrustacdo por ascidias em substratos
artificiais aumenta os custos de manejo e prejudica o desenvolvimento normal de
espécies comerciais em cultivos (McKindsey et al. 2007), aumentando os custos de
producao (Raynolds e Fortune 2003). No Brasil, a espécie Styela plicata tem causado
prejuizos aos cultivos de bivalves no estado de Santa Catarina por que se fixam nas
conchas dos mariscos e se reproduzem em grandes quantidades, causando afundamento
dos cultivos devido ao excesso de peso e causando necessidade de limpeza das conchas
para comercializacdo (Rocha et al. 2009). Quando incrustadas reduzem a eficiéncia
energética das embarcagdes, podem entupir dutos e comprometer o funcionamento de

equipamentos.



Fundamentalmente, a maior limitagdo a distribuicdo das espécies é ambiental
(Soberon e Nakamura 2009). Assim, a tolerdncia as variaces ambientais € uma
caracteristica frequentemente encontrada nas espécies invasoras. As varidveis
ambientais mais importantes determinando a distribuicdo natural das ascidias sdo
temperatura e salinidade (Brunetti et al. 1980; Nomaguchi et al. 1997; Sims 1984; Toop
e Wheatly 1993; Véazquez e Young, 2000; Epelbaum et al. 2009; Madariaga et al.
2014), sendo a salinidade mais limitante, com poucas espécies sobrevivendo abaixo de
25 (Lambert 2005).

Uma forma de prever a distribuicdo geogréfica das espécies é avaliando seu
nicho (Peterson 2003; 2011; Thuiller et al. 2005; Ba et al. 2010; Jiménez-Valverde et al.
2011; Carlos-Junior et al. 2014). O nicho pode ser definido como um conjunto de
condi¢cdes ambientais dentro do qual determinada espécie sobrevive e persiste (Grinnell
1917; Hutchinson 1957) e compreende as intera¢des bioticas e abioticas que variam sua
amplitude com a dispersdo (Sober6n 2007). A modelagem de nicho ecolégico (MNE),
usualmente baseada em caracteristicas ambientais ou climaticas € o método mais
aplicado nas pesquisas de distribui¢es geograficas (Peterson et al. 2011). Este método
utiliza registros georreferenciados de presenca ou presenca/auséncia de individuos e
variaveis ambientais, como as bioclimaticas, em uma abordagem correlativa, para a
construcdo de um mapa de adequabilidade ambiental, indicando areas onde as espécies
podem sobreviver (Guisan e Zimmermann 2000; Guisan e Thuiller 2005), caso estejam
dentro de seu potencial de dispersdo (Pulliam 2000). Esses métodos assumem
estabilidade de nicho ao longo do tempo, equilibrio entre espécie e ambiente (i.e. a
espécie é capaz de ocorrer em todas as areas preditas como ambientalmente adequadas)
e que ndo existe influéncia de interacbes bidticas sobre a distribuicdo das espécies
(Aradjo e Pearson 2005; Nogués-Bravo 2009). Apesar de importantes avancos na
aplicacdo de MNE (Pearman et al. 2010; Silva et al. 2014; Valladares et al. 2014) e das
muitas vantagens do uso da MNE serem reconhecidas (Pearson e Dawson 2003;
Peterson 2006; Jeschke e Strayer 2008), ainda existem ressalvas a respeito de sua
utilizagdo (Jiménez-Valverde et al. 2008; Araljo e Peterson 2012). Criticas ao uso da
MNE baseiam-se principalmente na falta de verificagdo de seus pressupostos, na
desconsideracdo das incertezas dos modelos (ex. projecdo de distribuicdes em climas
ndo analogos), nas estratégias de avaliagdo (Aradjo e Guisan 2006; Hijmans 2012;
Wenger e Olden 2012) e no fato da MNE n&o considerar aspectos chave da biologia das

espécies, como interacbes



interespecificas, capacidade de adaptacdo e dispersdo (Schwartz 2012; Addison et al.
2013).

Considerar a dispersdo de espécies melhora significativamente o desempenho
dos modelos (Vaclavik e Meentemeyer, 2009). Alguns estudos focados em espécies
exoticas utilizam co-variaveis que possam estar relacionadas com o transporte e
introducdo como proxies para a disperséo (ex. Mufioz e Real 2006; Dullinger et al.
2009), enquanto outra opgdo € utilizar a estimativa de pressdo de propagulos para
balancear os modelos previstos pela MNE e argumentar sobre o risco de invasdo. No
ambiente marinho a introducdo de espécies ndo nativas esta associada principalmente as
rotas de navegacgdo, desta forma, analises de risco se beneficiam da combinagdo de
modelos de nicho ambiental e proxies de vetores associados ao transporte de espécies
(Herborg et al. 2007; 2009; Crafton 2015; Leidenberger et al. 2015), principalmente
para aqueles grupos de organismos com capacidade limitada de dispersao natural.

O objetivo desse trabalho foi entender as condigdes ambientais que permitem a
sobrevivéncia de ascidias com historico de introducéo e prever o risco de introducéo e
invasdo em novas regides, contribuindo assim com uma avalia¢do do risco de espécies-
alvo se tornarem invasoras. Esta analise foi feita a partir de um sistema de modelagem
de distribuicdo de espécies baseado em nicho ambiental e ponderado pela probabilidade
de transporte, utilizando a semelhanca ambiental e conectividade das regibes

oceanograficas através de rotas maritimas.
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Métodos
Ocorréncias

As espécies incluidas no estudo foram escolhidas de acordo com os seguintes
critérios: registro conhecido de introducdo em, pelo menos, um local, diversidade de
organizacdo corporal e filogenética. A partir desta sele¢cdo foram incluidas entdo as
seguintes espécies: sete da ordem Phlebobranchia (Ascidia sydneiensis, Ascidiella
aspersa, Ciona intestinalis, C. robusta, C. savignyi, Corella eumyota e Ecteinascidia
turbinata), quatro de Aplousobranchia (Clavelina lepadiformis, C. oblonga, Didemnum
perlucidum e D. vexillum) e oito de Stolidobranchia (Botrylloides nigrum, B. violaceus,
Botryllus schlosseri, Microcosmus exasperatus, M. squamiger, Molgula manhattensis,
Styela clava e S. plicata), sendo 7 coloniais e 12 solitarias.

Os registros de ocorréncia foram obtidos de dados publicados em estudos
taxondmicos, ecoldgicos e oceanograficos. Os registros mais antigos sdo do final do
século XVIII e, portanto, as coordenadas geograficas nesses e em muitos outros estudos
ndo € indicada e foi adquirida no sitio Google Mapas online de acordo com as
indicacOes sobre as localidades de coleta. Em alguns casos a imprecisdo na indicacdo
das estacdes de coleta levou a uma busca extensiva por aspectos historicos e regionais
como, por exemplo, 0 nome de uma estagcdo de mergulho, porto ou marina que tiveram
seus nomes alterados ao longo dos anos. Em outras situagdes, a indicacdo da localidade
de coleta se limitou ao nome de baias ou ilhas com extensdes maiores do que a extensao
das quadriculas utilizadas neste estudo, obrigando a definicao arbitraria da coordenada
dentro de um quadrante em uma regido onde seria provavel o autor ter coletado a
espécie. Para isso analisamos criteriosamente as paisagens através das imagens aéreas
do Google Mapas considerando a presenca de costdes rochosos, praias arenosas,
estuérios e os métodos tradicionais de estudos com ascidias introduzidas (por exemplo a
existéncia de um porto ou marina) a fim de preencher as lacunas com a selecdo de
regibes que poderiam ter favorecido o registro de ocorréncia da espécie. Mesmo com as
recentes atualizacbes taxondmicas envolvendo complexos de espécies e sinonimias, o
grupo apresenta lacunas no conhecimento de sua historia evolutiva e distribuicdo
geografica. Utilizamos registros de ocorréncia sem distin¢do entre nativo/ndo nativo,
pois aléem do fato de que a regido nativa de muitas espécies ndo ser bem conhecida, o
uso conjunto de ambas as distribuicdes &€ um melhor preditor para parametrizar modelos

de nicho. As avaliagGes assim obtidas s&o consideravelmente melhores, sugerindo maior
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consenso entre as técnicas de modelagem do que quando utilizando apenas distribuicdes

nativas (Broennimann e Guisan 2008).

Variaveis ambientais
O conjunto de dados Bio-Oracle (Tyberghein et al. 2012) possui 23 variaveis

macroecoldgicas em resolugdo espacial com quadriculas de 5 arcmin (aproximadamente
9 km"). Considerando que muitas destas variaveis sdo bastante correlacionadas, foram

selecionadas apenas aquelas que representam dimensdes ambientais fundamentais para
a sobrevivéncia de ascidias e podem constituir elementos determinantes dos padrées
globais de sua distribuigdo. As varidveis utilizadas foram: temperatura, salinidade e
clorofila a. As variaveis de temperatura e clorofila estdo disponiveis em valores
maximos, minimos, a diferenga ou amplitude de variacdo e a média. Controlar a
multicolinearidade entre varidveis € essencial para aperfeicoar os modelos (Jiménez-
Valverde et al. 2011; Silva et al. 2014) e, por essa razdo, foram descartadas as variaveis
minima e média de temperatura e clorofila, e também a amplitude de variacdo de
clorofila por apresentarem alta colinearidade (R > 0,9). Justificamos utilizar as varidveis
amplitude de variacdo e méxima de temperatura, em detrimento da média, por serem
melhores indicadoras dos limites fisioldgicos e da plasticidade das espécies; salinidade
por ser a condicdo mais limitante para ascidias, apesar de disponivel apenas em valores
médios; e a varidvel concentragdo de clorofila que apresenta valores que refletem todo o
conjunto de biomassa autotrofica nas zonas costeiras e representa o principal recurso
alimentar para organismos filtradores como as ascidias.

Conforme recomendaces fornecidas junto com o conjunto de dados Bio-Oracle,
a fim de evitar a maioria dos potenciais erros que se situam em regides de alta latitude
limitamos nossas andlises as latitudes de 70°N a 70°S, considerando a extensdo média
da Zona Econdmica Exclusiva (ZEE) dos paises, convencionada na organizagdo das
nacOes unidas (ONU) pela distancia de 200 milhas nauticas da costa ou 370 km e,
quando necessério, incluimos também um raio de 12 km ao redor dos registros de
ocorréncia em oceano aberto afastado da costa.

Limitar a extensdo do estudo as areas acessiveis para as espécies (como a
plataforma continental para ascidias) € conceitual em estudos de modelagem de nicho,
mas também operacional, incluindo a parametrizacdo dos algoritmos, validagdo dos
modelos e comparacgdo entre algoritmos (Barve et al. 2011). Tem efeito primordial na

prevaléncia (a proporgdo de locais em que a espécie € registrada), o que afeta as
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métricas de avaliacdo e precisdo dos modelos presenca/background como MaxEnt
(Phillips, 2008; Veloz, 2009). Desconsiderar a extensdo da &rea acessivel para as
espécies ao delimitar a area de estudo pode inflar artificialmente as avaliagdes em todos
os algoritmos (Elith e Graham, 2009) particularmente, em resultados de testes de
validacdo utilizando receiver operation characteristic (ROC AUC) e medidas com

sensibilidade e especificidade (Lobo et al. 2008).

Modelagem de Nicho Ecologico (MNE)

A abordagem utilizada neste estudo é baseada na hip6tese de que uma
associacao robusta de varidveis ambientais preditoras da sobrevivéncia de uma espécie
pode ser estabelecida a partir da identificacdo das variaveis ambientais associadas ao
conjunto de pontos com registro de presenca da espécie e em 10000 pontos
aleatorizados no background em areas acessiveis, mas sem registros de ocorréncia
(Phillips e Dudik, 2008). Depois de reunidas informagdes sobre localidades de
ocorréncia (presenca) e parametros ambientais associados a estas localidades, foram
excluidos os registros “duplicados” permitindo apenas um registro de cada espécie por
quadricula e parametrizados cinco algoritmos para criar modelos de nicho utilizando o
software estatistico R: (i) Envelope Score, uma versdo quantitativa de Bioclim (BI1O)
(Pifeiro et al. 2007); (ii) Distancia de Mahalanobis (MAHAL) (Fraber e Kadmon,
2003); (iii) MaxEnt (Phillips et al. 2006); (iv) Support Vector Machine (SVM) (Guo et
al. 2005); e (v) Random Forest (RF) (Prasad et al. 2006). Também utilizamos o
ambiente MaxEnt para investigar a contribuicdo percentual de cada variavel para o
modelo final. Nesta investigacdo, MaxEnt utiliza o desempenho de cada variavel no
modelo em termos de sua importancia para explicar a distribuicdo conhecida das
espécies (Phillips et al. 2004).

Os modelos possuem diferentes concepcOes e utilizam diferentes parametros e,
desta forma, representam diferentes caracteristicas do mundo real (nicho e distribuicdo
geografica). Uma forma descontraida de classificar os modelos por suas caracteristicas
foi apresentada por Rangel e Loyola (2012) através do uso de metaforas como: modelo
“aquario” para os modelos de distancia e envelope MAHAL e BIO que utilizam apenas
registros de ocorréncia (presenca) e consideram que a distribuicdo geogréfica das
espécies é limitada por sua tolerancia aos fatores ambientais; estes modelos sdo
transparentes e simples, pois “o peixe ndo pode viver fora do aquério”. Modelos de

aprendizado de maquina ou modelos “cofre” como MaxEnt, SVM e RF utilizam tanto
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0s registros de presenca quanto pontos em background, ou auséncias, no caso do RF;
estes modelos s@o mais complexos e opacos, dando sentido a metafora, pois exigem um
esforco descomunal para entender a organizagcdo dos itens considerados para gerar as
previsoes.

Como classificadores de presengas e auséncias de espécies em gradientes
ambientais de adequabilidade, a utilizacdo aplicada dos MNE em programas de
monitoramento ambiental requer conhecimento sobre os seus desempenhos preditivos e
todos os modelos possuem vantagens e desvantagens com relagdo aos atributos —
generalidade, realismo e precisdo, sendo importante considerar as incertezas nas
diferencas de seus resultados (Diniz-Filho et al. 2009). Determinamos o balanco final
entre estes atributos avaliando os modelos com dados “independentes” em cinco
réplicas para cada espécie por algoritmo, restringindo aleatoriamente 70% dos registros
de ocorréncia para treino e 30% para teste, com os quais validamos os modelos gerados
utilizando medidas independentes (area under the curve — AUC) e dependentes do
limiar (true skill statistics — TSS) (Liu et al. 2011), resultando no total 475 outputs de
resposta.

Os algoritmos com o maior desempenho preditivo foram parametrizados
utilizando todos os registros (100% das ocorréncias) sem particdo e sem replicas e suas
previsdes foram posteriormente combinadas por meio de um procedimento denominado
ensemble (Diniz-Filho et al. 2009). Procedimentos do tipo ensemble ponderam a
contribuicdo dos algoritmos por seu desempenho preditivo (neste caso, resultados do
TSS) com o objetivo de gerar um mapa combinado que realga as semelhancgas entre os
algoritmos. A utilizacdo deste tipo de procedimento se baseia no fato de que areas
comuns preditas por todos os algoritmos dificilmente seriam artefato de suas
particularidades (Aradjo e New 2007).

As probabilidades em percentuais continuos resultantes dos modelos permitem
avaliar todos os aspectos de sua acuracia: a capacidade de um modelo diferenciar
presencas de auséncias e; a probabilidade de uma previsdo de um modelo refletir uma
propor¢do conhecida dos locais de ocorréncia da espécie. A maioria dos indices que
avaliam esses atributos s6 podem ser aplicados a resultados binarios, sendo necessario
transformar resultados continuos em binarios (presenca e auséncia), utilizando um
limiar especifico. Existem diversas técnicas para a sele¢cdo do limiar, sendo que o

derivado da curva ROC é o ponto que minimiza ambos os erros de omissdo (auséncias
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atribuidas a quadriculas com presenga) e comissao (presencas atribuidas a quadriculas
com auséncia) (Fielding e Bell 1997; Liu et al. 2005; Jimenez-Valverde e Lobo 2007).

Todos os indices que avaliam o sucesso das MNESs sdo baseados em sucessos e
erros das predi¢des quantificados em uma matriz dos erros, de onde derivam medidas de
sensibilidade e especificidade. Sensibilidade é a propor¢cdo de presengas observadas e
previstas como tal e, desta forma, indiretamente quantifica erros de omisséo (erro tipo-11
= falso negativo), enquanto a especificidade é a proporcao de auséncias previstas como
tal, quantificando erros de comissdo (erro tipo-1 = falso positivo). Essas medidas sdo
independentes entre si e também independentes da prevaléncia (a propor¢do de locais
em que a espécie é registrada) (Allouche et al. 2006). O indice AUC ¢ obtido plotando
verdadeiros positivos (sensibilidade) contra valores falso-positivos (1-especificidade),
cuja curva € conhecida comumente como a curva ROC (Fielding e Bell 1997). Em
outras palavras, utilizando as observacOes de presencas e auséncia (pontos no
background, ou quadriculas de auséncia da espécie, neste caso) para medir a
probabilidade de um modelo acertar uma presenca aleatoria contra uma auséncia ou
ponto no background aleatério, 0 AUC é interpretado como a média da sensibilidade de
todos os possiveis valores de especificidade, produzindo uma métrica de ajuste para o
modelo ao indicar o ponto de inflexdo da curva ROC que maximiza sensibilidade e
especificidade (limiar que maximiza os acertos). Um valor de AUC de 0.5 ou inferior
indica que o modelo ndo é melhor que o acaso, enquanto o valor 1.0 indica o ajuste
perfeito.

O true skill statistics (TSS) € uma medida dependente do limiar, sugerida para
estudos formulando predicdes de presenga-auséncia/background, mas que ndo ¢ afetada
pelo nimero de pontos utilizados para validacdo, ou seja, € menos sensivel a
prevaléncia (Liu et al. 2009) que o método AUC (Lobo et al. 2008). Ambas as métricas
produzem resultados correlacionados (Allouche et. al. 2006) e séo calculadas utilizando
10000 pontos no background como pseudo-auséncias (Liu et al. 2009). No caso do
indice TSS, a taxa média do sucesso de predicdo varia entre -1 e 1, onde 1 indica ajuste

perfeito e valores < 0 indicam desempenho ndo melhores que o acaso.

Pressao de propagulos
Ao analisar o risco de espalhamento de espécies exdticas, ndo é suficiente
avaliar apenas a adequabilidade ambiental. Ha necessidade de uma avaliagdo conjunta

da conectividade entre regides doadoras e receptoras, possibilitando transporte das
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espécies, bem como de uma avaliacdo da pressdo de propagulos que alcangam a regido
receptora. O transporte de organismos juvenis e/ou adultos pela frota de navios
mercantes é o principal vetor associado as introdu¢Ges marinhas (Coutts e Dodgshun
2007; Hewitt et al. 2009). Seebens e colaboradores (2013) desenvolveram um indice de
vulnerabilidade que foi calculado para 15 regides costeiras (modificado de Spalding et
al. 2007), utilizando informagdes como: o volume de carga comercializado ou classes
de embarcacgdes mercantes; a semelhanca e sazonalidade ambiental e comercial entre as
regibes fonte e destino; as distancias das viagens; e a degradacdo ambiental nos
ambientes de chegada. Este indice foi utilizado no presente estudo para definir quais
seriam as regides potencialmente doadoras e de maior conectividade com cada regido
potencialmente receptora (Figura 3, Seebens et al. 2013). A informagdo sobre a
presenca e/ou ampla distribuicdo das espécies de ascidias nas regides doadoras
juntamente com o indice de conectividade de Seebens et al. (2013) foram utilizados
como um proxy para a pressdo de propagulos na regido receptora. Havendo também
adequabilidade ambiental para estas espécies na regido receptora, entdo indicamos o
risco de introducdo da espécie para a regiao.
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Resultados

Foram analisadas 19 espécies das quais apenas uma nao possui registro de ocorréncia
no hemisfério sul (HS) e todas ocorrem no hemisfério norte (HN), que concentra a maior
parte dos registros de espécies. A maioria das espécies analisadas estda amplamente
distribuida latitudinalmente e os registros de ocorréncia estdo associados a quadriculas que
apresentaram elevada variacdo térmica, seguida de menores variagdes de biomassa
autotrdfica (clorofila a) e salinidade, respectivamente (Tab. 1).

Apresentaram distribuicdo restrita @ zona temperada as espécies: Ciona intestinalis,
C. savignyi, Clavelina lepadiformis, Corella eumyota, Didemnum vexilum, Molgula
manhattensis e Styela clava, das quais apenas C. intestinalis ndo possui registro no HS. As
espécies que apresentaram a faixa mais estreita de tolerancia térmica foram Didemnum
perlucidum, que ocorreu na zona tropical com variacdo de temperatura de 16,2 °C;
Botrylloides nigrum, Ecteinascidia turbinata e Clavelina oblonga com variac¢éo de 20 °C nas
zonas tropicais e subtropicais e distribuidas nos dois hemisférios (com ressalva a espécie E.
turbinata que predomina no HN e possui apenas um registro de ocorréncia no HS em zona
equatorial). As espécies Ascidia sydneiensis, M. manhattensis, Botrylloides violaceus e S.
clava, apresentaram as maiores amplitudes térmicas (>31,5 °C), ocorrendo nas zonas
climaticas subtropical e temperada. As espécies apresentando amplitudes térmicas
intermediarias de variacdo (21 — 31 °C) foram Botryllus schlosseri, A. aspersa, C. savignyi,
Styela plicata, D. vexilum, C. intestinalis, C. lepadiformis, Ciona robusta, Microcosmus
exasperatus, Microcosmus squamiger e Corella eumyota (Fig. 1).

Salinidade varia pouco nos oceanos, contudo, existe variagcdo significativa nas regides
costeiras, principalmente as estuarinas, que sofrem variagfes muito maiores incluindo
registros de espécies em situacdes extremas que fogem a maior distribuicdo dos dados (veja
0s pontos indicando outliers na figura 2). A salinidade se manteve entre 32 — 35 ppm na
maioria dos registros para todas as espécies, contudo C. intestinalis, M. manhattensis e A.
aspersa foram registradas também em concentragdes de salinidade muito inferiores (< 10
pps).

A concentragdo do pigmento fotossintético clorofila a em aguas rasas reflete qualquer

tipo de biomassa autotrofica e suas concentragfes médias para todas as espécies foi de < 10

3 L . .
mg/m-. De fato, todas as espécies foram registradas em regifes com
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Tabela 1: Resumo das variaveis ambientais utilizadas nos modelos de nicho ecoldgico de espécies de ascidias com registro de introducéo e contribuicdo em
porcentagem das variaveis utilizadas para o desempenho preditivo do modelo MaxEnt. As informag@es ambientais foram extraidas das quadriculas com registro de

ocorréncia das espécies.

Environmental variables

Percent contribution (%)

Species Autor n 'SST (°C) SAL (PSS)  CHL(mg/m3) CHLO SST  SAL SSTr
min  max mean sd mean sd max max mean range
Ascidiella aspersa (Muller, 1776) 164 -0 31 332 537 455 5.02 43 21 12 24.3
Ascidia sydneiensis (Stimpson, 1855) 194 1 35 346 123 241 340 50 37 8 5.2
Botryllus schlosseri (Pallas, 1774) 149 -0 31 338 378 398 410 47 20 9.7 23.4
Botrylloides nigrum (Herdman, 1886) 97 14 34 36.1 123 206 299 34 40 19.6 7.4
Botrylloides violaceus (Oka, 1927) 116 -1 31 33 1.53 49 536 42 21 126 24.7
Ciona intestinalis (Linnaeus, 1767) 87 -2 26 291 692 798 850 68 16 3.5 12
Ciona robusta (Hoshino e Tokioka, 1967) 81 38 30 352 218 443 590 50 29 18.6 21
Ciona savignyi (Herdman, 1882) 47 03 31 328 174 6.24 7.89 61 20 101 9.5
Clavelina lepadiformis (Mdller, 1776) 52 11 29 347 311 378 437 41 21 203 18.2
Clavelina oblonga (Herdman, 1880) 57 11 31 358 078 3.84 547 42 35 194 3.7
Corella eumyota (Traustedt, 1882) 128 26 23 348 072 365 287 38 37 2138 4.1
Didemnum perlucidum (Monniot F, 1983) 52 16 32 354 066 217 3.17 38 45 8.3 8.6
Didemnum vexillum (Kott, 2002) 101 -0 29 324 221 707 594 59 29 5.4 6.8
Ecteinascidia turbinata (Herdman, 1880) 37 12 32 36 149 338 4.05 37 37 22.8 3.6
Microcosmus exasperatus  (Heller, 1878) 184 11 35 36.2 175 205 279 40 33 23 4.1
Microcosmus squamiger (Hartmeyer e Michaelsen,1928) 105 10 34 36.1 136 215 2.07 36 22 24.9 17.3
Molgula manhattensis (De Kay, 1843) 87 -1 32 306 561 9.8 8.09 74 12 4.1 10.2
Styela clava (Herdman, 1881) 107 -2 30 324 273 56 544 53 22 6.3 19.3
Styela plicata (Lesueur, 1823) 154 25 32 35 204 453 513 55 28 8.4 9

1 SST = Temperatura ocenica superficial minima (min) e méaxima (max); SAL = médias de salinidade; (CHL) clorofila a; sd = desvio padrao.
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« « . 3 . )
concentracdo do recurso tdo baixa quanto 1 mg/m”, exceto M. manhattensis que sé

ocorreu em concentragdes mais elevadas.
O ndmero de registros Unicos por espécie variou de 37 a 194. Embora

amplamente distribuidos latitudinalmente, algumas regides apresentam maior
diversidade e abundancia do que outras (Fig. 3). Botryllus schlosseri é a espécie mais
distribuida e ocorre em 13 regifes, sendo amplamente distribuida em 8 delas. Outras
espécies amplamente distribuidas foram S. plicata, M. exasperatus, A. sydneiensis e A.
aspersa, todas presentes em 10 ou mais regides. A maioria das espécies ocorre em um
namero intermediario de regides (5 — 8): C. lepadiformis, D. perlucidum, C. oblonga, B.
violaceus, C. eumyota, M. squamiger, S. clava, M. manhattensis, C. robusta, D.
vexillum e B. nigrum. Com distribuicdo restrita a trés ou quatro regides, foram C.
intestinalis, C. savignyi e E. turbinata.

Das 19 espécies analisadas 14 apresentam registro no Mar Mediterraneo (Med)
que apresenta a maior diversidade de espécies entre as regides. Também apresentando
grande diversidade, as regides Noroeste Pacifico (NWPac) e Australasia temperada
(TAus) com registro para 13 espécies; seguidas pelo Mar Lusitano (Lusit) com 12,
Noroeste Atlantico (NWAtl) com 11, Norte da Europa (NES), Nordeste Pacifico
(NEPac) e Sudoeste Atlantico (SWALtI) com 10 espécies, Sudeste Atlantico (SEALI) e
Tropical Leste Atlantico (TEALtI) com 9 espécies, as regibes Tropical Oeste Atlantico
(TWALI), Oeste Indo Pacifico (WIPac) e Central Indo Pacifico (CIPac) com 8 espécies.
As regides que apresentam a menor diversidade sdo o Sudeste Pacifico (SEPac) com 3 e
Tropical Leste Pacifico (TEPac) com 2 espécies.

Os modelos correlativos sé de presenca BIO e MAHAL geraram previsdes
muito diferentes entre si. O modelo BIO gerou previsées com areas de adequabilidade
concisas, restritas aos registros de presenga, de maneira semelhante as previsfes do
modelo MaxEnt. As previsdes geradas com o modelo MAHAL atribuiram
adequabilidade para todas as espécies para quase todas as quadriculas incluidas no
estudo, sem distin¢do entre os ambientes e concluimos que ndo se adequou ao NOSSO
conjunto de dados, gerando previsoes sem relevancia. Os modelos BIO e MAHAL ndo
puderam ser avaliados utilizando o indice TSS que utiliza também registros de
auséncias, e por isso ndo tiveram suas previsdes incluidas nos modelos finais.

Os modelos SVM, RF e MaxEnt foram bem sucedidos em sua capacidade de
predicdo de areas adequadas (TSS > 0,4) e apresentaram valores AUC altos (AUC >

0,7) e com pouca variacdo entre os modelos testados. Ambos os indices indicaram que
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WIPac NWPac CIPac Taus NEPac TEPac SEPac NWAtI TWAtl SWAtl NES Lusit  Med TEAtl  SEAtl
. aspersa 0.2677
. sydneiensis 0.6344 0.884
. higrum 0.043
. violaceus 0.7334
. schlosseri
. intestinalis
. robusta 0.2724
. savignyi
. lepadiformis
. oblonga 0.1338
. eumyota
D. perlucidum
D. vexillum
E. turbinata 0.0434
M. exasperatus 0.2292 0.1099
M. squamiger
M.manhattensis
S. clava

S. plicata
Figura3 - Matriz de risco de introdugdo de ascidias em regides costeiras (ver Figura 4). Os valores nos campos de grande adequabilidade
correspondem ao indice de conectividade calculado a partir de Seebens et al (2013), somando-se valores de conectividade das
principais regifes doadoras mais conectadas a ela, sendo que a conectividade das regides laranja foi dividida por dois, para
compensar baixa presenga da espécie.

I cspécie presente em mais de trés quadriculas

Espécie presente em até trés quadriculas
Espécie ausente, mas grande adequabilidade ambiental

Espécie ausente, mas média adequabilidade ambiental
Espécie ausente, e baixa adequabilidade ambiental

O OO0 00 W w w > >

(@)




0s modelos RF e SVM tiveram desempenhos semelhantes e produziram melhores
predicdes que MaxEnt (Tab. 2).

Os modelos finais obtidos a partir do ensemble destes trés algoritmos mostraram
que existem condi¢des ambientais para a expansdo da distribuicdo de todas as espécies
avaliadas em novas &reas de introducdo (Figs. 6 — 12). Todas as 15 regides costeiras
(Fig. 4) incluidas no estudo apresentaram adequabilidade ambiental para introducdo de
novas espécies, com adequabilidade mais alta nas regides litoraneas e diminuindo em
direcdo ao dominio oceénico.

Além de nenhuma espécie apresentar alta adequabilidade no TWALI, a regido
TEPac apresentou a menor diversidade de espécies (A. sydneiensis e D. vexillum) e sO
ofereceu alta adequabilidade para trés (D. perlucidum, M. exasperatus e M. turbinata).
Portanto, a América Central foi a regido com a menor adequabilidade ambiental para
introducdo das espécies estudadas, tanto na costa atlantica como pacifica.

Por outro lado, 0 Oceano Atlantico foi a regido com a maior adequabilidade
ambiental as espécies estudadas, em especial as regibes SWALl, SEAtl e TEAtI
concentram adequabilidade para o maior nimero de espécies. Na América do Sul a
regido SWAUI registra dez espécies e apresentou alta adequabilidade para oito novas
sendo improvavel apenas E. turbinata ocorrer nesta regido. Do lado leste do Atlantico,
no continente africano, as regides SEAtl e TEALI registram nove espécies cada, das
quais cinco ocorrem em ambas. As regides ainda apresentaram alta adequabilidade para
quatro espécies em comum (B. violaceus, C. savignyi, M. manhattensis e S.clava),
sendo que a regido SEAtI poderia ainda manter populacdes de D. vexillum. O Atlantico
norte mostrou regies adequadas para nove espécies, sendo que duas poderiam ocorrer
exclusivamente no NES (M. squamiger e S. plicata).

Os mares Lusit e Med apresentam a maior diversidade de espécies entre as
regibes estudadas. Diversas espécies ocorrem em ambas embora C. eumyota e B.
violaceus tenham sido registradas exclusivamente no Lusit enquanto C. savignyi, C.
robusta e E. turbinata exclusivamente no Med. Ambas regides se mostraram adequadas
para C. robusta e A. sydneiensis, bem como no NWAtI. Algumas localidades do Med
também se mostraram com alta adequabilidade para B. violaceus e D. perlucidum.

No Oceano Pacifico oriental as regifes com maior diversidade sdo NWPac e
TAus, embora trés ocorram exclusivamente no NWPac (C. intestinalis, B.violaceus e C.
savignyi) e apenas uma exclusiva na Aus (C. eumyota). A maioria das espécies ocorrem

também no ClIPac e WIPac que apresentam menor diversidade respectivamente.
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A regido WIPac apresentou alta adequabilidade para trés espécies (C. oblonga, C.
robusta e D. perlucidum), a TAus, duas (C. lepadiformis e C. oblonga) e as regides
NWPac (C. lepadiformis) e CIPac (E. turbinata) apenas para uma espécie cada. Deste
conjunto de espécies, com alta adequabilidade ambiental apenas C. lepadiformis e C.
oblonga nunca foram registradas no Pacifico.

No lado Pacifico das Américas a regido NEPac é a mais diversa. Das espécies
com registro de ocorréncia a leste do Pacifico, com excecdo da espécie C. eumyota
(exclusiva do SEPac), as outras também ocorrem no NEPac e TEPac (B. schlosseri e C.
robusta no SEPac; (D. vexillum e A. sydneiensis no TEPac) ou no NEPac e SEPac (B.
schlosseri e C. robusta). As regides que apresentaram alta adequabilidade ambiental
para novas introducoes sdéo NEPac e SEPac. O SEPac apresentou adequabilidade para o
maior numero de espécies das quais trés (A. aspersa, C. intestinalis e C. lepadiformis)
também apresentaram alta adequabilidade no NEPac e nenhuma das trés foi registrada

no Pacifico leste.

24



25

‘oeIped SOIASIP = PS ‘SOUSUDIS JJ1yS and) = SSL ‘@a4nd ay] apun vain = DNV °(U) SOOTUN SOIISITT 2p 0I2WNU

70’0 8090 TO0 /80 ¥00 ¥90 TOO 60 <TO0 890 TO0 60 ¥ST p3v2lid Dj2A1S
€0'0 6/50 TO0 980 €00 ¥90 TO0O 880 ¥0'0 790 ¥0O'0 S80 LOT DAD|2 D|3AIS
100 SSO 0  ¥80 ¥00 90 TO0 980 TOO 790 TO0 /80 /8 sisuappyupbw pjnbjoy
€0°0 S6¥'0 TO'0 T80 €00 190 TOO /80 SO0 €90 TOO /80 SOT 42b1upNbs SNWIS020121A/
v0'0 LE0 TO0 L0 900 9v'0 ¥0'0 6.0 TOO ¥9°0 I00 /80 ¥8T SNID1adSDX3 SNUWSOI0IDIN
L0'0 LVEO ¥0O'0 TLO LOO 6V0 ¥0O'0 6L0 SO0 SSO €00 80 /€ DIDUIGIN] DIPIISDUIBINT
v0'0 SEP'0 TO0 80 €00 ¥90 TOO L80 €00 ¥90 TOO /80 TOT winjjIxaA wnuwapiq
L0'0 €870 90°0 69°0 TI'0 v¥'0 900 80 TO [L¥O LOO SLO TS wnpiniiad wnuwaplq
700 9TE€0 TO0 TL0 SO0 IS0 TOO I80 €00 LSO TOO ¥80 8TT ploAWna pjj210)
100 9T¥'0 TO0 920 LOO 650 ¥00 ¥80 LOO I90 v0O'0 ¥80 LS nbuojqo pulaAb|)
€0°0 TZSO TO0 €80 OO T90 TOO £80 T00 790 TOO 980 TS siwofippda] pulaADL|)
S0'0 6050 ¥0'0 T80 Y00 850 €00 ¥8'0 00 850 €00 T80 Lb 1Aubinps buoi)
70’0 TYS'0 TO'0 S80 €00 690 I00 60 €00 S90 TOO 880 I8 pISNGO.J DUOID
100 6/£0 TO0 9.0 TOO €S0 TOO I80 ¥00 ¥SO TOO T80 /8 SlpUIIS31UI DUOID
70’0 STS0 TO0 T80 TO0 €90 TOO /80 €00 790 TOO ¥80 9TT snaapjoin saplojjA110g
€0°0 T8Z0 TO0 990 TO TVO ¥0O0 SLO SO0 90 €00 v80 L6 wn.bu sapiojjfog
700 €650 TO0 98°0 TOO 890 T0O0 60 €00 ¥90 TOO /80 6V 113ss0]y2s snjjA130g
70’0 S9S0 TO0 ¥8'0 ¥00 £SO TOO S80 ¥0O'0O 890 TOO 880 v6T SISuaIaupAs pIpISY
100 6950 TO0 S8'0 OO S90 TOO 680 €00 €90 TO0 980 v9T s1adsp pjjaIpIISY
as SSL QS doNY @S SSL @S dnv  as SSL as onv Y, saads
SXIN 10y NS
sa1edl|dal § JO uonen|eas [apop
(SXIN) 1wExeN 3 (1)

15240, wopuny ‘(GNAS) autyoput 10124 Lioddng :sofapow so exed sedrydal 00Ul W sepezirojed[e (U ap 9 0¢€) 2159} SLIURII000 sep oanipard oquadwasa( : 7 eleqel



PACIFICO
NORDESTE

PACiFICO
TROPICAL-LESTE

PACIFICO
SUDESTE

NORTE
EUROPEU

ATLANTICO

NOROESTE LUSITANO MEDITERRANEO

ATLANTICO
TROPICAL-OESTE
ATLANTICO
TROPICAL-LESTE

ATLANTICO
SUDOESTE

ATLANTICO
SUDESTE

PACIFICO
NOROESTE

iNDICO-PACiFICO

OESTE iNDICO-PACiFICO

CENTRAL

AUSTRALASIA
TEMPERADA

figura 4 - Reinos biogeograficos marinhos (modificado de Spalding et al., 2007). Pacifico Nordeste (NEPac), Pacifico Tropi-
cal Leste (TEPac), Pacifico Sudeste (SEPac), Atlantico Noroeste (NWAtI), Atlantico Tropical Oeste (TWALtI), e Atlantico
Sudoeste (SWAtl), Norte Europeu (NES), Mar Lusitano (Lusit), Atlantico Tropical Leste (TEAtl), Atlantico Sudeste (SEAtI),
Indo Pacifico Oeste (WIPac), Indo Pacifico Central (ClIPac), Pacifico Noroeste (NWPac), Australasia Temperada (TAus).

A - Ascidiella aspersa

B - Ascidia sydneiensis

figura 5 - Mapas de adequabilidade ambiental gerados por procedimento de ensemble de trés tipos de modelagem de
nicho ecolégico (MaxEnt, Support Vector Machine - SVM e Random Forest - RF) associados ao risco de introducdo
estimados pelos indices de conectividade desenvolvidos por Seebens et al. (2013). Setas continuas conectam areas

doadoras com mais de 4 registros da espécie, setas tracejadas as demais situagdes; a espessura das setas corresponde
aos valores dos indices de conectividade.




Discusséo

Apesar da importancia de varias espécies de ascidias como bioinvasoras, dado o
grande prejuizo ambiental e econdémico causado por algumas espécies, ainda s&o raros
0s estudos de analise de risco combinando modelos preditores de adequabilidade
ambiental e estimativas de conectividade para prever futuras introdugdes e expansdo na
area de vida de ascidias introduzidas (ex. Locke 2009, Januario et al. 2015) e ndo
existem estudos em escala global. Por outro lado, estudos semelhantes com outros
taxons mostram a efetividade deste tipo de abordagem (Thuiller et al. 2005; Keller et al.
2011; Crafton 2015; Seebens et al. 2016).

A distribuicdo das espécies nas regides costeiras indicou a tendéncia historica
das introducBes em associacdo a historia das navegagdes e volume de transacdes
comerciais. As regifes mais vulneraveis a pressdo de propagulos (NWPac, Med e
NWALtI — Seebens et al. 2013) também concentram a maior parte dos registros de
espécies introduzidas, onde ocorrem em maior diversidade e abundancia do que nas
regibes menos vulneraveis TEPac e SEPac. No Med, por exemplo, ocorrem 14 das 19
espécies avaliadas e esta regido é também uma das regiGes de maior vulnerabilidade a
pressdo dos propagulos (Seebens et al. 2013). Por outro lado, as regiGes TEPac e SEPac
se mostraram pouco Vvulneraveis as introdugdes, provavelmente devido a baixa
conectividade. Embora a regido SEPac apresente adequabilidade ambiental para
diversas espécies, ndo recebe pressdo de propagulos na intensidade necessaria para o
estabelecimento destes organismos (Seebens et al. 2013) e registra apenas trés
atualmente.

Ascidiella aspersa esta amplamente distribuida na Europa (regido nativa) e na
regido TAus, onde é conhecida desde a década de 1940 (Brewin 1946). Apresentou alta
potencialidade para expandir sua &rea de vida no NWPac, NWAtl, e SWALI, onde foi
pouco registrada até o presente. As regides NEPac e SEPac também apresentaram locais
com alta adequabilidade ambiental, sendo NEPac a regido com maior risco de
introducdo devido a grande conectividade com as regides de registro da espécie. As
regibes NWPac, NES e Med sdo as principais regides doadoras, mas a espécie esta
amplamente distribuida apenas na Europa que oferece a maior pressao de propagulos.
Caso a espécie se torne bem estabelecida no NWALI, esta regido também sera
importante fonte doadora para introducdo no NEPac, dada a grande conectividade entre

estas regides (Fig. 5A).
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Ascidia sydneiensis esta amplamente distribuida na zona tropical, mas as regides
NWALI, NES, Med e Lusit apresentaram adequabilidade para a espécie. O maior risco
de introducdo no continente europeu € no Med devido a alta pressdo de propégulos
proveniente das regides NWPac e CIPac, enquanto as regides NES e Lusit apresentaram
conectividade muito menor com as regides doadoras. NWALtI também apresenta risco de
introducdo dada sua conectividade com as regides TWAtl e SWAtI (Fig. 5B).

Botryllus schlosseri ocorre predominantemente no hemisfério norte, tendo como
area nativa supostamente o continente europeu, mas recentemente estudos genéticos
indicaram pelo menos uma clado nativo no NWAtI anterior ao possivel transporte
humano, indicando introducdes isoladas em ambas as dire¢cdes (Yund et al. 2015). As
populagdes introduzidas nas regides NEPac, SEPac e SEAtl podem ainda expandir sua
area de vida. Existe risco de introducdo no SWALI, devido a alta adequabilidade
ambiental e conectividade com as principais regides doadoras Med, NWAtl e NES,
onde as populagBes sdo amplamente distribuidas (Fig. 6A). Estudos filogeograficos
também indicaram popula¢Bes europeias e asiaticas como originarias dos individuos
introduzidos no NEPac (Stoner et al. 2002).

Botrylloides nigrum estd amplamente distribuida na regido TWALtl onde é
provavelmente nativa (Sheets et al. 2016) e podera expandir sua area de vida na regiao
TEALtI, Med e na costa norte do continente australiano no CIPac. O golfo da Califérnia
na regido NEPac ¢é adequado para introducdo, porém com baixo risco dada sua baixa
conectividade com as regides doadoras (Fig. 6B).

Botrylloides violaceus esta amplamente distribuida em todo o norte do Pacifico e
na regido do Canal da Mancha. No NES apresentou adequabilidade para expandir sua
area de vida até a Noruega. As regibes NWALI, Lusit e ClPac também ja foram
invadidas, embora apenas NWALtI tenha apresentado adequabilidade para que a espécie
expanda sua area de vida, como vem ocorrendo desde sua introducdo na década de 1970
(Berman et al. 1992). As areas com maior risco de introducdo sdo o SWALtI e Med
respectivamente, pois estas areas apresentaram tanto adequabilidade ambiental quanto
conectividade principalmente com NWPac, regido nativa (Bock et al. 2011) onde a

espécie estd amplamente distribuida (Fig. 6C).
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A - Botryllus schlosseri

B - Botrylloides nigrum

C - Botrylloides violaceus

® - REGISTROS DE OCORRENCIA
LOW mE®= HE HIGH

figura 6 - Mapas de adequabilidade ambiental gerados por procedimento de ensemble de trés tipos de modelagem de
nicho ecolégico (MaxEnt, Support Vector Machine - SVM e Random Forest - RF) associados ao risco de introducdo
estimados pelos indices de conectividade desenvolvidos por Seebens et al. (2013). Setas continuas conectam areas
doadoras com mais de 4 registros da espécie, setas tracejadas as demais situacdes; a espessura das setas corresponde
aos valores dos indices de conectividade.




Ciona intestinalis esta amplamente distribuida na zona temperada/subartica dos
dois lados do Atlantico norte, regido tida como nativa para esta espécie (Bouchemousse
et al 2016). Existe um grande fluxo génico entre estas regides provavelmente mediado
por navegagdo ou aquicultura, causando continuas introducfes de novos individuos em
ambos os lados do Atlantico (Zhan et al. 2010). A espécie também j& foi introduzida no
NWPac, onde existe alta adequabilidade ambiental para expandir sua area de vida. A
area de maior risco de introducéo futura € a regido NEPac, especificamente no Canada e
no Alasca, pois estas regibes apresentouaram maior conectividade com as regides
NWPac, NES e NWALI onde a espécie apresenta registros (Fig. 7A).

Ciona robusta esta amplamente distribuida nas regides temperadas do oceano
Pacifico de onde é presumivelmente nativa (Brunetti et al. 2015). Apresentou
adequabilidade nas regides Lusit e NE para expandir sua area de vida e também na
regido TEAtl e NWALtI embora dada sua conectividade, tenha apresentado o maior risco
de introdugdo no NWALtI com espécies provenientes das regides Med, SWALtI e NEPac
respectivamente (Fig. 7B).

Ciona savignyi apresenta a maior parte de seus registros concentrados no NEPac
e NWPac enquanto no Med e SWALI seus registros sao isolados. A espécie apresentou
adequabilidade para expandir sua area de vida no SWAtI e também no NWALI, NE,
TEALl e SEPac. Mas s0 as regibes NWALtI e NE apresentaram risco de introducéo dado
a sua conectividade com as regibes doadoras no Pacifico (Fig. 7C).

Clavelina lepadiformis concentra a maior parte da sua distribui¢do nas regides
Med, Lusit e NES, porém a estrutura genética de populactes de C. lepadiformis sugere
que as populagdes do NES e Lusit pertencem ao mesmo clado nativo e que através de
rotas maritimas C. lepadiformis foi introduzida no Med (Turon et al. 2003). Mais
recentemente foi detectada a introducéo na regido NWAtI (Reinhardt et al. 2010), onde
existe adequabilidade ambiental para a espécie expandir sua area de vida. As regides
NWPac, NEPac, SWALtl, SEPac, TEALtI e TAus apresentaram alta adequabilidade para a
espécie, sendo que apenas SEPac ndo apresenta risco de introducéo, dado o baixo indice
de conectividade desta regido. As regides mais vulneraveis sdo respectivamente
NWPac, SWALtl e NEPac por também apresentarem maior conectividade com as

principais regides doadoras NES e Med (Fig. 8A).
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A - Ciona intestinalis

B - Ciona robusta

C - Ciona savignyi

® - REGISTROS DE OCORRENCIA
LOW mE®= HE HIGH

figura 7 - Mapas de adequabilidade ambiental gerados por procedimento de ensemble de trés tipos de modelagem de
nicho ecolégico (MaxEnt, Support Vector Machine - SVM e Random Forest - RF) associados ao risco de introducdo
estimados pelos indices de conectividade desenvolvidos por Seebens et al. (2013). Setas continuas conectam areas
doadoras com mais de 4 registros da espécie, setas tracejadas as demais situagdes; a espessura das setas corresponde
aos valores dos indices de conectividade.




A - Clavelina lepadiformis

B - Clavelina oblonga

C - Corella eumyota

® - REGISTROS DE OCORRENCIA
LOW mE®= H E HIGH

figura 8 - Mapas de adequabilidade ambiental gerados por procedimento de ensemble de trés tipos de modelagem de
nicho ecolégico (MaxEnt, Support Vector Machine - SVM e Random Forest - RF) associados ao risco de introducdo
estimados pelos indices de conectividade desenvolvidos por Seebens et al. (2013). Setas continuas conectam areas
doadoras com mais de 4 registros da espécie, setas tracejadas as demais situacdes; a espessura das setas corresponde
aos valores dos indices de conectividade.




Clavelina oblonga estda amplamente distribuida nas regides TWALtI, SWAtI e
Med e estudos moleculares sugerem que a primeira seja a area geografica nativa desta
espécie e as demais, area invadidas (Rocha et al. 2012). Também existem registros
isolados no NWALtl, Lusit e TEAtl. As regibes NWAtl e TEAtI apresentaram alta
adequabilidade para que a espécie amplie sua area de vida. As areas com 0 maior risco
de novas introducdes sdo ClPac, WIPac e NEPac, nesta ordem. As regides ClPac e
WIPac sdo mais vulneraveis que o NEPac devido ao alto indice de conectividade com
as regides TWALI, Med e SWALI onde a espécie estd amplamente distribuida. A regido
NWALI apresenta alta conectividade e pode tornar-se uma importante doadora caso a
espécie amplie seus registros ali. (Fig. 8B).

Corella eumyota ocorre em uma faixa latitudinal estreita na zona
temperada/subantartica que caracteriza sua regido nativa (Alurrande et al. 2013) e no
Hemisfério Norte concentra seus registros nas regides NES e Lusit, onde foi observada
a primeira introducdo em 2002 no litoral da Britania, Franca com espalhamento
continuo posterior (Nagar et al. 2010). A espécie apresentou alta adequabilidade e pode
expandir sua area de vida no NES até a Islandia, como também na regido SWALtI. A
regido com o maior risco de introducdo é o NEPac que apresentou locais com alta
adequabilidade para a espécie e alta conectividade com as regibes NES, Atlantico Sul e
TAus onde a espécie esta amplamente distribuida. (Fig. 8C). O habito gregario da
espécie, pioneirismo na colonizacdo de novos substratos e o fato de ja ter sido
encontrada tanto em ambiente natural como artificial na area invadida sugere impactos
no cultivo de bivalves e competicdo por espagco com organismos incrustantes (Nagar et
al. 2010)

Didemnum perlucidum estad amplamente distribuida nas regides SWAtl e ClPac,
porém ambas parecem pertencer a areas invadidas (Dias et al. 2016). Possui registros
isolados nas regides tropicais dos Oceanos Atlantico e NEPac, onde também apresentou
alta adequabilidade para expandir sua area de vida, principalmente na costa Africana e
norte do indico. A regido WIPac apresenta o maior risco de introducdo, com uma area
extensa de alta adequabilidade para a espécie e alta conectividade com as regifes onde a
espécie ja estd amplamente distribuida. A regido ClPac é a principal doadora, pois
apresentou conectividade muito maior que as demais. Embora a regido NWPac
apresenta alta conectividade, a espécie s6 apresenta registros isolados nesta regido (Fig.
9A).
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A - Didemnum perlucidum

B - Didemnum vexilum

C - Ecteinascidia turbinata

® - REGISTROS DE OCORRENCIA
LOW mE®= H E HIGH

figura 9 - Mapas de adequabilidade ambiental gerados por procedimento de ensemble de trés tipos de modelagem de
nicho ecolégico (MaxEnt, Support Vector Machine - SVM e Random Forest - RF) associados ao risco de introducdo
estimados pelos indices de conectividade desenvolvidos por Seebens et al. (2013). Setas continuas conectam areas
doadoras com mais de 4 registros da espécie, setas tracejadas as demais situacdes; a espessura das setas corresponde
aos valores dos indices de conectividade.




Didemnum vexillum ocorre em uma faixa restrita na zona temperada do HN
onde seus registros se espalham tanto no Atlantico quanto no Pacifico. No Med, TAus e
TEPac a espécie apresenta registros isolados e baixa adequabilidade ambiental. As
regibes SWALtI, SEPac e SEALtI apresentaram alta adequabilidade ambiental embora o
risco de introducdo seja maior para as regibes SWALtl e SEAtI respectivamente. Estas
regibes apresentaram alta conectividade com as regibes NWAtl e NE que sdo as
principais doadoras devido a ampla distribuicdo das espécies nestas regifes. A regido
NWPac também pode ser uma importante doadora embora a espécie ndo possua muitos
registros nesta regido (Fig. 9B).

Ecteinascidia turbinata apresenta distribuicdo predominantemente na zona
tropical do Atlantico e estd amplamente distribuida nas regides TWALtlI e Med.
Apresenta registros isolados no WIPac e TEAtl, nestas regifes, apresentou alta
adequabilidade e pode expandir sua area de vida. A espécie apresentou alta
adequabilidade no Golfo da Califérnia na regido NEPac e na regido ClPac. A regido
ClIPac apresentou o maior risco de introducdo dada sua conectividade com o WIPac
através do Canal de Suez conectando as popula¢Ges da espécie no Med e no Atlantico.
A regido NEPac também apresentou risco de introducdo destas regides. (Fig. 9C).

Microcosmus exasperatus esta amplamente distribuida globalmente e concentra
a maior parte dos seus registros nas regibes TWALtl, WIPac e ClIPac. A regido que
apresenta o maior risco de introdugdo é o NEPac, que apresentou alta adequabilidade
ambiental e alta conectividade tanto com regides onde a espécie esta amplamente
distribuida (Med e CIPac) quanto com o NWPac onde a espécie apresenta poucos
registros. (Fig. 10A).

Estudos filogenéticos com 11 populagdes de M. squamiger (Rius et al. 2008; 2012)
identificaram diferencas importantes entre as populagdes nativas e introduzidas
confirmando que a area nativa da espécie esta na regido TAus. Estes estudos sugerem que
as introducbes nas areas ndo nativas ndo ocorreram de forma independente e que as
colonizagbes seguiram uma sequéncia temporal. Com base nestes estudos M. squamiger foi
introduzido primeiro no Med e SEALI, seguido por introducdes no NEPac e posteriormente
no NES. Esta sequéncia segue a mesma tendéncia da conectividade entre as regides
(Seebens et al. 2013). Atualmente a especie estd amplamente distribuida no Med e
apresenta registros em menor nimero nas regides NEPac, Lusit, SEAtl, WIPac e ClPac,
embora apenas as regides NEPac e Lusit tenham apresentado alta adequabilidade ambiental,

possibilitando a expanséo da sua area de vida. As regides SEPac, SWAUl,
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A - Microcosmus exasperatus

B - Microcosmus squamiger

® - REGISTROS DE OCORRENCIA
LOW mE®= HE HIGH

figura 10 - Mapas de adequabilidade ambiental gerados por procedimento de ensemble de trés tipos de modelagem de
nicho ecolégico (MaxEnt, Support Vector Machine - SVM e Random Forest - RF) associados ao risco de introducdo
estimados pelos indices de conectividade desenvolvidos por Seebens et al. (2013). Setas continuas conectam areas
doadoras com mais de 4 registros da espécie, setas tracejadas as demais situacdes; a espessura das setas corresponde
aos valores dos indices de conectividade.




NES e TEAtl também apresentaram alta adequabilidade para a espécie, embora as
regides mais vulneraveis por sua conectividade sejam SWALtI e NES. A regido SWALI
recebe as maiores pressdes de propagulos desta espécie do Med, enquanto a regido NES
recebe maiores pressdes do NEPac (Fig. 10B).

Molgula manhattensis estd amplamente distribuida no norte dos Oceanos
Atlantico e Pacifico, suas ocorréncias estdo restritas a zona temperada. A espécie
apresentou registros isolados na TAus e Med que apresentaram baixa adequabilidade
ambiental para a espécie. A espécie apresentou alta adequabilidade no SEPac, SWALI e
TEAUtl e SEAtI e o maior risco de introdugéo nas regides SEAtl e SWALI. As principais
regibes doadoras para estas regides sdio NWALtl, NWPac e NE respectivamente (Fig.
10C).

Styela clava ocorre em uma faixa latitudinal restrita na zona temperada no
hemisfério norte, que inclui a area nativa NWPac (Goldstien et al 2011). A espécie
também esta amplamente distribuida nas regides invadidas NEPac (invasdo provavel na
década de 1920), NWAI (invasdo provavel na década de 1950) e apresenta registros
isolados no NES, onde pode haver expansdo de sua area de vida. As regibes Med e
TAus, onde também ja foi registrada, apresentaram baixa adequabilidade ambiental. As
regibes sem registro, mas adequadas ambientalmente séo SWAUI, TEAtl e SEPac, sendo
aquelas no Atlantico mais vulneraveis devido a sua conectividade com as regides
NWPac, NWALtI e NES (Fig. 11A).

Styela plicata ocorre amplamente distribuida latitudinalmente na zona tropical e
subtropical, principalmente nas regides TWALtI, SWALtI, Med, NWPac e TAus. Existem
duvidas sobre a area nativa, pois todos os oceanos parecem ter sido colonizados por
muito tempo e multiplas introduc6es dificultam a definicdo (Pineda et al. 2011). Pode
ainda expandir sua distribuicdo atual no TEAtl e SWALI e a regido que apresentou o
mais alto risco de nova introducéo é o NES, devido & grande conec¢do com as regifes
doadoras NWAtl, NEPac e NWPac (Fig. 11B).
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A - Styela clava

B - Styela plicata

® - REGISTROS DE OCORRENCIA
LOW mEE B E HIGH

figura 11 - Mapas de adequabilidade ambiental gerados por procedimento de ensemble de trés tipos de modelagem de
nicho ecoldgico (MaxEnt, Support Vector Machine - SVM e Random Forest - RF) associados ao risco de introdugdo
estimados pelos indices de conectividade desenvolvidos por Seebens et al. (2013). Setas continuas conectam areas
doadoras com mais de 4 registros da espécie, setas tracejadas as demais situagdes; a espessura das setas corresponde
aos valores dos indices de conectividade.
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A modelagem de nicho ecoldgico é uma ferramenta muito Gtil em bioinvasao,
especialmente auxiliando a priorizacdo de areas de risco para monitoramento antes que
as introducdes ocorram. Embora a MNE seja em muitos casos criticada pela falta de
transparéncia (Hortal et al. 2012), ao utilizar varidveis imprescindiveis a sobrevivéncia
das espécies, e identificando a contribuicdo de cada variavel (analise de particdo
hierdrquica) a predicdo final, fornecemos maior transparéncia aos modelos. Todas as
variaveis utilizadas neste estudo contribuiram significativamente para a precisdo dos
modelos, embora a concentracdo do recurso clorofila a (CHLmax) e a temperatura
maxima (SSTmax) tenham contribuido expressivamente mais que a salinidade média
(SAL) e a amplitude de temperatura (SSTr) (Tabela 1). A contribuicdo destas variaveis
a previsao da distribuicdo potencial da espécie C. intestinalis ja havia sido demonstrada
utilizando um outro modelo de presenca — background, o Genetic Algoritm for Rule-set
Production (GARP) (Therriault e Herborg 2008). Esses resultados corroboram com
estudos que identificaram a SST e as zonas de ressurgéncia como um dos principais
determinantes da distribuicdo das espécies marinhas globalmente (Powell et al. 2012).
Salientamos a contribuicdo nos modelos e a importancia de incluir CHL como um
indice da disponibilidade de recurso alimentar, determinando a distribuicdo destas
espécies localmente. A influéncia da disponibilidade de recursos na distribuicdo de
espécies relativamente ao efeito do ambiente foi pouco estudada, embora existam mais
exemplos marinhos do que terrestres (Robinson et al. 2011).

Como ja foi demonstrado anteriormente (Lowen et al. 2016), o desempenho dos
modelos poderia ser significativamente melhor com a inclusdo de variaveis em maior
resolucdo, representando com mais precisao a heterogeneidade dos habitats proximos a
costa. A variacdo da salinidade, por exemplo, ocorre localmente sob a influéncia do
regime de marés e do escoamento superficial, principalmente, em portos e marinas. Esta
variacdo também ocorre em um gradiente de salinidade a partir da foz de um rio até o
mar aberto. Além da baixa resolucdo desta varidvel, a indisponibilidade das medicGes
maxima, minima e amplitude de variacdo no banco de dados Bio-Oracle, faz com que
toda a extensdo de uma quadricula em regido estuarina seja codificada com baixa
salinidade, mesmo que uma parte da quadricula contenha oceano aberto.

Salinidade e temperatura estéo entre as variaveis mais importantes influenciando
0 recrutamento e reproducéo de ascidias (Millar 1971; Auker e Oviatt 2008; Shenkar e
Loya, 2008). A salinidade média utilizada no presente estudo foi suficiente para

parametrizacdo dos modelos e forneceu resultados preditivos das areas adequadas para a
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sobrevivéncia das espécies. Entretanto, apesar de correlacionada as medidas maxima e
minima, a indisponibilidade destas métricas impossibilitou afericdes mais precisas das
tolerancias das espécies. A tolerancia a salinidade é um aspecto muito importante para a
sobrevivéncia de ascidias, pois poucas espécies apresentam mecanismos que as
permitem sobreviver por curtos periodos de tempo a variagdes extremas. A maioria das
espécies sobrevive entre 25 e 40 pps, com apenas poucas espécies tolerantes as
salinidades abaixo de 20 — 25 pps (Lambert 2005; Sims 1984) ou acima de 44 pps
(Lambert 2005; Gab-Alla 2008). Entretanto, espécies invasoras podem tolerar maiores
amplitudes. Estudos anteriores indicam que uma das espécies mais tolerante a baixas
salinidades parece ser C. intestinalis, sendo capaz de suportar exposi¢fes < 11 pps, por
curtos periodos (Dybern 1967; Therriault e Herborg 2008), com uma faixa de tolerancia
entre 12 — 40 pps (Therriault e Herborg 2008). No presente estudo, C. intestinalis
apresentou a menor média entre as espécies estudadas (29 pps — Tab. 1). Diversas
espécies habitam lagos na Indonésia com salinidade de 28,5 pps (Monniot 2009). Em
laboratorio as espécies B. schlosseri e B. violaceus sobrevivem entre 14 — 38 e 20 — 38
pps respectivamente (Epelbaum et al. 2009). Entretanto, para a maioria das espécies, em
salinidades inferiores a 22 pps o desenvolvimento das larvas (Vazquez e Young 2000) e
zooides adultos (Dijkstra e Simkanin 2016) séo severamente afetados.

De forma geral ascidias apresentam maior amplitude de temperatura do que de
salinidade (Lambert 2005), mas temperaturas excessivamente baixas podem ser
limitantes para espécies tropicais e temperaturas excessivamente altas, para as
temperadas. 1sso indica que alguns registros de ocorréncia podem ocorrer em locais ndo
adequados para reproducdo das espécies, restringindo a formacdo de populacdes
estaveis.

Uma vez que baseamos nossas predigdes em todos os registros conhecidos de
presenca, claramente representamos a amplitude de tolerdncia conhecida das espécies,
incluindo regides geogréficas onde a espécie é nativa e também regides de introducgéo.
Embora usando este procedimento nossa anélise de risco provavelmente resulte em uma
superestimacdo dos habitats adequados para as espécies, nos escolhemos esta
abordagem ndo conservadora por se tratarem de espécies que apresentam risco de
impacto. Adicionalmente, a extensdo das distribuigdes nativas das espécies estudadas ou

ndo sdo conhecidas ou apresenta lacunas e, entdo, ndo € possivel prever a amplitude das
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introducdes e invasdes utilizando uma abordagem que distingue o0s registros de
ocorréncia. Neste caso, o principio da precaucdo sugere indicar as areas, mesmo que
ndo perfeitamente adequadas.

Os mapas claramente evidenciaram areas adequadas para todas as espécies, além
da distribuicdo atualmente conhecida. Combinando nossas predi¢6es de adequabilidade
ambiental com estimativas de pressdo de propagulos (Seebens et al 2013) nés fomos
capazes de prever importantes estagios do processo de invasdo: (i) possibilidade de
transporte, sugerida pela disponibilidade de vetores possibilitando a superacdo de
barreiras naturais; (ii) areas de possivel introducdo e (iii) estabelecimento, identificadas
pela adequabilidade ambiental e recebimento de propagulos de regibes onde as espécies
ocorrem atualmente; (iv) potencial de invasdo, sugerida pela identificacdo das areas de
adequabilidade onde existem registros isolados de presenga, mas que permitiriam a
expansdo da area de vida destas espécies que ja foram introduzidas e, portanto, recebem
propagulos em intensidade suficiente.

Identificamos as regides costeiras (“biogeographic realms” sensu Spalding et al.
2007) com maior conectividade entre si e potencialmente responsaveis pela futura
dispersdo de todas as espécies as respectivas regides com adequabilidade ambiental.
Nas escalas regional e local a analise de risco esta subestimada porque ndo leva em
conta outros vetores potenciais ndo incluidos neste estudo que poderiam contribuir com
a dispersédo regional e local: por exemplo, movimentos relacionados a aquicultura sao
considerados responsaveis para a introducdo de S. clava, B. violaceus e B. schlosseri no
Canada (Locke et al. 2007) e no Golfo de Maine, B. violaceus e D. vexillum podem ser
introducdes provenientes da importacdo de ostras (Crassostrea gigas) do Pacifico
(Dijkstra et al. 2007). Adicionalmente, no Golfo de Saint Lawrence, embarcagdes
recreativas constituem o mais importante vetor para a dispersdo local de ascidias
(Darbyson et al. 2009a). Outras atividades humanas também podem facilitar a
introducdo e dispersdo de ascidias. Empreendimentos humanos nas regides costeiras
aumentam o escoamento terrestre e podem auxiliar a suspensao de particulas e aumentar
a disponibilidade de recurso para organismos filtradores, incluindo as ascidias, além de
aumentar a disponibilidade de substrato (Monniot et al. 1985; Lambert 2007; Simkanin
et al. 2012; Airoldi et al. 2015).

Por outro lado, diversos fatores ecolégicos podem limitar a distribuicdo natural

de ascidias incluindo, a disponibilidade de substratos (Shenkar et al. 2008), presenca de
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predadores (Rius et al. 2014a) e competicdo (Lambert 2005). A inclusdo das variaveis
listadas acima poderia aumentar a capacidade preditiva dos modelos utilizados.

MaxEnt é reconhecido como um dos melhores pacotes de modelagem testados
em modelos binarios de presenca/auséncia (ROC-AUC) (Elith et al. 2006), no entanto
as analises utilizadas aqui ndo corroboram com estes resultados. Como os dados
utilizados para gerar e testar as previsoes deste estudo foram constantes nos diferentes
modelos utilizados, foi possivel comparar os resultados ROC-AUC e TSS dos diferentes
modelos para cada uma das espécies. O desempenho inferior de MaxEnt em relagdo aos
modelos RF e SVM pode ser decorrente de sua sensibilidade a area de background
(Phillips, 2008). Modelos alternativos poderiam ser construidos testando e aplicando
correcBes as amostragens das presengas utilizadas para treino, teste e pseudoauséncias
“aleatorias” e utilizando mais ou diferentes varidveis ambientais (potencialmente em
diferentes resolucdes).

Dois tipos de erros sdo comuns em MNE: o viés geogréfico na selecdo de
ocorréncias (e background) levando a autocorrelagdo espacial (Segurado et al. 2006) e a
multicolinearidade entre as variaveis preditoras (Graham 2003). De forma geral, pontos
em background sdo selecionados aleatoriamente de toda a area do estudo, desta forma o
tamanho total a area de estudo determina a extensdo em que os pontos em background
serdo selecionados. Se a &rea de estudo determinada for muito grande, algoritmos
sensiveis a este aspecto podem falhar ao categorizar caracteristicas do nicho da espécie
em escalas menores (Lobo et al. 2010). As analises foram realizadas para as regides
costeiras com a extensdo da ZEE da maioria dos paises. Ao retirar as quadriculas
correspondentes ao oceano aberto em nossas andlises nds limitamos a area para
amostragem de pontos no background (Elith et al 2011). Além disso, as ascidias
incluidas neste estudo pertencem a espécies encontradas apenas em regides rasas sobre
a plataforma continental. De fato, a extensdo ambiental poderia ainda ser muito menor
para 0 nosso conjunto de espécies, ja que todos os indicios sugerem que as introducdes
ocorrem nas regibes litoraneas com profundidade inferior a 20 m. Incluir a ZEE é
importante para decisdes e medidas de manejo no ambito das nagdes, mas o realismo
dos modelos para ascidias poderiam ser aprimorados, entre outras opg¢des, restringindo
ainda mais os pontos em background as quadriculas nas regibes litoraneas, onde as
espécies sdo encontradas (Phillips et al. 2009).

Com base na biologia e habito de ascidias pré-selecionamos variaveis

potencialmente relevantes (Aradjo e Luoto, 2007; Elith et al. 2010; Verbruggen et al.
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2013) e eliminamos variaveis fortemente correlacionadas com base nas correlacfes de
Pearson (Elith et al. 2010). Este método foi demonstrado mais eficiente para a melhoria das
predicdes de MNE do que a particdo dos registros e a selecdo da area de background
(Verbruggen et al. 2013) mencionada anteriormente.

O viés geografico dos registros de ocorréncia geralmente tem origem no fato de
gue algumas regides sdo mais amostradas do que outras, como por exemplo o litoral do
continente europeu. Mesmo que o0 numero de pontos por regides seja suficiente para
utilizagcdo nos modelos, no caso das populagdes introduzidas, os registros devem ser
preferencialmente de populagdes que tiveram algum tempo para se estabelecer de forma
que o espago ambiental ocupado nas distribuicbes introduzidas, de fato seja
representativo do nicho da espécie. Os outliers na Fig. 3, por exemplo, podem indicar
registros de individuos isolados em locais onde a espécie ndo esta efetivamente
estabelecida e se reproduzindo. Embora uma das suposi¢cdes centrais de MNE seja
violada ao incluir registros de locais de introdugdo (que raramente estdo em equilibrio
com o ambiente), modelos utilizando ocorréncias das areas introduzidas estdo mais
sujeitos a subestimar a distribuicdo potencial das espécies do que superestimar
(Vaclavik and Meentemeyer 2012). Previsdes feitas com o uso de MNE utilizando
ocorréncias apenas das distribuicdes nativas assumem que as espécies conservam seu
nicho (Peterson et al. 1999, Wiens and Graham 2005), embora tenha sido demonstrado
que apoés a invasdo na realidade as espécies podem deslocar seu nicho (Broennimann et
al. 2007). Desta forma, a utilizacdo de ocorréncias aleatorizadas em ambas as
distribuicdes (nativa/ndo-nativa) beneficiam as previsdes dos modelos por considerar
tanto as ocorréncias que provavelmente estdo em equilibrio com o ambiente quanto as
ocorréncias que podem informar sobre deslocamentos no nicho da espécie
(Broennimann e Guisan 2008, Jimenez-Valverde et al. 2011)

Dada a suposicdo de que as amostragens aleatorizadas para treino e teste sdo
independentes, ndo esta claro o porqué do menor desempenho preditivo em todos o0s
modelos para as espécies B. nigrum e D. perlucidum. Estas espécies também coincidem
ao apresentar a menor amplitude térmica e a maior contribuicdo da variavel SSTmax na
construcdo dos modelos dentre todas as espécies. O desempenho dos modelos pode ser
inferior para estas espécies se a inclusdo das varidveis ambientais utilizadas néo
representa as condigdes a que o tdxon esta potencialmente adaptado ou se a distribuicdo
destes organismos e/ou a aleatorizagdo das ocorréncias para treino e teste néo

representaram dimens@es do nicho destas espécies (Aradjo e Pearson 2005).
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Os modelos ensemble s&o teoricamente mais consistentes e se demonstraram
mais coerentes, produzindo mapas de adequabilidade mais aproximados a distribuicao
esperada destas espécies do que os diferentes modelos isolados. Os modelos SVM e RF
geraram predicbes muito amplas e MaxEnt distribuicbes muito restritivas. Estes
modelos estdo restritos a sua habilidade de prever o nicho fundamental das espécies ja
que eles sdo treinados nas condic¢Bes do nicho realizado. Dadas as limitaces da técnica,
a utilizacdo das ocorréncias em ambas as distribuicdes nativa e ndo-nativa tende a
aprimorar seus resultados (Jiménez-Valverde et al. 2011). A acurécia das variaveis
ambientais e sua disponibilidade também podem potencialmente limitar os modelos.
Variaveis em escalas globais resumidas de médias anuais de varios anos podem ser
utilizadas para prever padrdes globais, mas ndo refletir condigdes em escalas menores e
eventos espurios que poderiam restringir a distribuicdo das espécies.

Existe um cenario complexo de conectividade entre regides marinhas
relacionado as rotas internacionais de navegacédo e os propagulos que chegam em novas
regibes podem ter sua origem tanto em areas nativas como em areas ja invadidas. Além
do comércio maritimo, outros vetores como aquicultura e comércio de espécies
ornamentais podem criar outras rotas de introducgdo. Portanto, mesmo que inicialmente a
taxa de conectividade conhecida reduza o risco de introdugcdo em varias regides, 0s
mapas aqui apresentados informam &reas que devem ser priorizadas para o0
monitoramento de futuras introducfes e areas em que medidas imediatas no controle
populacional de espécies ja estabelecidas devem ser tomadas devido ao risco de
expansdo de sua distribuicdo. Nosso estudo demonstra que MNE pode ser uma
importante ferramenta em andlises de risco tentando prever novas areas de introducéo,
na medida em que considere a adequabilidade ambiental em uma abordagem espécie-
especifica. Porém é possivel que antes mesmo que este estudo seja disponibilizado a
comunidade cientifica, novos registros sejam reportados, dado o risco de introducéo
destes organismos. Portanto a revisdo dos modelos incluindo novos registros de
ocorréncia € necessaria periodicamente, especialmente para espécies que apresentem
rapida taxa de dispersdo. Outra abordagem necesséria é a revisdo dos modelos com base
nas projecdes de variacdo das variaveis ambientais com as mudancas climéaticas
previstas pelo IPCC (IPCC 2001; 2007; 2014).

Embora parega uma abordagem simples determinar a probabilidade de
introducdo e invasdo baseada nas técnicas aqui utilizadas, esfor¢os subsequentes podem

permitir utilizar abordagens mais complexas para estimar o impacto decorrente de
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espécies invasoras (Rouget et al., 2016). Com base no entendimento das dinamicas de
invasOes, se espera que estratégias e politicas de manejo sejam implementadas com o
intuito de prever futuras invasdes, mas também, resultados como os deste estudo podem
guiar futuros estudos utilizando abordagens filogenética de populacdes com o objetivo
de encontrar a origem das introducdes e direces do fluxo genético a fim de prever quais

populagdes teriam o maior potencial de invaséo.
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