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RESUMO 

ECOLOGIA FUNCIONAL DE FLORESTAS ESTACIONAIS SEMIDECIDUAIS EM 

PAISAGENS AGRÍCOLAS DA MATA ATLÂNTICA 

Uma grande parte das florestas secundárias ao redor do mundo é resultado 
da regeneração natural de áreas agrícolas abandonadas, localizadas em paisagens 
altamente modificadas pelo homem. O conhecimento sobre a composição funcional 
dessas florestas ainda é escasso, sendo urgentes pesquisas que contribuem para esse 
entendimento, pois os atributos funcionais das plantas são condutores da dinâmica 
florestal e, portanto, importantes para a manutenção da biodiversidade e dos serviços 
ecossistêmicos. Nesse contexto, escolhemos como modelo uma bacia hidrográfica no 
sudeste do Brasil, com matriz agrícola e florestas sob diferentes condições 
ambientais, para responder a duas perguntas: 1) Como fatores temporais, locais e de 
paisagem afetam a composição funcional de florestas secundárias (regenerando sob 
plantios de eucalipto e pastos abandonados) em paisagens agrícolas e 2) Como se 
comportam as diversidades taxônomica e funcional em tipos florestais com 
diferentes históricos de vida (florestas remanescentes conservadas, florestas 
remanescentes degradadas, florestas secundárias regenerando sob plantios de 
eucalipto abandonados e florestas secundárias regenerando sob pastos abandonados). 
Para responder as duas perguntas utilizamos o valor médio por espécie de dados 
primários (área foliar, área foliar específica, contéudo de matéria seca da folha e 
espessura da folha) e secundários (densidade da madeira). A partir disso, usamos 
modelos generalizados mistos, média ponderada pela comunidade para cada atributo 
funcional e três índices de diversidade funcional para responder a primeira pergunta e 
testes de dissimilaridade para responder a segunda. Ao todo foram avaliadas 59 
parcelas, 43 de florestas secundárias, 10 de florestas remanescentes degradadas e seis 
de florestas remanescentes conservadas, totalizando 6.089 indivíduos levantados e 
284 espécies identificadas. Concluímos que 1) área foliar, área foliar específica e 
riqueza funcional de florestas secundárias são afetadas, ao mesmo tempo e de formas 
diferentes, por idade, declividade, teor de argila do solo, área basal de eucaliptos, 
cobertura florestal média, diferença na cobertura florestal e proximidade com cana-
de-açúcar; e 2) florestas secundárias tendem a ter maior riqueza funcional e 
taxonômica que florestas conservadas, sendo que dentro dos tipos florestais existe 
uma diversidade beta taxonômica maior que a funcional, com comunidades 
apresentando, em geral, espécies abundantes diferentes com atributos funcionais 
similares. Nossos resultados demonstram que as florestas secundárias são afetadas 
tanto por fatores naturais quanto por fatores antrópicos, os quais devem ser levados 
em consideração tanto em pesquisas que visam compreender os condutores da 
regeneração natural quanto em projetos que visam utilizar esse processo como 
estratégia para conservar a biodiversidade e prover serviços ecossistêmicos. 
Adicionalmente, demonstramos que florestas remanescentes degradadas e 
secundárias são importantes fontes de biodiversidade e, portanto, potenciais 
provedoras de serviços ecossistêmicos. 

Palavras-chave: Atributos funcionais; Biodiversidade; Dissimilaridade; Diversidade beta; 
Florestas secundárias; Regeneração natural 
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ABSTRACT 

FUNCTIONAL ECOLOGY OF SEMIDECIDUOUS SEASONAL FORESTS IN 

AGRICULTURAL LANDSCAPES OF THE ATLANTIC FOREST 

Large part of the secondary forests across the world is the result of the 
natural regeneration in abandoned agricultural areas located in landscapes highly 
human-modified. Knowledge about the functional composition of these forests is 
still scarce, and research contributing to this understanding results urgent since the 
functional traits may be important drivers of the forest ecological dynamics and 
therefore are important for the maintenance of biodiversity and ecosystem services 
the forest provides. In this context, we chose as a study case a watershed in the 
Atlantic Forest in Southeastern Brazil, with an agricultural matrix and patches of 
secondary forests regenerating under different environmental conditions, to answer 
the following two questions: 1) How temporal, local and landscape factors affect the 
functional composition of secondary forests regenerating in Eucalyptus plantations 
and abandoned pastures and (2) how taxonomic and functional diversity behave in 
forest types under different land-use histories (i.e. conserved remnant forest, 
degraded remnant forest, secondary forests regenerating in abandoned Eucalyptus 
plantations and secondary forests regenerating in abandoned pastures). In order to 
answer the two questions we used the mean value per species of primary data (leaf 
area, specific leaf area, leaf dry matter content and leaf thickness) and secondary data 
(wood density). We use mixed generalized models, the community weighted mean  
with species mean traits and three diversity indexes to answer the first question and 
dissimilarity tests to answer the second question. Overall, 59 plots were evaluated, 
including 43 secondary forests, 10 degraded remnant forests and 6 conserved 
remnant forest, where we registered totaling total of 6.089 individuals and 284 
species. We conclude that: 1) leaf area, specific leaf area and functional richness of 
secondary forests is affected, at the same time and in different ways, by age, slope, 
soil clay content, basal area of Eucalyptus, average native forest cover , difference in 
surrounding native forest cover and proximity to sugarcane plantations; and 2) 
secondary forests tend to have higher functional and taxonomic richness than 
conserved forests, and within the forest types taxonomic beta diversity results higher 
than functional, with communities presenting, in general, different abundant species 
with similar functional traits. Our results demonstrate that secondary forests are 
affected by both natural and anthropogenic factors, which should be taken into 
account both in research aimed at understanding the drivers of natural regeneration 
and in projects that use this process as a strategy to conserve biodiversity and 
provide ecosystem services. In addition, we show that degraded remnants and 
secondary forests are important sources of biodiversity and therefore potential 
providers of ecosystem services. 

Keywords: Functional traits; Biodiversity; Dissimilarity; Beta diversity; Secondary forests; 
Natural regeneration 
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1. INTRODUÇÃO GERAL 

Estudos recentes demonstram altas taxas de desmatamento ao redor do mundo (Aide et 

al. 2013, FAO 2015), atingindo diferentes ecossistemas florestais. Em florestas tropicais, por 

exemplo, a taxa anual de desmatamento entre 1990 e 2010 foi de aproximadamente 0,5% (Achard 

et al. 2014). Essa tendência generalizada de perda de florestas tropicais continuará nos próximos 

anos, pois a população mundial tende a crescer (United Nations 2013, Gerland et al. 2014), 

aumentando a demanda por alimentos e recursos madeireiros. Essa perspectiva pode resultar em 

perdas relevantes na biodiversidade e nos serviços ecossistêmicos (Chiabai et al. 2011, Cardinale 

et al. 2012, Song et al. 2014), afetando toda a cadeia produtiva e promovendo grandes perdas 

financeiras (Hooper et al. 2012, Cardinale et al. 2012, Lawrence and Vandecar 2015). Diante 

desse quadro, houve um aumento na demanda por estratégias de restauração florestal que possam 

recuperar a biodiversidade e a funcionalidade dos ecossistemas florestais, principalmente, em 

locais onde a cobertura de florestas nativas já foi muito reduzida e a manutenção das florestas 

remanescentes é insuficiente para salvaguardar a biodiversidade e a provisão continuada de 

serviços ecossistêmicos. 

A principal barreira ao sucesso de estratégias de restauração florestal está relacionada à 

limitação de recursos financeiros (Lamb 2014) e aos altos custos de métodos como o plantio de 

mudas (Rodrigues et al. 2011, Brancalion et al. 2012). Esse método é um dos poucos capazes de 

restaurar áreas com baixa capacidade para auto recuperação (e.g., isoladas na paisagem e sem 

banco de sementes), porém existem áreas na paisagem que são conectadas ou estão próximas a 

fragmentos que apresentam alto potencial de recuperação espontânea. É nesse contexto que a 

regeneração natural aparece como alternativa, pois, apesar do recorrente desmatamento (Aide et 

al. 2013, FAO 2015, Sloan and Sayer 2015), já existem regiões no mundo que apresentam um 

ganho líquido de cobertura florestal devido ao processo de transição florestal (Mather 1992, 

Rudel et al. 2005, Lambin and Meyfroidt 2010). De fato, esse processo - que ocorre devido a 

fatores sociais, ecológicos e econômicos - tem ocorrido em muitas áreas ao redor do mundo 

(Letcher and Chazdon 2009, Aide et al. 2013, Chazdon 2014, Ferraz et al. 2014, FAO 2015), 

confirmando o potencial da regeneração natural como alternativa para atingir as metas ousadas de 

restauração previstas para as próximas décadas (Calmon et al. 2011, Suding et al. 2015). 

A regeneração natural pode ser uma alternativa mais viável economicamente (Chazdon 

2014, Lamb 2014, Brancalion et al. 2016, Chazdon and Guariguata 2016), pois ocorre 

espontaneamente a partir da resiliência das áreas, não necessitando dos altos investimentos 

demandados para a implantação e estabelecimento de plantios (Brancalion et al. 2012). Além 

disso, a regeneração natural, através da sucessão secundária, é o processo que dá origem às 
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florestas secundárias que, além de constituírem a forma predominante de cobertura florestal nos 

trópicos em todo o mundo (Chazdon 2014), também são ecossistemas importantes para a 

conservação da biodiversidade e a recuperação de serviços ecossistêmicos (Fearnside and 

Guimarães 1996, Chazdon and Coe 1999, Barlow et al. 2007, Chazdon et al. 2009, Poorter et al. 

2016, Chazdon et al. 2016).  

O interesse na compreensão dos processos de sucessão secundária é antigo (Fukami 

2015), porém a constatação da relevância das florestas secundárias para a provisão de serviços 

ecossistêmicos, e como estratégia potencial para alcançar demandas de restauração aumentou o 

interesse científico por esse tipo de floresta, especialmente no que tange ao entendimento dos 

fatores que afetam (negativamente ou positivamente) a sucessão florestal (Arroyo-Rodríguez et al. 

2017a). As pesquisas até então voltadas para essa questão concluíram que a sucessão secundária 

em paisagens tropicais é influenciada por diversos fatores (estocásticos, abióticos, bióticos e 

antrópicos) que atuam em múltiplas escalas espaço-temporais e que podem acelerar, desacelerar e 

até interromper o processo de sucessão (Arroyo-Rodríguez et al. 2017). Tais pesquisas 

demonstraram, por exemplo, que fatores como histórico do uso da terra, presença de árvores 

remanescentes e características da paisagem e do solo direcionam as trajetórias, definindo 

caminhos sucessionais múltiplos (Guariguata and Ostertag 2001, Chazdon 2003, Carolina Da 

Silva et al. 2013, Kauano et al. 2013, Jakovac et al. 2015, Mesquita et al. 2015, Arroyo-Rodríguez 

et al. 2017). 

Historicamente essas pesquisas abordaram, principalmente, as características estruturais 

(e.g., área basal e densidade de indivíduos) e taxonômicas (e.g., riqueza e diversidade de espécies) 

das florestas (Chazdon 2014). Porém, essas abordagens têm restrições quanto a encontrar 

padrões gerais em amplas escalas biogeográficas, limitando a construção de modelos que possam 

predizer eventos futuros como, por exemplo, os impactos das mudanças climáticas. Nesse 

sentido, nas últimas décadas houve um grande aumento no número de pesquisas voltadas para a 

compreensão das funções das espécies. Vários trabalhos têm demonstrado que a sucessão 

secundária e a dinâmica florestal dependem, principalmente, dos atributos funcionais das espécies  

(Díaz et al. 2007, Lavorel et al. 2011, Cadotte et al. 2011, Lavorel 2013). Apesar de pesquisas com 

esse foco não constituírem algo novo na ecologia, a partir da década de 1990 houve um aumento 

no interesse dos pesquisadores por essa abordagem (Reich et al. 2003, Fukami 2015), devido 

principalmente à constatação dos efeitos negativos da extinção de espécies nos serviços 

ecossistêmicos (de Bello et al. 2010). Atributos funcionais incluem aspectos morfológicos, 

ecofisiológicos, bioquímicos e traços de regeneração que determinam a resposta dos organismos 

a pressões e/ou seus efeitos nos processos ou serviços do ecossistema (de Bello et al. 2010). Com 
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a crescente constatação da importância da ecologia funcional para melhor compreender os 

impactos humanos na natureza, pesquisadores têm buscado entender como os atributos 

funcionais das espécies podem predizer as respostas da comunidade a mudanças ambientais e 

como as mudanças na comunidade afetam os processos ecossistêmicos (Lavorel et al. 1997, Diaz 

et al. 1998, de Bello et al. 2010, Funk et al. 2017). O crescimento dessa área do conhecimento 

resultou na descoberta de diversas informações sobre o papel dos atributos funcionais na 

sucessão florestal e em outros processos ecológicos importantes. 

Após distúrbios, as áreas abandonadas são colonizadas por plantas que precisam ter 

atributos funcionais específicas para a dispersão (e.g., sementes aladas ou frutos carnosos), 

estabelecimento (e.g., sementes grandes ou pequenas), crescimento (e.g., germinação epígea ou 

hipógea) e reprodução (e.g., flores com diferentes formatos e cores), que serão selecionadas por 

características abióticas como disponibilidade de luz e umidade do solo e características bióticas 

como competição com gramíneas exóticas (Ordoñez et al. 2009, Chazdon 2014).  Ao longo da 

sucessão, as plantas promovem modificações nas condições abióticas do sítio (luz, umidade, 

disponibilidade de nutrientes e temperatura), o que conduz a uma nova alteração na composição 

funcional da comunidade (Lebrija-Trejos et al. 2010, Lohbeck et al. 2013). Uma das explicações 

para essas mudanças está relacionada à existência de trade-offs fundamentais na comunidade, sendo 

um deles a relação entre rápida aquisição de recursos (e.g., área foliar específica alta e densidade 

da madeira baixa) e conservação de recursos (e. g., área foliar específica baixa e densidade da 

madeira alta), relação esta observada em diversas situações ambientais em três continentes 

diferentes (Diaz et al. 2004). Trabalhos focados em compreender padrões gerais de sucessão 

demonstraram, por exemplo, que esse trade-off pode ser diferente para florestas secundárias 

úmidas (Lohbeck et al. 2012, Boukili and Chazdon 2017, Poorter et al. 2019) e secas (Becknell 

and Powers 2014, Buzzard et al. 2016, Poorter et al. 2019), dependendo da disponibilidade de 

água climática* do sítio no início da sucessão. Esses trade-offs são essencialmente conduzidos pelo 

processo de filtragem ambiental, mas fatores antrópicos como fragmentação das paisagens 

(Fernando Magnago et al. 2014, Sfair et al. 2016, Rocha-Santos et al. 2017), intensidade e 

histórico de uso do solo (Laliberté and Legendre 2010, Yang et al. 2017) também podem afetá-

los. 

Embora a ecologia funcional de florestas secundárias tenha evoluído muito nas últimas 

décadas, ainda existem aspectos que foram pouco explorados. A maioria dos trabalhos que 

usaram essa abordagem, até o momento, focaram no entendimento dos padrões sucessionais e  

 

*indica a quantidade cumulativa de água perdida para a atmosfera durante os meses em que evapotranspiração excede a precipitação (isto é, a 

soma da evapotranspiração menos precipitação ao longo da estação seca) (Poorter et al., 2019). 
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abordaram apenas os aspectos relacionados ao sítio, por exemplo, mudanças nas condições de luz 

e umidade (Poorter et al. 2004, Bonal et al. 2007, Swenson et al. 2012, Lohbeck et al. 2012, 2015, 

Alvarez-Añorve et al. 2012, Boukili 2013, Lasky et al. 2014, Menge and Chazdon 2016) ou 

avaliaram padrões em florestas maduras (Chazdon 2014), mas poucas pesquisas avaliaram como 

as modificações antrópicas afetam a composição funcional das florestas secundárias tropicais 

inseridas em paisagens fragmentadas (Magnago et al. 2014, Sfair et al. 2016, 2018, Rocha-Santos 

et al. 2017), especialmente em relação à beta diversidade funcional (Mori et al. 2018) e com uma 

abordagem envolvendo processos que operam em escalas temporais, locais e de paisagem. 

Entender como ocorrem os processos e quais os fatores que conduzem à sucessão 

secundária em áreas agrícolas abandonadas é de vital importância para a proteção e recuperação 

dos ecossistemas florestais. Em paisagens extensivamente modificadas pelo homem, além dos 

fatores naturais abióticos e bióticos, esses processos também podem ser afetados pelo histórico 

de degradação, pelo uso prévio das áreas e pelo uso atual da vizinhança, os quais podem afetar a 

trajetória sucessional das florestas em regeneração (Arroyo-Rodríguez et al. 2017). Além de 

indicar se os processos e serviços ecossistêmicos podem ser recuperados através da regeneração 

natural, compreender o papel funcional das espécies é crucial para a melhoria das técnicas de 

restauração e manejo florestal, o que permitirá, por exemplo, que sejam escolhidas espécies mais 

apropriadas para a restauração de áreas com diferentes características abióticas e bióticas ou para 

atingir diferentes objetivos.  

Existe uma alta demanda de restauração florestal prevista para os próximos dez anos, 

que pretende restaurar milhões de hectares de paisagens degradadas e desmatadas (Calmon et al. 

2011, Suding et al. 2015, Chazdon et al. 2017), porém o sucesso dessas iniciativas depende do 

desenvolvimento de ferramentas para o planejamento das estratégias de restauração. Ferramentas, 

por exemplo, que possam prever os impactos das atividades humanas na biodiversidade e na 

funcionalidade dos ecossistemas e ferramentas que possam direcionar os recursos financeiros 

para a restauração florestal de formar eficiente e com baixo custo-benefício. Nesse sentido, 

escolhemos uma bacia hidrográfica no sudeste do Brasil, altamente modificada por ações 

antrópicas e dominada por atividades agrícolas, para investigar como os atributos funcionais e a 

diversidade funcional das florestas secundárias é afetada por fatores temporais, locais e de 

paisagem.  Para isso, dividimos a tese em quatro partes: 1) Capítulo 1, essa Introdução Geral 

composta de informações gerais sobre o tema e sobre as questões que serão abordadas no 

trabalho; 2) Capítulo 2, voltado para compreensão dos fatores temporais, locais e de paisagem 

que influenciam a composição funcional das comunidades arbóreas e arbustivas de florestas 

secundárias em paisagens agrícolas; 3) Capítulo 3, focado na avaliação do comportamento da 



15 
 

riqueza e das diversidades alfa e beta, onde avaliamos, principalmente, se a diversidade beta 

funcional de florestas secundárias em paisagens agrícolas diverge da diversidade beta taxonômica, 

com intuito de compreender como os processos de degradação impactam a diversidade dessas 

florestas e a multifuncionalidade das paisagens; e 4) Capítulo 4, constituído de considerações 

gerais acerca dos resultados dos capítulos anteriores, apresentando as implicações práticas de 

nosso estudo e sugerindo possíveis pesquisas para desenvolver a linha de pesquisa da tese.  

Esperamos, dessa forma, contribuir para uma melhor compreensão da ecologia 

funcional de florestas em paisagens agrícolas e gerar conhecimentos que possam auxiliar no 

desenvolvimento de ferramentas para a previsão e planejamento de estratégias de restauração 

florestal.  
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2. INFLUÊNCIA DE FATORES TEMPORAIS, LOCAIS E DE PAISAGEM NA 

COMPOSIÇÃO FUNCIONAL DE FLORESTAS SECUNDÁRIAS DA MATA 

ATLÂNTICA 

RESUMO 

Os atributos funcionais de espécies arbóreas exercem grande influência na 
dinâmica das florestas tropicais, moldando tanto a biodiversidade quanto os 
processos ecológicos, com implicações diretas na provisão de serviços 
ecossistêmicos. Apesar da ampla área ocupada por florestas tropicais secundárias no 
mundo, pouco se sabe sobre como a composição funcional dessas florestas é afetada 
por fatores temporais, locais e de paisagem, o que limita a elaboração de estratégias 
de restauração mais eficientes e modelos preditivos para o planejamento da 
restauração em larga escala. Nesse contexto, avaliamos a influência de fatores 
temporais (idade da floresta), locais (três fatores) e de paisagem (cinco fatores) na 
composição funcional de 43 florestas secundárias de 11 a 48,5 anos de idade 
localizadas em uma bacia hidrográfica da região centro-leste do estado de São Paulo, 
no domínio da Mata Atlântica. Avaliamos área foliar, área foliar específica, espessura 
foliar, conteúdo de matéria seca da folha (dados primários) e densidade da madeira 
(dados secundários) em 117 espécies arbóreas e utilizamos esses dados para calcular a 
média ponderada pela comunidade para cada atributo funcional, riqueza funcional, 
equabilidade funcional e divergência funcional das comunidades estudadas. Usamos 
modelos lineares generalizados mistos para gerar um subconjunto de modelos (ΔAIC 
≤ 2), que foram por sua vez usados para gerar um modelo médio - com coeficientes 
médios, erros-padrão e importância relativa - para cada variável de composição 
funcional. Encontramos modelos explicativos melhores que o nulo apenas para área 
foliar, área foliar específica e riqueza funcional. No geral, as florestas secundárias 
mais velhas apresentaram maior área foliar específica e os locais com maior área basal 
de eucaliptos apresentaram maior área foliar. Nas florestas localizadas em terrenos 
mais declivosos, tanto a área foliar quanto a área foliar específica foram maiores, ao 
passo que em locais com solos mais argilosos essas variáveis apresentaram valores 
menores. Os fatores de paisagem influenciaram principalmente a área foliar - que 
aumentou quando a diferença na cobertura florestal entre o momento da coleta e 
momento do estabelecimento da floresta foi mais positiva - e a riqueza funcional - 
que aumentou com o aumento da cobertura florestal média e com uma diferença 
mais positiva na cobertura florestal. A proximidade com cana-de-açúcar diminuiu a 
riqueza funcional, mas esse efeito foi revertido quando houve um aumento da 
cobertura florestal média no entorno dessas áreas. Dessa forma, fatores temporais, 
locais e de paisagem podem afetar atributos funcionais e métricas de diversidade 
importantes para o funcionamento e a manutenção de florestais tropicais 
secundárias, devendo ser considerados no planejamento espacial da restauração 
florestal de forma a maximizar seus benefícios para a conservação da biodiversidade 
e provisão de serviços ecossistêmicos em paisagens agrícolas.  

Palavras-chave: Atributos funcionais; Divergência funcional; Equabilidiade funcional; 
Riqueza funcional; Regeneração natural; Sucessão secundária 
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ABSTRACT 

INFLUENCE OF TEMPORAL, LOCAL AND LANDSCAPE FACTORS ON THE 

FUNCTIONAL COMPOSITION OF SECONDARY FORESTS IN THE ATLANTIC 

FOREST 

Functional traits of tree species exert a strong influence on the tropical 
forests dynamics, through shaping the patterns of biodiversity and ecological 
processes, with direct implications in the provision of ecosystem services forest 
provides. Despite the large area occupied by secondary tropical forests in the world, 
little is known about how the functional composition of these forests is affected by 
temporal, local and landscape factors, which limits the elaboration of more efficient 
restoration strategies and predictive models for planning restoration. In this context, 
we evaluated the influence of temporal (forest age), three local and five landscape 
factors on the functional composition of 43 secondary forests from 11 to 48.5 years 
old located in a watershed of the Central-Eastern region of the São Paulo State, in 
the Atlantic Forest biome. We evaluated leaf area, specific leaf area, leaf thickness, 
dry matter content (primary data) and wood density (secondary data) in 117 tree 
species and used this data to calculate the community weighted mean traits and 
functional richness, functional evenness and functional divergence of the studied 
communities. We used generalized linear mixed models to generate a subset of 
models (ΔAIC ≤ 2) which were then used to generate an average model - with mean 
coefficients, standard errors and relative importance - for each functional 
composition variable. We found explanatory models better than the null model only 
for leaf area, specific leaf area and functional richness. Overall, older secondary 
forests had higher specific leaf area and the sites with higher basal area of Eucalyptus 
had higher leaf area. In forests located at higher slopes, both the leaf area and the 
specific leaf area were larger, whereas in the sites with higher soil clay content these 
variables presented lower values. The landscape factors mainly influenced the leaf 
area - which increased when the difference in forest cover between the time of data 
collection and the time of forest establishment was more positive - and the 
functional richness - that increased with the increase in the average forest cover and 
with a more positive difference in forest cover. The proximity to sugarcane 
plantations reduced functional richness, but this effect was reversed when there was 
an increase in the averaged native forest cover across these areas. Thus, temporal, 
local and landscape factors can affect functional traits and diversity metrics important 
for the dynamics and maintenance of tropical secondary forests, and should be 
considered in the spatial planning of forest restoration initiatives in order to 
maximize its benefits for biodiversity conservation and provision of ecosystem 
services in agricultural landscapes. 

 

Keywords: Functional traits; Functional divergence; Functional evenness; Functional 
richness; Natural regeneration; Secondary succession 
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2.1. Introdução  

A ecologia funcional de florestas tem se desenvolvido muito nos últimos anos como 

estratégia para entender como os organismos, principalmente árvores, respondem aos filtros 

ambientais e como controlam funções ecossistêmicas importantes para o bem-estar da 

humanidade (de Bello et al. 2010, Cadotte et al. 2011, Lavorel 2013, Finegan et al. 2015, Hevia et 

al. 2016, Fyllas et al. 2017). A filtragem ambiental determina a dinâmica dos indivíduos em uma 

comunidade florestal através da seleção de plantas com atributos funcionais específicos (Lebrija-

Trejos et al. 2010a, Lohbeck et al. 2013). Esses atributos podem direcionar processos ecológicos 

importantes para manutenção da floresta como estabelecimento, crescimento, competição e 

sobrevivência, sendo ferramentas importantes para estudos que visam entender os impactos 

antrópicos em ecossistemas florestais (Chazdon, 2014; Kunstler et al. 2016, Uriarte et al. 2016, 

Sfair et al. 2016). A ecologia funcional pode, assim, dar uma importante contribuição aos 

ambiciosos planos de restauração de paisagens florestais previstos para as próximas décadas, 

auxiliando no planejamento espacial da restauração de forma a maximizar seus benefícios para a 

conservação da biodiversidade e provisão de serviços ecossistêmicos em paisagens degradadas e 

desmatadas.   

A maior parte dos estudos sobre ecologia funcional de florestas tropicais, contudo, tem 

investigado como os atributos funcionais variam durante o processo de sucessão e/ou são 

afetados por filtros ambientais naturais, sem considerar os efeitos dos vários impactos humanos 

na reestruturação de comunidades florestais (e.g. Poorter et al. 2004, Bonal et al. 2007, Alvarez-

Añorve et al. 2012, Swenson et al. 2012, Boukili 2013, Lohbeck et al. 2013, 2015, Lasky et al. 

2014, Menge and Chazdon 2016). Também são comuns trabalhos que avaliam como os atributos 

funcionais se comportam em florestas maduras (e.g. Ibarra-Manríquez et al. 2001, Poorter et al. 

2010, Baraloto et al. 2010, Wright et al. 2010, Chazdon 2014), o que permite compreender 

melhor os impactos da degradação nesses ecossistemas. 

Essas pesquisas produziram conhecimentos imprescindíveis para a compreensão dos 

processos de montagem das comunidades florestais.  Demonstraram, por exemplo, que durante a 

sucessão a quantidade de luz, água e nutrientes tende a diminuir (Chazdon 2014), levando a 

modificações na composição funcional das comunidades (Lebrija-Trejos et al. 2010a, Lohbeck et 

al. 2013). Nesse processo as espécies iniciais de sucessão tendem a apresentar atributos 

aquisitivos (que propiciam a rápida absorção de recursos e rápido crescimento) e geralmente são 

substituídas ao longo do tempo por espécies com atributos conservativos (que fornecem maior 

resistência e sobrevivência em condições com poucos recursos), seguindo os preceitos da teoria 

da sucessão (Bazzaz 1979, Garnier et al. 2016). De fato, esse trade-off entre aquisição e 
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conservação de recursos foi observado em diversas florestas tropicais úmidas (Lohbeck et al. 

2012a, Boukili and Chazdon 2017, Poorter et al., 2019), mas recentes pesquisas têm demonstrado 

que essa dinâmica se inverte em florestas secas (Becknell & Powers, 2014; Buzzard et a., 2016; 

Poorter et al., 2019). Em florestas secas, devido ao maior estresse sazonal por água nas fases 

iniciais da sucessão, espécies pioneiras e secundárias iniciais tendem a apresentar atributos 

conservativos (por exemplo, densidade da madeira alta e área foliar específica baixa) e são 

substituídas ao longo do tempo por espécies com atributos aquisitivos, apresentando um 

caminho sucessional contrário ao proposto pela teoria da sucessão. Esse caminho poderia ser 

melhor explicado pela hipótese da ″filtragem de produtividade″, a qual prediz que as espécies 

tendem a ter características conservativas em locais com pouco recurso, nesse caso água, e são 

substituídas por espécies aquisitivas quando a quantidade de recursos aumenta (Diaz et al. 2004, 

Grime 2006).  

Essas pesquisas foram direcionadas, principalmente, ao entendimento dos padrões gerais 

da sucessão, mas poucas exploraram os impactos das atividades humanas nesses processos, os 

quais podem afetar tanto a disponibilidade de recursos como o potencial de dispersão de espécies 

nativas para as áreas em regeneração. A maior parte das áreas em processo de regeneração são 

áreas agrícolas abandonadas e estão inseridas em paisagens altamente transformadas pelo homem 

(Melo et al., 2013), onde são expostas a diversos fatores que podem alterar suas trajetórias 

sucessionais, afetando características abióticas e bióticas do sítio (Kauano et al., 2013; Pereira et 

al., 2013; Mesquita et al., 2015; Arroyo-Rodríguez et al., 2015; Baraloto et al., 2012; Joly et al., 

2014). Dependendo da magnitude, frequência e extensão desses impactos, processos ecológicos 

essenciais para a recuperação efetiva da floresta também podem ser negativamente afetados 

(Hooper et al., 2012; Constanza et al. 2014; Jakovac et. al., 2015; Rozendaal et al. 2019).  

Apesar da importância do tema, ainda são poucos os trabalhos com foco no 

entendimento dos efeitos antrópicos na ecologia funcional das florestas secundárias (Magnago et 

al., 2013; Sfair et al., 2016; Craven et al., 2016). Compreender como esse processo ocorre é 

importante não apenas para elucidar como comunidades vegetais são moldadas pela ação do 

homem, mas também para gerar uma base de conhecimento para a conservação e recuperação de 

ecossistemas florestais degradados, gerando, por exemplo, modelos preditivos para a 

identificação de locais com maiores chances de regeneração (Molin et al., 2019) e onde a 

regeneração pode se desenvolver de forma mais eficiente. Esse conhecimento é essencial para a 

implementação das metas ambiciosas de restauração previstas para as próximas décadas (CDB, 

2010; Calmon et al. 2011; Climate Summit, 2014; The Bonn Challenge, 2015), que visam restaurar 
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a funcionalidade ecológica de 350 milhões de hectares de paisagens degradadas e desmatadas até 

2030 (Chazdon et al. 2017). 

Diante desse contexto, escolhemos uma bacia hidrográfica dominada por agricultura, com 

marcada sazonalidade de chuvas e localizada na transição entre os biomas Cerrado e Mata 

Atlântica no sudeste do Brasil, como modelo para entender como a composição funcional de 

florestas secundárias em paisagens agrícolas é afetada por fatores temporais, locais e de paisagem. 

Nossa hipótese é que os atributos funcionais de florestas secundárias apresentarão um trade-off 

entre estratégias aquisitivas e conservativas, onde florestas jovens apresentarão, 

predominantemente, espécies com atributos conservativos - devido à maior limitação de água e 

impactos antrópicos como o efeito de borda e degradação do solo - e florestas mais velhas 

apresentarão, predominantemente, espécies com atributos aquisitivos, principalmente em locais 

com melhores condições ambientais (solos mais férteis e planos), sendo a diversidade funcional 

afetada positivamente (maior cobertura florestal) e negativamente (proximidade com cana-de-

açúcar) pelas configurações da paisagem (mais detalhes no Apêndice A). 

 

2.2. Material e métodos 

2.2.1. Área de estudo 

O presente trabalho foi realizado na bacia hidrográfica do rio Corumbataí (1.700 km²), 

localizada na região centro-leste do estado de São Paulo, Brasil (Figura 1). A região possui clima 

do tipo Cwa segundo a classificação de Köppen, com verão chuvoso e inverno seco, temperatura 

média anual de 20,5°C, precipitação média anual de 1.367 mm e mensal no período mais seco 

(maio a setembro) abaixo de 40 mm (Alvares 2013). A bacia é formada por um mosaico de 

remanescentes florestais e florestas secundárias de diferentes tamanhos, idades e históricos de 

vida, inseridos em paisagem de matriz antrópica. Os usos do solo predominantes são pastagens 

(43,68%) e culturas agrícolas (29,44%) seguidos por florestas nativas (12,36%), plantações 

florestais (7,33%) e outros usos do solo (7,23%) (Valente and Vettorazzi 2003). A bacia apresenta 

63,9 % de sua área inserida no bioma Cerrado e 36,1% no bioma Mata Atlântica (MMA, 2019) – 

dois hotspots globais para a conservação da biodiversidade –, sendo a Floresta Estacional 

Semidecidual a vegetação nativa dominante e a segunda mais ameaçada na Mata Atlântica, com 

apenas 7% remanescente (Ribeiro et al. 2009). De acordo com a classificação da FAO (2001), 

devido ao período de seca (seis meses) e a precipitação anual abaixo de 1.500 mm, nossas 

florestas podem ser classificadas como florestas tropicais secas, sendo essa classificação usada 

para nortear as hipóteses do trabalho citadas anteriormente. 
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Figura 1: A) Localização do estado de São Paulo (bordas em preto) no Brasil (cinza claro), B) Localização 

da bacia hidrográfica do Rio Corumbataí (cinza) no estado de São Paulo (bordas em preto) e C) 

Localização das paisagens focais (quadrados em verde claro) com as parcelas de florestas regenerando sob 

plantios de eucalipto abandonados (pontos em rosa) e florestas regenerando sob pastos abandonados 

(pontos em azul).  

 

2.2.2. Delineamento experimental  

O delineamento amostral foi definido a partir de Ferraz et al. (2014), que avaliaram a 

mudança do uso da terra em paisagens focais da bacia hidrográfica do rio Corumbataí. Para 

escolher esse tamanho de paisagem, Ferraz et al. (2014) dividiram a região de estudo em cinco 

diferentes escalas de grade e fizeram uma análise de variabilidade da diversidade (Pasher et al. 

2013) para escolher o menor tamanho capaz de representar a diversidade da paisagem (um 

tamanho que não demonstrasse variação da diversidade quando comparado à tamanhos de 

paisagem maiores). A partir disso, escolheram seis paisagens de 4 x 4 km para avaliar as mudanças 

no uso do solo. Essas paisagens deveriam apresentar pelo menos 10% de cobertura florestal 
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nativa e 70% da matriz composta de plantações de cana-de-açúcar ou pastagens em 2008 (última 

imagem disponível para o estudo). A avaliação foi feita em uma cronossequência de anos (1962, 

1978, 1995, 2000 e 2008), sendo usadas fotografias aéreas pancromáticas (escala de 1:25.000) para 

os três primeiros anos e imagens de câmera pancromática de alta resolução do CBERS (resolução 

espacial de 2,7 m) para os anos restantes. Através desse mapeamento foi possível diagnosticar que 

a cobertura florestal dessas paisagens dobrou no período de 53 anos, passando de 8% para 16% 

(aumento de 128 ha).  Dessa forma, também foi possível diagnosticar um intervalo de idade para 

o surgimento das florestas e sob qual atividade agrícola elas regeneraram (cana-de-açúcar, 

pastagem, plantio de eucalipto e outros). 

A partir do exposto acima, cinco paisagens focais com cronossequências de florestas 

regenerando sob plantios de eucalipto abandonados (Feuc) e sob pastos abandonados (Fpas) 

foram escolhidas para o desenvolvimento da presente pesquisa (Figura 1). No caso de Feuc, trata-

se de florestas nativas que regeneraram após a colheita de indivíduos plantados de eucalipto, mas 

que rebrotaram após o corte e regeneraram junto com as espécies nativas ao longo dos anos 

subsequentes à colheita da madeira, resultando em um dossel dominado por eucaliptos de grande 

porte, mas com grande densidade e riqueza de espécies nativas. A localização das parcelas foi 

escolhida após checagens de campo, sendo selecionadas florestas de mesma fitofisionomia 

florestal (Floresta Estacional Semidecidual) e com tamanho mínimo para a alocação do tamanho 

de parcela escolhido (20 x 45 m; Figura 1).   

 

2.2.3. Amostragem da vegetação 

Foram instaladas 43 parcelas permanentes de 20 x 45 m (900 m²) distribuídas nas cinco 

paisagens focais (Apêndice B), sendo cada parcela alocada em uma floresta diferente (i.e., 

separada espacialmente e/ou com diferente idade ou estabelecida em um uso anterior do solo 

diferente quando no mesmo fragmento florestal).  Em cada parcela foi realizado um inventário 

das árvores com DAP ≥ 5 cm. Todos os indivíduos foram identificados, medidos (diâmetro à 

altura de 1,30m) e marcados com placa de identificação. A identificação das espécies foi realizada 

em campo, no herbário ESA da Escola Superior de Agricultura Luiz de Queiroz (ESALQ-USP) e 

com a ajuda de especialistas. No total, foram mensurados 4.357 indivíduos e identificadas 200 

espécies. Desse total, 4.185 indivíduos foram identificados (96,1 % do total) até o nível de 

espécie, 40 até gênero (0.92 % do total), 50 até família (1,1 % do total), 14 (0,32%) não foram 

determinados (não foi possível determinar espécie, gênero ou família) e 68 (1,56% do total) não 

foram amostrados (não foi possível enxergar ou coletar as folhas, pois os indivíduos estavam 
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infestados por lianas ou sem folha devido à deciduidade). As três famílias mais abundantes foram 

Fabaceae (1070 indivíduos, 24,6 %), Myrtaceae (479 indivíduos, 11 %) e Meliaceae (424 

indivíduos, 9,7%). As três espécies nativas mais abundantes foram Casearia sylvestris Sw. (271 

indivíduos, 6,2%), Luehea candicans Mart. & Zucc. (181 indivíduos, 4,2%) e Eugenia florida DC. (171 

indivíduos, 3,9%). A lista completa das espécies coletadas pode ser visualizada no Apêndice C. 

 

2.2.4. Composição funcional 

Após o levantamento da vegetação, foi calculada a dominância relativa acumulada de 

cada espécie (Dr) na parcela, utilizando a fórmula Dr = ABi/ABtotal, onde ABi é a área basal 

total de i espécie na parcela e ABtotal a área basal total de todos os indivíduos da parcela. A partir 

disso, foram selecionadas para a coleta de atributos funcionais 117 espécies (incluindo algumas 

poucas exóticas), que representaram entre 83 e 88% da dominância relativa acumulada de cada 

parcela. Em algumas parcelas, antes desse cálculo, foi necessário retirar os indivíduos sem 

atributos (indivíduos para os quais não foi possível a identificação florística e/ou a coleta dos 

atributos) e a palmeira Syagrus romanzoffiana (Cham.) Glassman. Como um dos objetivos do 

trabalho foi também averiguar o efeito do eucalipto na composição funcional, a dominância 

relativa acumulada das parcelas que continham Eucalyptus spp. foi calculada desconsiderando os 

indivíduos desse gênero. Foram avaliados cinco atributos funcionais importantes para a dinâmica 

florestal (Apêndice D), sendo eles área foliar, área foliar específica, conteúdo de matéria seca da 

folha, espessura da folha e densidade da madeira.  

A mensuração dos atributos foliares foi feita através de dados primários coletados na 

área desse estudo (67 %) e em um plantio de restauração na Estação Experimental de Ciências 

Florestais da ESALQ/USP (33 %), que fica na cidade de Anhembi há 44 km da bacia do rio 

Corumbataí. Os atributos foliares foram mensurados seguindo os métodos descritos em 

Cornelissen et al. (2003) e Pérez-Harguindeguy et al. (2013). O valor médio de cada atributo por 

espécie foi calculado a partir da coleta de pelo menos um indivíduo (duas folhas) por espécie 

(mais detalhes no apêndice E) com folhas a pleno sol (maioria das coletas) ou parcialmente 

sombreadas, sendo coletadas na sombra apenas espécies típicas de sub-bosque que não foram 

encontradas no sol. As informações sobre densidade de madeira foram levantadas através de 

dados secundários obtidos principalmente de Chaves et al. (2009), sendo que para algumas 

espécies foi necessário usar a média por gênero do estudo (3,42%), gênero global (1,71%), 

famílias do estudo (1,71%) e por parcela (0,86%) (mais detalhes no Apêndice E)..  
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Após a mensuração dos atributos foliares e levantamento da densidade da madeira, 

foram calculadas as seguintes variáveis de composição funcional: riqueza funcional, equabilidade 

funcional, divergência funcional e valor médio de cada atributo ponderado para a comunidade 

(área foliar, área foliar específica, conteúdo de matéria seca da folha, espessura da folha e 

densidade da madeira). Todos foram calculados a partir do valor médio dos atributos para cada 

espécie (Apêndice E). 

Os três índices de diversidade usados foram os propostos por Villéger et al. (2008) e 

calculam a diversidade funcional baseados em vários atributos ao mesmo tempo. A riqueza 

funcional representa o volume de espaço de um convexo funcional ocupado pela comunidade, 

equabilidade funcional a regularidade da distribuição das abundâncias nesse volume e divergência 

funcional é a divergência na distribuição dos atributos da espécie dentro do volume ocupado por 

cada característica funcional (Villéger et al. 2008). O cálculo dos índices foi realizado com o 

pacote “FD” (Laliberté et al., 2010), usando os valores médios por espécies (Apêndice E) dos 

seguintes atributos: área foliar, conteúdo de matéria seca, espessura da folha e densidade da 

madeira. O atributo área foliar específica foi excluído desse cálculo devido à sua alta correlação 

com os outros atributos. 

O valor médio do atributo ponderado para a comunidade (Díaz et al., 2007; Lavorel et 

al., 2007) foi calculado através da seguinte fórmula: 

∑  

 

   

   

 

Onde S é o número de todas as espécies selecionadas para coleta, Wi é a dominância 

relativa de i espécie e x o valor médio do atributo de i espécie. 

 

2.2.5. Fatores temporais, locais e de paisagem 

A influência dos fatores temporais, locais e de paisagem foi testada com as variáveis 

explicativas quantificadas por César (2018), sendo elas: 

a) Fatores temporais 

Idade: Após a primeira classificação feita a partir de Ferraz et al. (2014), uma classificação visual 

mais refinada foi realizada utilizando-se mapas topográficos para os anos de 1969, 1977 e 1979 e 

imagens LANDSAT 5 E 8 para os anos de 1984 e 2015. Nos casos em que não foi possível 

definir a idade exata da floresta, foi usado o valor médio de idade de acordo com os intervalos 

classificados a partir de Ferraz et al. (2014). As idades variaram de 11 a 48,5 anos nas florestas 
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secundárias regeneradas sob eucalipto e de 13 a 47,5 nas florestas secundárias regeneradas sob 

pasto (valor médio e desvio padrão: 28,9 ± 12,1 anos e amplitude: 11 – 48,5 anos).  

b) Fatores locais 

Área basal de eucaliptos: para avaliar a influência contínua do uso anterior foi calculada a área 

basal total dos indivíduos de Eucalyptus spp. presentes em cada parcela (valor médio e desvio 

padrão: 7,5 ± 10,1 m²/ha e amplitude: 0 – 38,8 m²/ha). Nas florestas regenerando sob pastos 

abandonadas a área basal de eucaliptos foi zero. 

Declividade: foi calculada com o software ArcGIS 10.1, utilizando um arquivo de curvas de nível 

da região de estudo. A partir desse arquivo a ferramenta ″topo de raster″ foi usada para criar um 

raster de altitude e a ferramenta ″slope″ para transformar cada pixel em grau de declividade. A 

declividade foi extraída do pixel central de cada parcela (valor médio e desvio padrão: 8,2 ± 4,7 

graus e amplitude: 0,9 – 19,2 graus). 

Soma de bases do solo: foram coletadas três amostras compostas com três subamostras cada, em 

pontos aleatórios da parcela. Em cada ponto, o solo foi coletado na profundidade de 0-10 cm. As 

amostras foram processadas e analisadas pelo laboratório do Departamento de Ciência do Solo 

da ESALQ/USP. Devido à quantidade de variáveis químicas quantificadas foi realizada uma 

Análise de Componentes Principais para identificar a correlação entre as variáveis. A variável 

″soma de base″ foi uma variável fortemente correlacionada com as outras variáveis, sendo 

escolhida para as análises (valor médio e desvio padrão: 59 ± 54,8 mmolc.dm³ e amplitude: 8,4 – 

211,8 mmolc.dm³).  

Teor de argila: a coleta do solo para essa variável seguiu o mesmo procedimento da variável soma 

de bases. As três variáveis físicas resultantes das análises (teor de areia, silte e argila) eram 

altamente correlacionadas, por isso escolhemos apenas uma para testar. Em uma avaliação 

descritiva das relações entre as variáveis, o teor de argila demonstrou ser o mais relacionado às 

variáveis de composição funcional estudadas, por isso foi escolhido para as análises (valor médio 

e desvio padrão: 22,6 ± 7,9 g/kg e amplitude: 5,4 – 37 g/kg). As amostras foram processadas e 

analisadas pelo laboratório do Departamento de Ciência do Solo da ESALQ/USP. 

c) Fatores de paisagem 

Uso no entorno mais próximo: essa variável foi determinada por uma análise visual da 

vizinhança, na qual foi verificado o uso do solo mais próximo do centro da parcela. Para isso 

foram usadas imagens de 2000, 2008 e 2015. Pastagem e cana-de-açúcar foram os usos próximos 

dominantes nos últimos 15 anos antes da coleta de dados. Em duas parcelas, plantio de cana-de-

açúcar foi o uso próximo somente após 2008 e nesses casos a cana-de-açúcar foi o uso utilizado 

(18,6% cana-de-açúcar e 81,4% pasto). 
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Distância de curso d’água: para estimar essa variável foi utilizado um mapa com a localização de 

todos os corpos d'água na região de estudo e a partir desse mapa foi calculada a distância do 

centro da parcela até o curso d’água mais próximo (valor médio e desvio padrão: 97,6 ± 77,6 m e 

amplitude: 22,3 – 363,2 m). 

Distância da borda: para essa variável foi calculada a distância do ponto central da parcela até a 

borda mais próxima no ano da coleta de dados (valor médio e desvio padrão: 48,6 ± 30,2 m e 

amplitude: 10 – 174 m). 

Para o cálculo das variáveis abaixo, relacionadas à cobertura de vegetação nativa ao 

longo do processo de regeneração, foi necessário estimar a cobertura florestal para cada ano entre 

o estabelecimento da floresta e o momento da coleta de dados. Sendo assim, primeiramente foi 

criado um raio de 1 km no entorno das parcelas, dentro do qual foi quantificada a cobertura 

florestal para os anos em que havia imagens classificadas (1962, 1978, 1995, 2000, 2008 - Ferraz 

et al., 2014 – e posteriormente classificado em 2015). A partir disso, e considerando que a taxa de 

mudança foi constante, a diferença de cobertura florestal entre os anos foi dividida pelos 

números de anos desse intervalo início da regeneração-coleta de dados, resultando em uma taxa 

anual de mudança, que foi usada para estimar a porcentagem de cobertura florestal em cada ano 

do período estudado. Após esse procedimento, as variáveis abaixo foram quantificadas de acordo 

com os seguintes procedimentos: 

Cobertura florestal média: foi calculada a partir dos valores de cobertura florestal média 

estimados no período de regeneração (descrito acima). A média considerou todos os anos entre o 

momento em que a floresta de estudo se estabeleceu até o momento em que a coleta de dados foi 

realizada (valor médio e desvio padrão: 0,2 ± 0,06 % e amplitude: 0,09 – 0,31 %). 

Diferença na cobertura florestal:  foi calculada por meio da diferença da cobertura florestal média 

entre o ano da coleta (2015) e o ano em que a floresta se estabeleceu (valor médio e desvio 

padrão: 0,09 ± 0,06 % e amplitude: 0 – 0,22 %). 

Todas as variáveis da paisagem foram calculadas através do software ArcGIS 10.1. Para 

mais detalhes ver Apêndice F. 

 

2.3. Análise de dados 

Para avaliar a influência da idade e dos fatores locais e de paisagem foram utilizados 

modelos lineares generalizados mistos, sendo a paisagem considerada um fator aleatório. Antes 

de escolher as variáveis dos modelos, foi utilizada a função “Variance Inflation Fator” para detectar 

se existiam auto correlações entre as varáveis, sendo excluídas as variáveis que apresentaram valor 
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>4. Além das variáveis isoladas, foram definidas duas interações para serem testadas: idade com 

uso no entorno e cobertura florestal média com uso no entorno. A interação “idade x uso no 

entorno mais próximo” representa o efeito da idade quando as parcelas estão próximas à cana-

de-açúcar. A interação “cobertura florestal média x uso no entorno mais próximo” representa o 

comportamento da cobertura florestal média quando o uso próximo é cana-de-açúcar. 

Para cada variável-resposta foram testados todos os modelos possíveis, incluindo o 

modelo nulo, sendo que para cada modelo foi calculado o Critério de Informação de Akaike 

corrigido para amostras pequenas (AICci), o peso de Akaike (wi) e a soma de quadrados 

marginais (R²m) e condicionais (R²c), que representam a soma dos quadrados sem e com o fator 

aleatório, respectivamente. Os modelos foram classificados de acordo com o ΔAICci, que é a 

diferença entre AICci de um determinado modelo e o AICc do modelo com melhor ajuste 

(menor AIC).  Após essa etapa foram selecionados como melhores e igualmente plausíveis, os 

modelos com ΔAICci ≤ 2. Com esse subconjunto de modelos foi calculado o modelo médio para 

cada variável resposta. O modelo médio calcula os coeficientes médios estimados para cada 

variável, o erro padrão e o valor de importância de cada variável explicativa (proporção 

ponderada dos modelos ∆AICci ≤ 2 que contém a variável). Quando o modelo nulo estava entre 

os melhores modelos, foi considerado que nenhum dos fatores testados explicavam aquela 

variável resposta.   

Todas as variáveis apresentadas abaixo apresentaram distribuição gaussiana e todas as 

análises foram realizadas em R versão 3.0.2 (R Development Core Team, 2013), utilizando os 

pacotes ″MuMIn″ (Barton, 2016) e ″lme4″ (Bates et al., 2015).  

 

2.4. Resultados 

De todos os atributos funcionais avaliados (Apêndice F), apenas área foliar, área foliar 

específica e riqueza funcional obtiveram modelos explicativos melhores que o modelo nulo 

(Apêndice G). Para os atributos funcionais restantes (espessura da folha, conteúdo de matéria 

seca da folha, densidade da madeira, equalibilidade funcional e divergência funcional) o modelo 

nulo estava entre os melhores modelos, indicando que as variáveis explicativas testadas não 

foram boas preditoras para esses atributos funcionais. 

A idade foi importante para explicar apenas a área foliar e esteve presente em 42% dos 

melhores modelos. O modelo médio indicou que a idade tem um efeito positivo, promovendo 

um aumento anual médio de 0.53 ± 0.30 (cm2/g) nos valores dessa variável.  
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Os fatores locais foram importantes para explicar área foliar e área foliar específica, não 

sendo influentes na riqueza funcional. O teor de argila explicou 42% dos melhores modelos de 

área foliar específica e 79% dos modelos de área foliar e teve um efeito claro nas variáveis. Um 

aumento no teor de argila promoveu uma redução na área foliar e na área foliar específica, sendo 

um efeito quase duas vezes maior para área foliar. Já a declividade teve um efeito positivo para as 

mesmas variáveis, explicando 50% dos modelos de área foliar específica e 69% dos modelos de 

área foliar. Assim como para argila, o aumento na declividade também teve um efeito maior na 

área foliar. A área basal de Eucalyptus spp. foi importante para explicar apenas a área foliar e 

esteve presente em 64% dos modelos. Da mesma forma que a declividade, um aumento na área 

basal de Eucalyptus spp. promoveu um aumento na área foliar da parcela, sendo que para cada 

m²/ha de eucalipto houve um aumento de 1.1 ± 0.6 cm2 na área foliar. A variável soma de bases 

não foi importante para explicar nenhuma das variáveis testadas.  

Os fatores de paisagem foram as variáveis mais importantes, pois estiveram presentes 

em todos os melhores modelos (importância relativa igual a um). Apesar disso, para os modelos 

médios de área foliar e área foliar específica não foi possível concluir a direção do efeito, devido 

ao alto erro-padrão. Apenas para área foliar foi possível demonstrar com clareza que um aumento 

positivo na diferença de cobertura florestal promove um aumento de 102,6 ± 86,9 cm2. Já para a 

riqueza funcional, que teve apenas um melhor modelo (tabela 1), observamos uma relação 

positiva com as variáveis de cobertura florestal, cobertura florestal média e diferença na cobertura 

florestal, sendo que para cada 1% de aumento nessas variáveis a riqueza funcional aumentou 1,93 

e 8,67, respectivamente. Já a proximidade com cana-de-açúcar teve um efeito contrário, 

promovendo uma redução de 2,23 na riqueza funcional, mas esse efeito foi neutralizado pelo 

aumento da cobertura florestal média, pois a interação “cobertura florestal média x uso no 

entorno mais próximo” mostrou um efeito positivo nessa mesma variável. As variáveis distância 

de curso d’água e distância da borda não estiveram presentes em nenhum dos melhores modelos.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 



34 

Tabela 1. Importância relativa das variáveis e coeficiente estimado ± erro-padrão do modelo médio de 

área foliar específica, área foliar e riqueza funcional de florestas secundárias regeneradas em paisagens 

agrícolas da Mata Atlântica.  

Atributos e fatores     
Importância 

relativa 
Coeficiente ± 
Erro-padrão 

Área foliar específica (cm2/g) 
 

Estimado 

Teor de argila (g/kg) 0,42 -0,77 ± 0,41 

Cobertura florestal média (%) 1 -16,68 ± 53,23 

Diferença da cobertura florestal média (%) 1 -4,31 ± 63,22 

Uso no entorno mais próximo (qualitativo) 1 20,89 ± 29,33 

Cobertura florestal média x uso no entorno mais próximo 1 -71,58 ± 118,29 

Idade (anos) 0,42 0,53 ± 0,30 

Declividade (graus) 0,5 1,01 ± 0,69 

Idade x uso no entorno mais próximo   0,08 0,35 ± 1,09 

Área foliar (cm2) 
 

Estimado 

Área basal de eucaliptos (m²/ha) 0,64 1,11 ± 0,59 

Teor de argila (g/kg) 0,79 -1,51 ± 0,67 

Cobertura florestal média (%) 1 34,74 ± 84,49 

Diferença da cobertura florestal média (%) 1 102,65 ± 86,98 

Uso no entorno mais próximo (qualitativo) 1 33,13 ± 45,84 

Declividade (graus) 0,69 2.17 ± 1.32 

Cobertura florestal média x uso no entorno mais próximo 1 -127,09± 202,62 

Riqueza funcional 
 

Estimado 

Cobertura florestal média (%) 1 1,93 

Cobertura florestal média x uso no entorno mais próximo 1 16,22 

Diferença da cobertura florestal média (%) 1 8,67 

Uso no entorno mais próximo (qualitativo) 1 -2,23 

 

2.5. Discussão 

Pesquisas recentes têm demonstrado que a composição funcional de florestas 

secundárias tropicais pode variar de acordo com as condições abióticas do meio, como 

disponibilidade de água e características do solo (Ordoñez et al. 2009, Maire et al. 2015). No 

entanto, pouco se sabe como as condições abióticas dos sítios em regeneração são influenciadas 

por distúrbios antrópicos, sendo esta limitação de conhecimento uma importante restrição para a 

compreensão da trajetória funcional de florestas tropicais secundárias, as quais estão 

majoritariamente inseridas em paisagens altamente fragmentadas e expostas a diversos impactos 

antrópicos (Chazdon 2014). Assim, os distúrbios antrópicos podem amplificar os filtros 

ambientais (e.g. restrição de água e nutrientes) ou mesmo estabelecer novos filtros (e.g. alelopatia 

causada por espécies invasoras), influindo na composição funcional de florestas secundárias. Por 
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exemplo, a degradação do solo pela agricultura intensiva, o efeito de borda e a competição com 

gramíneas invasoras podem ampliar a redução da disponibilidade de água para níveis superiores 

aos determinados unicamente pelas características edafoclimáticas locais. De fato, nossos 

resultados indicam que além das condições abióticas naturais, fatores antrópicos podem também 

afetar a composição funcional dessas florestas.  

De todas as variáveis de composição funcional investigadas, apenas a área foliar, área 

foliar específica e riqueza funcional foram influenciadas por fatores temporais, locais e de 

paisagem. A idade explicou apenas os valores de área foliar específica e, apesar de estar em 

poucos modelos, foi possível inferir que a área foliar específica aumenta com o tempo de 

regeneração. Esse resultado confirma nossa hipótese e corrobora pesquisas recentes realizadas 

em outras florestas secas tropicais (Alvarez-Añorve et al. 2012, Becknell and Powers 2014, 

Buzzard et al. 2016, van der Sande et al. 2017), onde o estresse por seca foi um forte filtro nos 

anos iniciais da sucessão, selecionando espécies com área foliar específica menor, que 

posteriormente foram substituídas por espécies com área foliar específica maior. Tal característica 

permite que a planta resista melhor aos efeitos da seca sazonal (mais acentuada no início da 

sucessão em consequência da maior incidência de ventos e incidência de radiação solar por conta 

do dossel mais aberto), reduzindo a carga de calor e a perda de água por transpiração. O dossel 

fecha progressivamente ao longo da sucessão, atenuando o estresse causado pelo vento e pela 

elevada irradiação solar, o que permite que espécies com área foliar específica maior possam se 

estabelecer e crescer (Lebrija-Trejos et al. 2011). Esse trade-off pode ser explicado na perspectiva 

da hipótese da ″filtragem de produtividade″(Grime 2006), a qual prediz que em ambientes com 

poucos recursos, nesse caso a água, as espécies tendem a ter características conservativas, 

enquanto que em ambientes com mais recursos essa tendência é invertida. Essa hipótese também 

pode explicar o efeito da área basal de eucaliptos, que afetou positivamente a área foliar. 

Possivelmente, o rápido crescimento dos eucaliptos - que acelera o sombreamento no sub-

bosque (Carnus et al. 2006., Brockerhoff et al. 2008, Amazonas et al. 2018b) - propiciou um 

ambiente com menor estresse hídrico para que espécies com estratégias aquisitivas se 

estabelecessem. Por mais que os eucaliptos sejam amplamente conhecidos por consumir elevados 

volumes de água e potencialmente aumentar a limitação de água às espécies nativas regenerantes, 

estudos recentes têm demonstrado que parte relevante desse consumo é mantido por raízes 

muito profundas (Christina et al. 2017), que exploram o solo em camadas potencialmente mais 

profundas que as espécies nativas regenerantes. Talvez por esse motivo, plantios mistos de 

eucalipto com espécies nativas na Mata Atlântica do Brasil apresentaram redução mínima da 
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umidade do solo em camadas superficiais (1,3 m) em comparação com plantios exclusivos de 

espécies nativas (11,9 versus 12.2%, respectivamente; Amazonas et al. 2018). 

A redução nos valores de área foliar e área foliar específica com o aumento do teor de 

argila no solo e redução da declividade indica que o trade-off direcionado pela idade e pelas 

condições climáticas (estratégias conservativas substituídas por estratégias aquisitivas) pode 

mudar sob condições menos restritivas. Terrenos menos declivosos e com solos mais argilosos 

apresentam maior disponibilidade de água e nutrientes (Daws et al. 2002, Lambers et al. 2008, 

Méndez-Alonzo et al. 2013), proporcionando um ambiente mais benigno para o estabelecimento 

e desenvolvimento da vegetação. Pesquisas recentes têm demonstrado que a sucessão de florestas 

secas e úmidas têm caminhos sucessionais contrastantes, que são moldados, principalmente, pela 

disponibilidade de água climática (Ordoñez et al. 2009, Poorter et al. 2019), porém ainda foi 

pouco explorado como as condições edáficas podem afetar esses caminhos. Embora existam 

diversos trabalhos que demonstrem a importância das características físicas e químicas do solo 

para explicar a distribuição das espécies (Toledo et al. 2012, Baldeck et al. 2012, Jakovac et al. 

2016), a maioria dos trabalhos que exploram a composição funcional considera apenas as 

características químicas e a disponibilidade de água no solo em maiores escalas espaciais, 

considerando regiões com diferentes regimes de chuva (e.g. Ordoñez et al. 2009, Markesteijn et 

al. 2011, Becknell and Powers 2014b, Jager et al. 2015, Buzzard et al. 2016, Pinho et al. 2018, 

Raymundo et al. 2019). Entre esses trabalhos, poucos avaliaram os atributos foliares e apenas 

dois encontraram efeitos claros, concluindo que a área foliar específica é maior em solos mais 

férteis e úmidos (Ordoñez et al. 2009, Jager et al. 2015). Jager et al. (2015) conduziram a pesquisa 

em florestas temperadas úmidas e Ordonez et al. (2009) fizeram um estudo global que, além do 

resultado já citado, também concluiram que a precipitação interage com o solo na determinação 

dos trade-off funcionais. Em relação à textura dos solos, encontramos apenas quatro pesquisas 

(Fayolle et al. 2012, Réjou-Méchain et al. 2014, Werden et al. 2018, Derroire et al. 2018), sendo 

que apenas duas encontram relação entre a textura do solo e os atributos foliares (área foliar 

tendeu a ser maior em solos mais argilosos), porém ambas foram conduzidas na África sob 

condições climáticas diferentes das encontradas em nossos sítios. 

Embora a sucessão das florestas secas seja conduzida por filtros impostos pela seca 

sazonal, nossos resultados indicam que na mesma paisagem podem existir diferentes trade-off 

sucessionais, dependendo das condições edáficas e topográficas do sítio. Em áreas com maior 

restrição hídrica (solos menos argilosos e locais mais declivosos) espécies iniciais de sucessão 

podem apresentar características mais conservativas para resistir à seca mais severa dos primeiros 

anos da sucessão (especialmente em períodos de seca sazonal), enquanto que em áreas com 
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menor restrição hídrica (solos mais argilosos e terrenos mais planos), essa adaptação não seria tão 

necessária. Em florestas úmidas, onde não existe restrição hídrica marcante no início da sucessão, 

as espécies finais da sucessão apresentam características conservativas para persistir e usar de 

forma mais eficiente os recursos, pois nessas áreas a disponibilidade de recursos tende a diminuir 

com o tempo (Chazdon 2014). Esse processo poderia explicar a existência de características 

conservativas (área foliar e área foliar específica menor) em áreas mais planas e com maior teor de 

argila no solo, onde o filtro por restrição de luz e nutrientes seria mais forte que o filtro por 

restrição hídrica. 

Cabe ressaltar que nosso estudo foi conduzido em paisagens dinâmicas com 

características bióticas e abióticas variadas e que esses resultados fazem parte de um modelo 

explicativo que abrange diferentes variáveis (idade, solo e paisagem), as quais podem afetar a 

vegetação em momentos e condições abióticas diferentes. Além disso, as plantas apresentam 

várias características estruturais e fisiológicas para diferentes estratégias de tolerância à seca ou 

uso de água, as quais podem ser ajustadas para permitir a coexistência das espécies. Silvertown et 

al. (2015) explicam essas adaptações por meio da hipótese da ″segregação de nicho hidrológico″, 

a qual propõe que dentro de uma comunidade, as plantas podem diferir em características 

hidráulicas para evitar ou tolerar a seca ao longo de um gradiente de disponibilidade de água, o 

que evitaria a concorrência entre elas. Outros atributos funcionais também relacionados à 

resistência à seca poderiam ajudar na melhor compreensão desses mecanismos, mas não foram 

explorados nesse estudo (deciduidade e composição da folha) ou foram avaliados com dados 

secundários (densidade da madeira). No caso da densidade da madeira a falta de efeito pode ser 

explicada pelo uso de informações secundárias, que foram baseadas em dados coletados com 

metodologias diversas em locais com diferentes condições abióticas. Além disso, alguns valores 

de densidade da madeira foram baseados na média por gênero, família ou parcela (2,97% da área 

basal total o estudo), de forma que os valores usados nas análises podem não refletir os valores 

reais desse atributo nos indivíduos amostrados. Em pesquisa recente, Poorter et al. (2019) 

avaliaram a densidade da madeira em florestas tropicais secas e úmidas e demonstraram que esse 

atributo diminuiu com a idade em florestas secas. Uma alta densidade da madeira permite maior 

resistência à cavitação e, portanto, torna-se uma característica importante no início da sucessão 

dessas florestas, quando as árvores estão mais expostas ao estresse hídrico. Em outra pesquisa do 

mesmo grupo (submetido), deciduidade, composição foliar (folha simples ou composta) e 

conteúdo de nitrogênio foliar também demonstraram estratégias de tolerância à seca (florestas 

secas jovens apresentaram maior proporção de espécies decíduas e compostas e folhas com 

menor conteúdo de nitrogênio). A forma como os diferentes atributos respondem à seca podem 
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diferir de um sítio para outro, pois essas características são moldadas por diversos fatores (e.g. 

conjunto de espécies, luz, temperatura, disponibilidade de água climática, disponibilidade de água 

edáfica) que podem interagir de formas diferentes em distintos gradientes sucessionais abiótico e 

biótico.  

No que tange aos fatores de paisagem, nossos resultados demonstraram que a 

configuração e a dinâmica das paisagens são muito importantes para a composição funcional das 

florestas secundárias. Esses fatores foram as variáveis mais importantes nos modelos, estando 

presente em todos os melhores modelos. Apesar disso, observamos um efeito conclusivo apenas 

para área foliar e riqueza funcional, não sendo possível concluir a direção do efeito para as outras 

variáveis testadas, devido ao alto erro padrão. A diferença na cobertura florestal teve um efeito 

positivo na área foliar, ou seja, quanto mais positiva foi a diferença de cobertura do entorno, 

maior foi a área foliar das comunidades. Possivelmente, dois fatores contribuíram para esse 

resultado: o aumento e melhoria dos processos de dispersão e a melhoria das condições 

ambientais no microssítio das parcelas. Com o aumento da cobertura florestal, aumenta-se a 

conectividade da paisagem, o que favorece os processos de dispersão e aumenta o conjunto de 

espécies nas áreas fontes (Jesus et al. 2012, Martensen et al. 2012, Arroyo-Rodríguez et al. 2017). 

O aumento da cobertura florestal estimula, dessa forma, a chegada de novas espécies nas 

parcelas, incluindo espécies com área foliar maior. De fato, nossos resultados mostraram que a 

riqueza funcional aumentou positivamente com o aumento da diferença na cobertura florestal e 

da cobertura florestal média, duas variáveis que, sendo positivas, indicam um ganho de cobertura 

florestal ao longo do tempo. Além disso, conforme já citado, em florestas secas a área foliar tende 

a aumentar com o tempo, concomitante à atenuação do estresse causado pelo excesso de 

irradiância e restrição hídrica. O aumento na cobertura florestal no entorno das florestas 

secundárisa pode, ao longo do tempo, promover uma barreira física contra ventos quentes e 

secos, bem como fogo e deriva de herbicida, podendo garantir condições mais propícias para que 

espécies mais sensíveis aos impactos antrópicos se estabelecem. A grande maioria das áreas 

estudadas nessa pesquisa (79%) é envolvida por florestas secundárias mais novas, contíguas às 

parcelas estudadas, as quais podem ter exercido esse papel de barreira física. Da mesma forma, a 

cobertura florestal média teve um efeito protetor nas áreas de regeneração, diminuindo o efeito 

negativo que a proximidade com cana-de-açúcar causou na riqueza funcional. Atividades 

agrícolas como a cana-de-açúcar usaram historicamente o fogo como estratégia de manejo, para a 

queimada da palhada antes da colheita manual, o que tem promovido incêndios em florestas 

secundárias e consequentemente provocado a eliminação de espécies sem adaptações ao fogo. 
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Diferentemente dos resultados de outros artigos, a espessura da folha, conteúdo de 

matéria seca da folha, equalibilidade funcional e a divergência funcional não foram influenciadas 

pelas variáveis ambientais testadas. Espessura da folha e conteúdo de matéria seca possivelmente 

não responderam porque não usamos especificamente as variáveis abióticas que poderiam afetar 

seus valores como, por exemplo, pH, relação C:N, conteúdo de P do solo (Jager et al. 2015, 

Hernández-Vargas et al. 2019), temperatura do dia (Lebrija-Trejos et al. 2010) e disponibilidade 

de luz (Lohbeck 2013). Já os índices de diversidade possivelmente não responderam porque as 

comunidades estudadas são extremamente dinâmicas e são expostas a fatores deletérios que 

alteram a riqueza dessas áreas constantemente, tornando todas as comunidades muito dinâmicas 

e, portanto, com equabilidade ou divergência funcional muito próximas entre si. 

 

2.6. Conclusões e implicações práticas 

Embora o conhecimento sobre a sucessão de florestas tropicais sazonalmente secas 

tenha avançado muito nos últimos anos, ainda existem lacunas no entendimento dos mecanismos 

funcionais envolvidos nas estratégias de tolerância à seca, especialmente, no que tange aos 

aspectos físicos e hidrológicos do solo e aos impactos antrópicos históricos e atuais que afetam o 

estresse hídrico, como a degradação do solo, a competição com gramíneas invasoras e o efeito de 

borda. 

Além de contribuir para um melhor entendimento desses processos, nossos resultados 

também demonstraram que além do tempo e das características abióticas do sítio, ações 

antrópicas como o uso agrícola prévio e uso no entorno das florestas em regeneração também 

podem afetar a sucessão e a composição funcional das florestas secundárias.  

A restauração em larga escala da funcionalidade ecológica de paisagens desmatadas e 

degradadas, ambicionada para as próximas décadas, passa necessariamente pela compreensão dos 

fatores naturais e antrópicos que impactam a trajetória sucessional de florestas secundárias. Dessa 

forma, nosso estudo contribui para o desenvolvimento de modelos preditivos para a priorização 

espacial de áreas com maiores chances de restauração de florestas com níveis mais elevados de 

funcionamento e contribuição potencial para a conservação da biodiversidade e provisão de 

múltiplos serviços ecossistêmicos, ajudando na maximização de benefícios ao longo da 

implementação da agenda global de restauração de paisagens florestais.  
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3. DIVERSIDADE FUNCIONAL E TAXONÔMICA DE FLORESTAS NATIVAS EM 

PAISAGENS AGRÍCOLAS DA MATA ATLÂNTICA 

RESUMO 

A rápida expansão da agricultura moderna em paisagens florestais tropicais 
tem resultado em profundas transformações na funcionalidade das florestas nativas, 
que deixam de existir como um contínuo de florestas maduras conservadas e se 
convertem num mosaico de diferentes tipologias florestais com variadas idades, 
distribuições topográficas e históricos de distúrbios. A investigação dos impactos 
humanos nas diversidades taxonômica e funcional das florestas nativas inseridas em 
paisagens agrícolas é assim um importante avanço rumo à compreensão das 
contribuições e restrições dessa nova cobertura florestal em promover a conservação 
da biodiversidade e a provisão de serviços ecossistêmicos, bem como para auxiliar 
ações de manejo que visam atingir esses objetivos. Nesse contexto, escolhemos uma 
paisagem altamente modificada pelo homem na região sudeste do Brasil para avaliar 
como se comportam as diversidades taxonômica e funcional de quatro tipos 
florestais: florestas remanescentes conservadas (seis parcelas), florestas 
remanescentes degradadas (dez parcelas), florestas secundárias regenerando sob 
plantios de eucalipto abandonados (17 parcelas) e florestas secundárias regenerando 
sob pastos abandonadas (17 parcelas).  Para isso usamos o valor médio por espécie 
de atributos foliares (dados primários) - área foliar, área foliar específica, contéudo de 
matéria seca da folha, espessura da folha - e densidade da madeira (dados 
secundários) para calcular a riqueza e as diversidades beta taxonômica e funcional 
entre os tipos florestais e dentro dos tipos florestais. Para avaliar a riqueza 
consideramos todas as espécies e atributos funcionais de cada tipo florestal e 
quantificamos a riqueza rarefeita, para avaliar a diversidade beta calculamos a 
dissimilaridade entre as comunidades com os índices de Jaccard e Sorensen (com e 
sem a abundância das espécies). Nossos resultados demonstraram que a floresta 
conservada tem menor riqueza taxonômica e funcional, enquanto a floresta 
degradada tem maior riqueza funcional; no geral a diversidade beta taxonômica foi 
maior que a funcional, principalmente quando a abundância foi considerada, sendo 
que entre os tipos florestais a maior diversidade beta taxonômica foi encontrada 
entre floresta conservada e florestas secundárias e a menor entre os dois tipos de 
florestas secundárias, enquanto que a diversidade beta funcional (sem abundância) foi 
maior entre florestas conservadas e florestas secundárias regenerando sob pastos e 
menor (com abundância) entre as florestas secundárias. Dentro dos tipos florestais o 
padrão foi o mesmo, maior diversidade beta taxonômica que funcional (com 
abundância), sendo que as florestas conservadas apresentaram a maior diversidade 
beta taxonômica e as florestas degradadas a funcional. As comunidades dentro de 
cada tipo florestal apresentaram espécies abundantes diferentes, mas com funções 
similares. Esses resultados demonstram que as florestas degradads e secundárias têm 
alto potencial como fontes de biodiversidade, podendo dessa forma, contribuir para 
provisão de serviços ecossistêmicos, além de permitirem a manutenção da 
multifuncionalidade em paisagens agrícolas. 

Palavras-chave: Atributos funcionais; Biodiversidade; Distúrbios antrópicos; Diversidade 
beta; Fragmentação; Heterogeneização biótica; Homogeneização biótica  
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ABSTRACT 

FUNCTIONAL AND TAXONOMIC DIVERSITY OF FORESTS IN ATLANTIC 

FOREST AGRICULTURAL LANDSCAPES  

The rapid expansion of modern agriculture into tropical forest landscapes 
has resulted in profound transformations in the functionality of native forests. The 
forest landscape transforms from a continuum extension of old-growth conserved 
forests to a mosaic of different forest patches in various ages, topographical 
distributions and disturbances history. Understanding the human impacts on the 
taxonomic and functional diversities of native forests in agricultural landscapes is 
thus an important step toward understanding the contributions and constraints of 
this new forest cover in promoting biodiversity conservation and the provision of 
ecosystem services, as well as assisting management actions to achieve these 
objectives. In this context, we chose a highly human-modified landscape in the 
Southeastern region of Brazil to evaluate how the taxonomic and functional 
diversities in four forest types: conserved remnant forest (six plots), degraded 
remnant forests (ten plots), secondary forests regenerating under abandoned 
Eucalyptus plantations (17 plots) and secondary forests regenerating under abandoned 
pastures (17 plots). For this, we used the mean value per species of leaf traits 
(primary data) - leaf area, specific leaf area, leaf dry matter content, leaf thickness - 
and wood density (secondary data) to calculate richness, alpha and beta diversity 
among and within forest types. In order to evaluate the richness, we consider all the 
species and functional traits of each forest type and quantify the rarefied richness. To 
evaluate beta diversity, we calculated the dissimilarity between the communities with 
the Jaccard and Sorensen indexes (with and without the species abundance). Our 
results demonstrated that the conserved forest had the lowest taxonomic and 
functional richness, while the degraded forest had the higher functional richness. 
Overall, taxonomic beta diversity was higher than the functional one, especially when 
the species abundance was considered. Among forest types the highest taxonomic 
beta diversity was found between conserved and secondary forests, while the lowest 
between the two types of secondary forests, the highest functional beta diversity 
(without abundance) was found between conserved forests  and secondary forests 
regenerating under abandoned pastures and lowest (with abundance) between 
secondary forests. Within the forest types the pattern was the same, higher 
taxonomic beta diversity than functional (with abundance), being that the conserved 
forests presented the higher taxonomic beta diversity and the degraded forests the 
higher functional beta diversity. Tree communities within each forest type presented 
different abundant species but with similar functional traits. These results 
demonstrate that degraded and secondary forests have high potential as sources of 
biodiversity and can thus contribute to the provision of ecosystem services, besides 
allowing the maintenance of multifunctionality in agricultural landscapes. 

 

Keywords: Functional traits; Biodiversity; Anthropogenic disturbance; Beta diversity; 
Fragmentation; Biotic heterogenization; Biotic homogenization  
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3.1. Introdução 

A rápida expansão da agricultura moderna em paisagens florestais tropicais tem 

resultado em profundas transformações na funcionalidade das florestas nativas, que deixam de 

existir como um contínuo de florestas maduras conservadas e se convertem num mosaico de 

diferentes tipologias florestais com variadas idades, tamanhos, distribuição topográfica e histórico 

de distúrbios (Hansen et al. 2013, Malhi et al. 2014, Lewis et al. 2015). A maior intensidade e 

recorrência de distúrbios antrópicos nas florestas de paisagens fragmentadas comprometem a 

persistência da biodiversidade e a geração de serviços ecossistêmicos (Melo et al. 2013a, Barlow et 

al. 2016), mas com o avanço da destruição das florestas primárias e maduras, as florestas 

secundárias assumem o protagonismo da conservação (Chazdon 2014, Farah et al. 2017, 

Rozendaal et al. 2019). Após a cessão ou redução dos distúrbios antrópicos, com o abandono de 

áreas agrícolas, a cobertura florestal pode se expandir por meio da regeneração de florestas 

secundárias (Aide et al. 2013, Chazdon 2014, Ferraz et al. 2014, FAO 2015), as quais têm se 

tornado o tipo dominante de vegetação nativa em paisagens tropicais modificadas pelo homem 

(Wright and Muller-Landau 2006, Chazdon 2014). Apesar do valor único de conservação de 

florestas tropicais primárias (Barlow et al. 2007, Gibson et al. 2011, Watson et al. 2018), essas 

florestas praticamente inexistem em extensas áreas já intensamente transformadas pelo homem, 

sendo as florestas secundárias os principais repositórios da biodiversidade nativa (Chazdon et al. 

2009, Melo et al. 2013, Gilroy et al. 2014).  

Estudos recentes têm explorado os potenciais e limitações das florestas secundárias em 

recuperar a diversidade de árvores e os estoques de biomassa (Martin et al. 2013, Poorter et al. 

2016, Meli et al. 2017, Rozendaal et al. 2019), ao passo que diversas pesquisas têm avançado na 

compreensão dos fatores condicionantes da sucessão secundária (e.g. Lohbeck et al. 2012, 2015, 

Alvarez-Añorve et al. 2012, Swenson et al. 2012, Boukili 2013, Lasky et al. 2014, Menge and 

Chazdon 2016). No entanto, pouco se sabe ainda como a diversidade funcional se recupera em 

florestas secundárias e como ela é afetada em florestas remanescentes degradadas, bem como 

quais fatores interferem nesse processo. A investigação dos impactos humanos nas diversidades 

beta taxonômica e funcional das florestas nativas inseridas em paisagens agrícolas, com destaque 

para as florestas secundárias, é assim um importante avanço rumo à compreensão das 

contribuições e restrições dessa nova cobertura florestal em promover a conservação da 
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biodiversidade e a provisão de serviços ecossistêmicos, bem como para auxiliar ações de manejo 

que visem atingir esses objetivos. Medidas mais eficazes de conservação e recuperação de 

florestas tropicais podem assim ser desenvolvidas a partir da ecologia funcional, tendo em vista o 

papel chave que a diversidade funcional tem na conservação da biodiversidade e provisão de 

serviços ecossistêmicos (Srivastava and Vellend 2005, Díaz et al. 2007, Cadotte et al. 2011). 

As diversidades taxonômica e funcional trazem informações chave e complementares 

sobre como as espécies são organizadas em uma comunidade (Arroyo-Rodríguez et al. 2013) e 

como contribuem para a provisão de serviços ecossistêmicos (Díaz et al. 2007, de Bello et al. 

2010, Cadotte et al. 2011, Finegan et al. 2015), mas podem responder de forma antagônica aos 

efeitos antrópicos por meio de processos de homogeneização ou heterogeneização biótica 

(Laurance et al. 2006, Santos et al. 2008, Lôbo et al. 2011, Joly et al. 2014, Sfair et al. 2016, Farah 

et al. 2017). A maneira como essas diversidades evoluem na sucessão e respondem aos distúrbios 

depende de muitos fatores naturais (e.g. tipo de solo, banco de sementes, redundância ecológica) 

e antrópicos (e.g. uso prévio do solo, configurações da paisagem, frequência e intensidade dos 

distúrbios), que podem afetá-las de diferentes de formas. A hipótese da "divergência da 

paisagem", por exemplo, sugere que dentro da mesma paisagem, os fragmentos tenderão a uma 

convergência em relação à composição (homogeneização biótica), enquanto que entre fragmentos 

de diferentes paisagens haverá uma divergência na composição (heterogeneização biótica) 

(Laurance et al. 2007). Esses processos antagônicos têm sido comprovados por diferentes 

trabalhos ao redor do mundo e têm demonstrado como a diversidade se comporta sob diferentes 

condições ambientais (Laurance et al. 2006, Santos et al. 2008, Lôbo et al. 2011, Joly et al. 2014, 

Sfair et al. 2016, Brancalion et al. 2016). Distúrbios antrópicos, por exemplo, podem levar à 

homogeneização biótica, promovendo a substituição de espécies especialistas por espécies 

generalistas (Clavel et al. 2011, Solar et al. 2015) ou reduzindo a abundância de espécies com 

caraterísticas específicas, como tolerância à sombra e sementes grandes (Laurance et al. 2006, 

Santos et al. 2008, Lôbo et al. 2011, Magnago et al. 2014, Joly et al. 2014, Rocha-Santos et al. 

2017). A frequência e a intensidade dos distúrbios podem reduzir a diversidade dentro dos 

fragmentos, mas aumentar a divergência entre os fragmentos (Sfair et al. 2016, Farah et al. 2017) 

ou promover um aumento no próprio fragmento, pois segundo a hipótese dos "distúrbios 

intermediários", distúrbios recorrentes criam condições de desequilíbrio que reduzem a 

probabilidade de exclusão competitiva entre as espécies que coexistem, podendo assim aumentar 

a riqueza e a diversidade dos fragmentos degradados (Willig and Presley 2018). 

Embora seja um tema relevante para o entendimento da ecologia de florestas tropicais, 

poucos estudos testaram essas hipóteses (Arroyo-Rodríguez et al. 2013, Solar et al. 2015), 
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especialmente envolvendo a diversidade funcional nas avaliações (Hevia et al. 2016, Sfair et al. 

2016). A diversidade funcional é uma extensão das diferenças funcionais entre as espécies em 

uma comunidade (Loreau et al. 2001), sendo determinante importante de processos 

ecossistêmicos (Díaz et al. 2007, de Bello et al. 2010, Cadotte et al. 2011, Finegan et al. 2015). 

Como essas duas dimensões da diversidade trazem informações importantes sobre a dinâmica 

das florestas (Arroyo-Rodríguez et al. 2013) e podem responder de forma antagônica aos efeitos 

antrópicos, a avaliação das mudanças na diversidade taxonômica e funcional é necessária para 

melhorar a compreensão dos mecanismos que contribuem para manter a diversidade de espécies 

e funções em paisagens agrícolas e, consequentemente, os serviços ecossistêmicos e a 

multifuncionalidade dos ecossistemas (Solar et al. 2015, Morante-Filho et al. 2016, Manning et al. 

2018). 

 O potencial das florestas secundárias como repositório da biodiversidade e 

provedor de serviços ecossistêmicos depende da compreensão de como as diferentes dimensões 

da diversidade são afetadas, o que também é imprescindível para o planejamento de estratégias de 

restauração e conservação em larga escala. Nesse sentido, escolhemos uma paisagem agrícola na 

região da Mata Atlântica no sudeste do Brasil como modelo para avaliar os padrões de 

diversidade taxonômica e funcional em quatro diferentes tipos florestais: florestas remanescentes 

conservadas, florestas remanescentes degradadas, florestas secundárias regenerando sob plantios 

de eucalipto abandonados e florestas secundárias regenerando sob pastos abandonadas. Nossas 

hipóteses iniciais são: 1) florestas remanescentes conservadas terão menor riqueza taxonômica e 

funcional, seguidas de florestas secundárias e florestas remanescentes degradadas, seguindo os 

preceitos da hipótese dos "distúrbios intermediários", de forma que as florestas remanescentes 

degradadas abrigarão tanto espécies mais sensíveis como espécies generalistas, ao passo que as 

florestas conservadas e secundárias estarão nos dois extremos do gradiente de distúrbio; 2) será 

observada uma alta diversidade beta taxonômica e funcional entre as florestas remanescentes 

conservadas e as florestas secundárias (devido ao efeito da degradação e aos diferentes estágios 

sucessionais), uma diversidade beta mediana entre florestas remanescentes conservadas e 

degradadas (pois as florestas degradadas ainda possuem características de florestas conservadas) e 

alta diversidade beta entre os dois tipos de florestas secundárias (devido aos diferentes usos 

prévios do solo e seleção de espécies devido ao sombreamento proporcionado pelos indivíduos 

de eucaliptos); e 3) dentro dos tipos florestais, as florestas remanescentes degradadas e as 

florestas secundárias apresentarão diversidade beta taxonômica alta (devido à hipótese de 

"divergência da paisagem") e funcional baixa (devido ao elevado estado de degradação da 

paisagem que possivelmente restringe a ocorrência de espécies de grupos funcionais mais 
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sensíveis à degradação) e as florestas conservadas apresentarão baixa diversidade beta taxonômica 

(devido à ausência de distúrbios) e alta diversidade beta funcional (devido ao processo de 

diferenciação de nicho). 

3.2. Material e métodos 

3.2.1. Área de estudo 

O estudo foi conduzido, predominantemente, na bacia hidrográfica do rio Corumbataí, 

que fica na região centro-oeste do estado de São Paulo (Figura 1). O clima da região é do tipo 

Cwa (segundo a classificação de Köppen), caracterizado por inverno seco e verão quente (Alvares 

et al. 2013). A temperatura média da região é de 20,5°C e a precipitação média anual de 1.367 

mm. 

 

 

Figura 1: A) Localização do Brasil e do Estado de São Paulo e B) Localização das parcelas levantadas na 

bacia hidrográfica do rio Corumbataí. 

 

3.2.2. Delineamento experimental  

A escolha das áreas foi baseada no estudo de Ferraz et al. (2014), que avaliaram a 

mudança do uso do solo na bacia do rio Corumbataí através de paisagens focais de 16 km2 e 
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imagens pancromáticas de uma cronossequência de anos (1962, 1978, 1995, 2000 e 2008), 

possibilitando a classificação das florestas de acordo com o uso agrícola anterior à regeneração. A 

partir desse trabalho, e através de comunicação pessoal e checagens de campo, foi possível 

avaliar: 

- Seis parcelas em Florestas remanescentes Conservadas (FC): florestas sem sinais de distúrbio 

recentes (lianas superabundantes, presença de gramíneas exóticas, dossel descontínuo, etc) e com 

presença de árvores de grande porte não encontradas em fragmentos degradados (Figura 2A), 

sendo a maioria protegida por instrumentos legais ou por intervenções dos proprietários. Esse 

tipo de floresta foi amostrado a uma maior distância das florestas secundárias por não ter sido 

possível encontrar fragmentos conservados dentro da bacia hidrográfica estudada (~30 km da 

borda da bacia). 

- Dez parcelas em Florestas remanescentes Degradadas (FD): florestas remanescentes antigas 

próximas às florestas secundárias, com idade superior a 53 anos e sinais de distúrbios antrópicos 

frequentes (presença de lianas superabundantes, dossel irregular e espécies pioneiras), mas com 

histórico de uso prévio desconhecido. Devido à proximidade com plantios de cana-de-açúcar é 

possível que essas áreas tenham sofrido incêndios frequentes nas últimas décadas, provenientes 

da queimada da cana-de-açúcar, um procedimento bastante usado para facilitar a colheita manual 

(Figura 2B). 

- Dezessete parcelas em Florestas Secundárias regenerando sob eucalipto (FSeuc): florestas com 

idade entre 11 e 48,5 anos, que regeneraram após a colheita e o abandono de plantios de 

eucalipto. Após o abandono, os indivíduos de eucalipto rebrotaram e cresceram junto com a 

regeneração natural, formando uma floresta constituída por indivíduos de eucalipto de grande 

porte (que dominam o dossel) e indivíduos de espécies nativas, que se desenvolvem 

principalmente sob a copa dos eucaliptos (Figura 2C).  

- Dezessete parcelas em Florestas Secundárias jovens regenerando sob pastos (FSpas): florestas 

com idade entre 13 e 47,5 anos, regeneradas sob pastos sem uso ou com baixa densidade de 

bovinos, onde o abandono e a falta de manejo permitiram o estabelecimento e o crescimento de 

indivíduos de espécies nativas (Figura 2D). 
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Figura 2. A) Floresta remanescente Conservada, B) Floresta remanescente degradada, C) Floresta 

secundária regenerando sob plantios de eucalipto abandonados e D) Floresta secundária regenerando sob 

pastagens abandonadas. 

 

A idade das florestas foi estimada a partir de Ferraz et al. (2014) e refinada por César 

(2018). A distância mínima entre as parcelas foi de ~200 metros e não foram alocadas no mesmo 

fragmento parcelas com idades próximas de mesmo tipo florestal. Para mais detalhes sobre as 

parcelas ver Apêndice B. 
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3.2.3. Amostragem da vegetação e dos atributos funcionais 

Amostragem da vegetação: no total foram instaladas 50 parcelas permanentes de 20 x 45 

m (900 m²). Em cada parcela foi realizado um inventário florestal das espécies com DAP ≥ 5 cm 

(diâmetro à altura de 1,30m), sendo os diâmetros medidos e os indivíduos marcados com placas 

de identificação. A identificação das espécies foi realizada em campo, com consulta no herbário 

ESA da Escola Superior de Agricultura Luiz de Queiroz (ESALQ-USP) e com ajuda de 

especialistas. Foram mensurados 5.184 indivíduos e identificadas 275 espécies (Apêndice C). 

Desse total, 4.677 (90,2 %) indivíduos foram identificados até espécie, 337 até o gênero (6,5 %), 

69 até família (1,3 %), 21 (0,4%) foram morfotipados e 80 (1,5%) não foram classificados. No 

total foram identificadas 61 famílias, sendo as três mais abundantes: Fabaceae (1085 indivíduos, 

20,9%), Myrtaceae (486 indivíduos, 9,4%) e Rutaceae (451 indivíduos, 8,7%). Em relação as 

espécies classificadas, foram identificadas 275 espécies, sendo a espécies mais abundantes: 

Casearia sylvestris Sw. (286 indivíduos, 5,5%), Luehea candicans Mart. & Zucc. (163 indivíduos, 3,1%) 

e Eugenia florida DC. (151 indivíduos, 2,9%).  

Atributos funcionais: após o inventário da vegetação, foi calculada a dominância relativa 

acumulada de cada espécie (Dr) na parcela, utilizando a fórmula Dr = ABi/ABtotal, onde ABi é a 

área basal total de i espécie na parcela e ABtotal a área basal total de todos os indivíduos da 

parcela. Para esse cálculo foram desconsiderados os indivíduos sem identificação (34 indivíduos, 

0,7%), as espécies que não puderam ter seus atributos coletados (217 indivíduos, 4,2%) e os 

indivíduos da palmeira Syagrus romanzoffiana (Cham.) Glassman (13 indivíduos, 0.3%). A partir 

disso, foram escolhidas para a coleta de atributos 140 espécies (Apêndice E), que representaram 

entre 83 e 88% da dominância relativa de cada parcela. Para cada espécie foram levantados quatro 

atributos foliares através de dados primários (área foliar, área foliar específica, conteúdo de 

matéria seca e espessura da folha) e um de madeira através de dados secundários (densidade da 

madeira). Os atributos foliares foram mensurados seguindo os métodos descritos em Cornelissen 

et al. (2003) e Pérez-Harguindeguy et al. (2013) e foram coletados em dois locais, na área desse 

estudo (77,4 %) e na Estação Experimental de Anhembi (22,6 %), que está localizada há 44 km 

da área de estudo (mais detalhes no Apêndice D). O valor médio de cada atributo por espécie foi 

calculado a partir da coleta de cinco indivíduos de cada espécie sempre que possível (2 

folhas/indivíduo, na maioria das vezes a pleno sol ou parcialmente sombreadas, sendo coletadas 

na sombra apenas espécies típicas de sub-bosque que não foram encontradas no sol), embora um 

número inferior de indivíduos foi amostrado para algumas espécies - um indivíduo (17,1%), dois 

indivíduos (10%), três indivíduos (22,1%), quatro indivíduos (7,9%) e cinco ou mais indivíduos 

(42,9%) - devido à falta de árvores. As informações sobre densidade de madeira foram levantadas 
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através de referências bibliográficas, principalmente Chaves et al. (2009), sendo que para algumas 

espécies foi necessário usar a média por gênero do estudo (2,9%), gênero global (2,9%), famílias 

do estudo (3,6%) e por parcela (0,7%) (mais detalhes no Apêndice E).  

 

3.2.4. Análise de dados  

Para avaliar a riqueza e as diversidades beta das comunidades foram utilizadas duas 

matrizes, uma contendo a abundância das espécies em cada comunidade e uma contendo os 

valores médios por espécie de cada atributo funcional levantado (área foliar, área foliar específica, 

espessura foliar, conteúdo de matéria seca e densidade da madeira). Antes da realização das 

análises, os valores dos atributos foram padronizados na mesma escala (função “decostand”, 

método “normalize”) e uma árvore de agrupamento foi produzida utilizando uma matriz de 

distância de Bray-Curtis (função “hclust”, método de aglomeração “average”). A diversidade beta 

foi avaliada através de índices de dissimilaridade, sendo que alta dissimilaridade indica alta 

diversidade beta e baixa dissimilaridade baixa diversidade beta. 

A partir do exposto acima conduzimos as seguintes análises: 

Riqueza e diversidade beta entre os tipos florestais: para a realização dessa análise 

juntamos as diferentes parcelas de cada tipo florestal e construímos uma comunidade artificial 

para cada floresta (floresta remanescente conservada, floresta remanescente degradada, floresta 

secundária regenerando sob plantios de eucalipto e floresta secundária regenerando sob 

pastagens). A partir disso, avaliamos a riqueza taxonômica e funcional utilizando a função 

“alpha” do pacote BAT (Cardoso et al. 2014, 2015) com rarefação (runs = 100), tendo como base 

a comunidade que apresentou o menor número de indivíduos, no caso, a floresta conservada 

(425 indivíduos). Adicionalmente, calculamos a diversidade beta taxonômica e funcional entre os 

tipos florestais, usando a função “beta” do pacote BAT. Nessa análise usamos a mesma 

abordagem de rarefação usada para a riqueza.  

Diversidade beta dentro dos tipos florestais: para essa avaliação cada parcela foi 

considerada uma comunidade, sendo a dissimilaridade calculada entre as comunidades de cada 

tipo florestal separadamente. Para essa análise também foi usada a função “beta” do pacote BAT 

(Cardoso et al. 2014, 2015) e o método de rarefação já citado. Para essas análises, novamente 

foram utilizadas duas matrizes, mas dessa vez cada parcela foi considerada uma comunidade. 

Para todas as análises de dissimilaridade fizemos os cálculos com e sem a abundância de 

espécies e utilizamos os índices de Jaccard e Sorensen. O índice de Sorensen difere de Jaccard 
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porque dá peso maior para as espécies compartilhadas entre as comunidades. Para os dois 

índices, 0 indica comunidades totalmente iguais e 1 comunidades totalmente diferentes. 

Todas as análises apresentadas acima foram realizadas em R versão 3.0.2 (R CORE 

TEAM 2013). 

 

3.3. Resultados 

Riqueza rarefeita e diversidade beta entre os tipos florestais  

Para um mesmo número de indivíduos (gerados por rarefação para corrigir o efeito do 

número diferente de parcelas/indivíduos entre os tipos florestais), a floresta conservada foi o tipo 

florestal com menor riqueza taxonômica, já os outros tipos florestais não apresentaram diferenças 

claras entre si (Figura 3A). Para a riqueza rarefeita funcional a floresta remanescente degradada 

apresentou a maior riqueza funcional, seguida pelos dois tipos de florestas secundárias e pelas 

florestas conservadas (Figura 3B). 

 

 

Figura 3. A) Riqueza rarefeita taxonômica (A) e Riqueza rarefeita funcional (B) de diferentes tipologias 

florestais inseridas em paisagens agrícolas da Mata Atlântica. FC: Floresta remanescente conservada, FD: 

Floresta remanescente degradada, FSeuc: Floresta secundária regenerando sob plantios de eucaliptos e 

FSpas: Floresta secundária regenerando sob pastagens. A floresta remanescente conservada não apresenta 

variação na riqueza porque foi usada como valor de referência, já que era a comunidade com o menor 

número de indivíduos. 
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Quando a abundância foi considerada, a maioria dos tipos florestais demonstrou uma 

alta diversidade beta taxonômica (Jaccard: 0,71 a 0,96; Sorensen: 0,55 a 0,93), mas uma baixa 

diversidade beta funcional (Jaccard: 0,23 a 0,36; Sorensen: 0,13 a 0,22). Quando a abundância foi 

desconsiderada, ou seja, quando apenas a presença/ausência das espécies e funções foi incluída 

nas análises, a diversidade beta taxonômica entre as florestas diminuiu (Jaccard: 0,56 a 0,82; 

Sorensen: 0,38 a 0,69) e a funcional aumentou (Jaccard: 0,43 a 0,64; Sorensen: 0,28 a 0,48) 

(Tabela 1).  

Com o índice de Jaccard, apesar da alta diversidade beta taxonômica, a floresta 

remanescente conservada foi mais similar à floresta remanescente degradada (dissimilaridade de 

0,84 e 0,60 com abundância e sem abundância, respectivamente) em comparação aos outros tipos 

florestais, enquanto que os dois tipos de florestas secundárias foram mais parecidos entre si 

(dissimilaridade de 0,71 e 0,56 com abundância e sem abundância, respectivamente), chegando a 

compartilhar 44% das espécies. Já para a diversidade beta funcional, quando a abundância foi 

usada, os valores de diversidade beta foram baixos e parecidos para a maioria dos pares de 

florestas, sendo mais discrepante entre FSeuc e FSpas, que demonstraram diversidade beta 

bastante baixa, indicando alta semelhança funcional (0,13). Porém, quando apenas 

presença/ausência foi considerada, houve um aumento da diversidade beta funcional para todos 

os pares, com destaque para a floresta conservada, que apresentou diversidade beta menor 

quando comparada à floresta remanescente degradada (0,44) e maior quando compara às florestas 

secundárias (0,58 para FSeuc e 0,64 a FSpas). As florestas secundárias foram mais parecidas 

funcionalmente, chegando a compartilhar 77% dos atributos funcionais quando a abundância foi 

considerada e 57% quando somente presença/ausência foi considerada (Tabela 1). A floresta 

degradada apresentou uma diversidade beta funcional moderada em relação às florestas 

secundárias (de 0,31 com abundância a 0,55 sem abundância). 

Os padrões observados com o uso do índice de Sorensen foram parecidos com os 

padrões encontrados com o índice de Jaccard, os tipos florestais tiveram maior diversidade beta 

taxonômica que funcional, com mudanças significativas nos valores quando as abundâncias são 

desconsideradas (Tabela 1).  
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Tabela 1: Diversidade beta entre os tipos florestais. FC: Floresta remanescente conservada, FD: Floresta 

remanescente degradada, FSeuc: Floresta secundária regenerando sob plantio de eucaliptos e FSpas: 

Floresta secundária regenerando sob pastagens. Os valores de dissimilaridade são as medianas da 

rarefação. 

Índice de Jaccard 

Tipos    
florestais 

Abundância 
FC FD FSeuc 

Taxonômica Funcional Taxonômica Funcional Taxonômica Funcional 

FD 
com 0,84 0,36 0 0 

  sem 0,6 0,44 0 0 
  

Fseuc 
com 0,96 0,35 0,85 0,31 0 0 

sem 0,75 0,58 0,69 0,55 0 0 

FSpas 
com 0,96 0,34 0,85 0,33 0,71 0,23 

sem 0,82 0,64 0,67 0,55 0,56 0,43 

Índice de Sorensen (peso maior para espécies compartilhadas) 

FD 
com 0,72 0,22 0 0   

sem 0,42 0,29 0 0   

Fseuc 
com 0,92 0,21 0,75 0,19 0 0 

sem 0,6 0,41 0,53 0,37 0 0 

Fspas 
com 0,93 0,2 0,73 0,2 0,55 0,13 

sem 0,69 0,48 0,51 0,39 0,38 0,29 

 

Diversidade beta dentro dos tipos florestais 

Os padrões de diversidade beta dentro dos tipos florestais foram similares aos 

encontrados entre os tipos. No geral, as comunidades apresentaram maior diversidade beta 

taxonômica que funcional. Porém, nessa análise a diversidade beta taxonômica foi pouco afetada 

pela abundância e apresentou valores altos para o índice de Jaccard (0,93 a 0,96 com abundância e 

0,89 a 0,93 sem abundância) e de Sorensen (0,88 a 0,93 com abundância e 0,81 a 0,88 sem 

abundância), sendo um pouco menor com o segundo índice. Já para a diversidade beta funcional 

os valores foram baixos (Jaccard: 0,38 a 0,49 e Sorensen: 0,24 a 0,33), indicando que as 

comunidades são mais parecidas funcionalmente que taxonomicamente, porém esses valores 

aumentaram bastante quando apenas presença/ausência foi considerada (Jaccard: 0,66 a 0,70 e 

Sorensen: 0,50 a 0,54), mostrando que as comunidades se tornam mais parecidas funcionalmente 

devido às espécies abundantes. Os diferentes tipos florestais apresentaram padrões bastante 

parecidos, com destaque para a floresta remanescente degradada, que apresentou a maior 

diversidade beta funcional entre os tipos florestais. Florestas remanescentes conservadas e 

florestas secundárias regenerando sob pastagens apresentaram os menores valores de diversidade 
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beta funcional, demonstrando que nesses grupos a redundância funcional é maior (Figura 4 e 

Tabela 2). 

 

 

 

Figura 4. A e B: Diversidade beta dentro dos tipos florestais calculada com Índice de Jaccard. B e C: 

Diversidade beta dentro dos tipos florestais calculada com Índice de Sorensen. FC: Floresta remanescente 

conservada, FD: Floresta remanescente degradada, FSeuc: Floresta secundária regenerando sob plantios 

de eucalipto e FSpas: Floresta secundária regenerando sob pastagens. 
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Apesar de todos os tipos florestais demonstrarem que suas comunidades são mais 

semelhantes funcionalmente que taxonomicamente, a diversidade beta funcional entre as 

comunidades aumentou bastante quando a abundância foi desconsiderada, chegando a 70% 

(Jaccard) nas florestas remanescentes degradadas (Tabela 2).  

 

Tabela 2: Diversidade beta dentro dos tipos florestais calculada com o Índice de Jaccard e Sorensen. FC: 

Floresta remanescente conservada, FD: Floresta remanescente degradada, FSeuc: Floresta secundária 

regenerando sob plantios de eucalipto e FSpas: Floresta secundária regenerando sob pastos. 

Índice de 
dissimilaridade 

Abundância  
Beta 

diversidade 

FC FD FSeuc FSpas 

Média 

Jaccard 

Com  
Taxonômica 0,96 0,95 0,94 0,93 

Funcional 0,37 0,49 0,42 0,38 

Sem  
Taxonômica 0,93 0,92 0,90 0,89 

Funcional 0,70 0,70 0,67 0,67 

Sorensen 

Com  
Taxonômica 0,93 0,91 0,90 0,88 

Funcional 0,23 0,33 0,27 0,24 

Sem  
Taxonômica 0,88 0,87 0,83 0,81 

Funcional 0,54 0,54 0,51 0,50 

 

3.4. Discussão 

A diversidade de comunidades florestais é moldada por diversos fatores que agem 

simultaneamente, incluindo distúrbios naturais e antrópicos, heterogeneidade abiótica, fatores de 

nicho determinísticos e estocasticidade. Porém, a forma como esses fatores afetam as 

diversidades taxonômica e funcional pode ser diferente, especialmente em paisagens altamente 

modificadas pelo homem, onde florestas secundárias se regeneram após diferentes usos 

antrópicos e, tanto florestas remanescentes como secundárias, são circundadas por matrizes 

heterogêneas e dinâmicas, que exercem diferentes níveis de distúrbio. Nossos resultados 

demonstram que esses processos, naturais e antrópicos, devem estar ocorrendo de forma 

generalizada nas paisagens estudadas, afetando diferentes tipos florestais de formas similares.  

As florestas conservadas em nosso estudo formaram o tipo florestal com menor riqueza 

taxonômica e funcional em comparação às florestas secundárias, confirmando uma de nossas 

hipóteses. Arroyo-Rodríguez et al. (2013) e Farah et al. (2017), entre outros, também 

encontraram maior riqueza taxonômica em áreas mais perturbadas, o que pode ser explicado pela 
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hipótese da ″divergência de paisagem″, a qual postula que diferentes regimes de distúrbio entre 

fragmentos florestais podem promover a diferenciação composicional de comunidades arbóreas 

nesses ambientes (Laurance et al. 2007, Tscharntke et al. 2012, Arroyo-Rodríguez et al. 2013a, 

Farah et al. 2017). Essa diferenciação composicional determina comunidades com espécies e 

funções diferentes, que são resultantes de fatores como estágio sucessional, memória ecológica 

do sítio, conectividade da paisagem, qualidade dos fragmentos no entorno e resistência a 

distúrbios. Diferentemente dos outros tipos florestais avaliados nesse estudo, as parcelas de 

floresta conservada são ambientes mais estáveis, inseridas em fragmentos grandes que também 

estão sob maior proteção. Já as florestas remanescentes degradadas e secundárias são ambientes 

dinâmicos com históricos diferentes, inseridos em paisagens dominadas por atividades agrícolas, 

principalmente pastagens e plantios de cana-de-açúcar, que podem causar diferentes distúrbios 

(por exemplo, fogo, pastoreio e deriva de herbicida). Além disso, são florestas com diferentes 

idades e com processos de sucessão iniciados sob diferentes legados antrópicos (pastagens de 

diferentes manejos e plantios com diferentes densidades de eucaliptos), que propiciaram uma 

maior riqueza taxonômica e funcional em comparação as florestas conservadas. Em relação à 

diversidade beta, os tipos florestais apresentaram alta diversidade beta taxonômica, mas baixa 

funcional. A floresta conservada foi mais similar à floresta degradada e mais dissimilar às florestas 

secundárias, confirmando nossa hipótese.  

É importante ressaltar que as florestas degradadas nesse estudo são as possíveis fontes 

de biodiversidade e funções para as florestas secundárias mais jovens, pois diferente das florestas 

conservadas, estão localizadas próximas às florestas secundárias e estão submetidas a distúrbios 

naturais e antrópicos similares. Apesar de compartilharem com as florestas conservadas 40% de 

espécies e 56% de funções, as florestas degradadas podem apresentar um déficit de 

biodiversidade e funções que talvez impeça que as florestas secundárias alcancem as mesmas 

características das florestas conservadas. A menor diversidade beta funcional entre os tipos 

florestais indica que as florestas estudadas apresentam uma alta redundância funcional entre as 

espécies abundantes (para os atributos funcionais estudados). Esse mesmo padrão também é 

observado quando avaliamos a diversidade beta dentro das comunidades de cada tipo florestal. 

Quando avaliamos a diversidade beta dentro dos tipos florestais, também encontramos 

uma diversidade beta taxonômica maior que a funcional, para os dois índices usados, sendo que 

apenas a floresta conservada não confirmou nossa hipótese, pois esperávamos que esse tipo 

florestal apresentasse uma baixa diversidade beta taxonômica e uma alta diversidade beta 

funcional. As espécies abundantes apresentaram papel de destaque nos resultados, sendo as 

principais responsáveis pelos padrões de diversidade beta nas comunidades. Quando a 
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abundância foi considerada, a diversidade beta taxonômica entre as comunidades aumentou e a 

funcional diminuiu, indicando que cada comunidade apresenta uma combinação de espécies 

abundantes diferentes, sendo essas mesmas espécies similares funcionalmente (Figura 6).  

 

 

Figura 6. Nessa figura exemplificamos uma das características evidenciadas em nossas análises de 

dissimilaridade, um exemplo com três comunidades que apresentam espécies abundantes diferentes 

(formas geométricas circuladas em vermelho) com atributos funcionais similares (cor azul). 

 

A maioria das pesquisas já realizadas sobre diversidade taxonômica e funcional não 

estudou a diversidade beta ou não avaliou conjuntamente esses duas dimensões da diversidade 

(Condit et al. 2000, Clavel et al. 2011, Karp et al. 2012, López-Martínez et al. 2013, Solar et al. 

2015, Morandeira and Kandus 2017). Esses estudos, em geral, buscaram compreender como as 

diversidades mudam ao longo da sucessão florestal ou são afetadas por fatores como tipo e 

características do solo, distúrbios e escala espacial. Os poucos estudos que avaliaram as duas 

dimensões juntas também buscaram compreender os fatores que as afetam, sendo a maioria 

conduzido em florestas diferentes das nossas, como por exemplo, florestas temperadas, urbanas e 

úmidas (Flynn et al. 2009, Sonnier et al. 2014, Réjou-Méchain et al. 2014, Yang et al. 2017). De 

fato, Mori et al. (2018) alertam para a escassez de pesquisas voltadas para a diversidade beta e 

enfatizam a necessidade de mais estudos nesse sentido, pois essa dimensão da diversidade pode 

trazer informações importantes a respeito da multifuncionalidade dos ecossistemas, sendo a 

sustentação de múltiplas funções na paisagem dependente, muitas vezes, de conjuntos diferentes 

de espécies distribuídas nos diferentes habitats de uma paisagem (Manning et al. 2018).  

Encontramos na literatura um único estudo que usou uma abordagem parecida com a 

nossa em florestas tropicais (Sfair et al. 2016), no qual foi avaliada a diversidade beta taxonômica 

e funcional em fragmentos pequenos e em parcelas de borda e interior de fragmentos grandes na 

Mata Atlântica do nordeste do Brasil, obtendo-se como resultado uma diversidade beta 
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taxonômica significativamente mais alta nos fragmentos pequenos e nas bordas dos fragmentos 

maiores. Em nossas análises todos os tipos florestais apresentaram alta diversidade beta 

taxonômica entre parcelas, sendo a diversidade beta das florestas conservadas sutilmente maior. 

Já em relação ao aspecto funcional, Sfair et al. (2016) encontraram que as parcelas de fragmentos 

e bordas apresentaram maior diversidade beta e, embora nosso estudo não tenha feito uma 

análise de significância, a maioria das nossas parcelas de florestas secundárias também 

apresentaram maior diversidade beta funcional em comparação com as florestas conservadas. Em 

relação ao efeito da abundância, Sfair et al. (2016) encontraram um efeito diferente do nosso 

quando a abundância foi considerada, a abundância diminuiu a diversidade beta taxonômica e 

aumentou a funcional. Esses padrões podem ser diferentes porque Sfair et al. (2016) realizaram o 

estudo em um clima mais úmido (precipitação anual ~2000mm e período seco de três meses) e 

com parcelas circundadas por uma matriz mais homogênea, composta apenas por cana-de-açúcar, 

os quais, como veremos a seguir, são fatores que podem interferir nas diversidades. 

Réjou-Méchain et al. (2014), por exemplo, avaliaram florestas e atributos funcionais 

parecidos com os nossos na África, em uma região com menor período de seca (três meses) e 

descobriram que a diversidade beta diminui continuamente durante a sucessão florestal (com 

padrões diferentes para diversidade taxonômica e funcional) e que essas trajetórias são afetadas 

pelo tipo de solo (argiloso ou arenoso), especialmente nos primeiros estágios da sucessão. Yang 

et al. (2017) avaliaram o efeito do uso da terra na diversidade de uma área urbana da China e 

encontraram que o legado do uso do solo (tipo e frequência) levam a divergências significativas 

nas diversidades beta taxonômica e funcional, além disso, também encontraram uma maior 

diversidade taxonômica que funcional. Laliberté and Legendre (2010) realizando uma meta-

análise em diferentes biomas ao redor do mundo, demonstraram que a intensificação do uso do 

solo pode diminuir a redundância funcional das florestas. Arroyo-Rodríguez et al. (2013) e 

Rocha-Santos et al. (2017) demonstraram que as paisagens com maior nível de desmatamento 

apresentaram maior diferenciação florística entre os fragmentos. Adicionalmente, Rocha-Santos 

et al. (2017) também constataram que o aumento no desmatamento afeta negativamente alguns 

atributos funcionais (tolerância à sombra, dispersão por animais e tamanho de semente). 

Essas pesquisas anteriores indicam potenciais processos influentes das características das 

nossas comunidades. A alta diversidade beta taxonômica sugere que nas paisagens estudadas 

ocorre o processo de heterogeneização biótica, o que pode ser explicado pela diversidade de 

estágios sucessionais, tipos de solo, frequência, tipo e magnitude de distúrbios e diferentes níveis 

de isolamento das florestas em relação às fontes de sementes. As florestas conservadas são áreas 

mais velhas e, apesar de protegidas contra distúrbios, estão mais distantes na paisagem, o que 
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pode ter promovido uma maior diverdidade beta taxonômica. As florestas remanescentes 

degradadas são próximas das florestas secundárias, porém menos protegidas e, portanto, expostas 

a maiores níveis de distúrbios, os quais possivelmente determinaram comunidades com espécies e 

funções de florestas conservadas (adquiridas com o tempo) e florestas secundárias. Já as florestas 

secundárias estão em processo de sucessão e, apesar de apresentarem a menor diversidade beta 

entre os tipos florestais, apresentaram valores altos que podem ser explicados pelo legado 

antrópico (usos prévios diferentes), heterogeneidade de condições biofísicas do sítio de 

regeneração e, novamente, pela frequência e intensidade de distúrbios. Em relação à diversidade 

beta funcional, apesar de todas as florestas apresentarem um baixo valor para as espécies 

abundantes, não podemos afirmar que está ocorrendo um processo de homogeneização, pois as 

florestas conservadas - que consideramos como ecossistema de referência - também exibiram 

uma baixa diversidade beta funcional, indicando que a fitofisionomia estudada nessa paisagem 

pode apresentar alta redundância funcional de espécies abundantes. Apesar disso, quando 

desconsideramos as abundâncias, todos os tipos florestais apresentaram alta diversidade beta, 

indicando que, apesar dos distúrbios antrópicos, as florestas dessa paisagem ainda retêm alta 

riqueza de espécies e funções. 

A dominância de espécies e funções pode ser primeiramente determinada pelo clima, 

tipo de solo, declividade e uso prévio da área, que serão filtros importantes no estabelecimento 

inicial, determinando quais espécies e funções vão se estabelecer e persistir. A importância desses 

filtros para nossas áreas foi comprovada no capítulo 2, onde constamos que esses fatores afetam 

a média ponderada da comunidade para área foliar e área foliar específica. Além disso, no 

capítulo 2 também constatamos que as configurações da paisagem afetam a riqueza funcional das 

áreas. Portanto, é possível que as configurações da paisagem também tenham contribuído para a 

dominância de algumas espécies e funções. Paisagens muito perturbadas e fragmentadas 

apresentam condições mais propícias para aglomeração de espécies e funções parecidas, pois 

nessas paisagens o processo de dispersão de sementes é limitado ou até interrompido, fazendo 

com que a chuva de sementes seja dominada por poucas espécies vizinhas (Melo et al. 2007, 

González-Zamora et al. 2014). Tanto a dominância quanto as espécies menos abundantes são 

características importantes para a diversidade, pois a primeira é essencial nas funções do 

ecossistema e a segunda pode ser crítica para a manutenção e resiliência dessas funções (Lohbeck 

et al. 2016), sendo, portanto, informações relevantes para os estudos focados na conservação dos 

ecossistemas florestais. 
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3.5. Conclusões e implicações práticas 

A diversidade beta taxonômica e funcional é um importante aspecto da biodiversidade, 

especialmente para a manutenção da multifuncionalidade nas paisagens. Apesar disso, ainda 

existem poucos estudos que abordam essas duas dimensões conjuntamente. Nossos resultados 

contribuem para uma melhor compreensão do perfil dessas diversidades em paisagens altamente 

modificadas pelo homem e, adicionalmente, demonstram que florestas remanescentes degradadas 

e secundárias têm grande potencial como repositório da biodiversidade e possível provedor de 

serviços ecossistêmicos. Além disso, mostramos que essas dimensões da diversidade apresentam 

padrões distintos e respondem de formas diferentes quando a abundância das espécies é 

considerada, podendo ser dependentes de fatores como características abióticas do sítio, 

configurações da paisagem, uso agrícola prévio da área em regeneração e de seu entorno.  

A perda de espécies e funções em florestas tropicais é uma realidade preocupante que 

pode se agravar nos próximos anos com a continuidade da expansão da fronteira agrícola e 

intensificação do uso do solo. Além disso, os efeitos das mudanças climáticas já afetam 

negativamente diversos ecossistemas naturais e também podem causar perdas imensuráveis às 

florestas tropicais. Somente com uma melhor compreensão de como a biodiversidade e as 

funções ecossistêmicas se reorganizam durante o processo de transformação antrópica de 

paisagens florestais tropicais é que conseguiremos mitigar esse processo, sendo o sucesso das 

estratégias de restauração e conservação dependentes do entendimento de como as diferentes 

dimensões da biodiversidade se comportam em paisagens altamente modificadas pelo homem.   
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4. CONSIDERAÇÕES FINAIS 

Restauradores de florestas têm usado historicamente a observação dos processos 

naturais para definir estratégias de restauração, objetivando, dessa forma, alcançar níveis similares 

de estrutura e funcionalidade de ecossistemas de referência (e.g., florestas maduras). Portanto, o 

planejamento e o sucesso das iniciativas de restauração e conservação florestal dependem de uma 

compreensão mais abrangente dos condutores da sucessão secundária e dos fatores que podem 

afetar (positivamente ou negativamente) suas trajetórias. Nesse contexto, a ecologia funcional 

aparece como abordagem fundamental, pois são os trade-offs entre os atributos funcionais das 

plantas, que conduzem os processos de sucessão secundária e determinam se, e como, uma 

floresta irá se estabelecer e se desenvolver. Além disso, são essas características que respondem 

aos fatores abióticos e bióticos que afetam a dinâmica florestal e, portanto, devem ser 

consideradas em metodologias que visam prever os impactos de eventos extremos como as 

mudanças climáticas.  

Em nosso primeiro capítulo demonstramos que, além do tempo e das condições 

abióticas naturais do sítio (teor de argila do solo e declividade), fatores antrópicos podem afetar a 

composição funcional de florestas secundárias. Esses resultados podem auxiliar tanto na previsão 

de possíveis impactos quanto nos projetos de restauração ecológica, atuando em diferentes 

frentes:  

1) Auxiliar na escolha das espécies para uso em plantios de mudas: a constatação de que 

a declividade e o teor de argila são importantes na sucessão de florestas secas permitirá que os 

restauradores façam escolhas melhores (e.g., escolher espécies com área foliar específica menor 

para ocupar áreas com solos mais argilosos), o que possivelmente pode garantir um maior 

sucesso no estabelecimento e no crescimento das mudas no início do plantio; 

2) Auxiliar no planejamento de estratégias de enriquecimento:  a área basal de eucaliptos 

demonstrou ter um feito seletivo nos atributos funcionais, portanto, em situações em que 

florestas secundárias regeneraram sob o dossel de eucaliptos são escolhidas como áreas destinada 

a restauração e preservação, é possível enriquecer o sub-bosque dessas floreasta com espécies 

mais adaptadas (e.g., espécies com área foliar maior) e assim aumentar a diversidade da área, algo 

que nem sempre ocorre naturalmente;  

3) Auxiliar na escolha de áreas para restaurar ou na escolha de métodos de proteção para 

as áreas em restauração: nossos resultados demonstraram que a riqueza funcional é afetada 

negativamente pela proximidade de plantações de cana-de-açúcar, o que pode auxiliar os 

restauradores na escolha das áreas que serão destinadas à restauração (e.g., longe de canaviais) ou 
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na escolha de estratégias para proteger essas áreas dos possíveis impactos da cana-de-açúcar (e.g., 

fogo); 

4) Auxiliar no planejamento da restauração da paisagem: conforme constatamos um 

aumento da cobertura florestal no entorno das áreas em regeneração afetou a composição 

funcional dessas áreas, levando-as a apresentar área foliar e riqueza funcional maiores, duas 

características esperadas para áreas mais velhas de florestas secas. Com esse conhecimento, os 

restauradores poderiam, por exemplo, escolher áreas na paisagem que possam contribuir para 

esse adiantamento no processo de sucessão secundária. 

No segundo capítulo constatamos que as florestas secundárias, mesmo tendo diferentes 

históricos de degradação, apresentaram uma alta diversidade beta, taxonômica e funcional (sem 

abundância). As florestas remanescentes degradadas apresentaram, inclusive, maior riqueza 

taxonômica e funcional que florestas conservadas, indicando que essas áreas, mesmo em 

processo de regeneração e sob distúrbios antrópicos recorrentes, são reservatórios de alta 

biodiversidade. Conforme argumentamos anteriormente, o entendimento da ecologia funcional 

de florestas secundárias permite que os restauradores desenvolvam métodos de restauração mais 

eficientes, o mesmo deve acontecer para o manejo de áreas em sucessão e/ou degradadas. Essas 

áreas devem ser protegidas, não somente pelo potencial como repositório de biodiversidade, mas 

também por garantirem a multifuncionalidade e, portanto, a provisão de serviços ecossistêmicos 

na paisagem (Chazdon et al. 2016). 

Nosso estudo teve um grande esforço amostral e gerou informações importantes para 

uma melhor compreensão de ecologia funcional de florestas secundárias. Porém, muitas 

abordagens não puderam ser exploradas, por limitações metodológicas, de tempo e recursos 

financeiros. Questões essas, que merecem ser mencionadas devido a sua importância para futuras 

pesquisas. Em nosso estudo, a composição funcional foi estudada a partir do valor médio por 

espécies, sendo uma abordagem escolhida devido ao elevado número de espécies e às limitações 

citada anteriormente. Apesar de ser uma metodologia bastante utilizada (Funk et al., 2017), 

estudos recentes demonstram que as variações intraespecíficas também são importantes para as 

questões abordadas na tese. Siefert et al. (2015), por exemplo, mostrou em uma meta-análise, que 

a extensão relativa da variação intraespecífica diminuiu com o aumento da riqueza de espécies e 

da extensão espacial, sendo responsável por 25% da variação total das características dentro das 

comunidades e 32% da variação entre as comunidades, em média. Essa variabilidade em 

populações naturais pode, por exemplo, impactar as interações competitivas e, 

consequentemente, a composição da comunidade, além de influenciar diversos processos 

ecológicos (Funk et al. 2017). Já a plasticidade dos atributos foliares – estudados por nós -  tem 
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sido associada à produtividade e ao crescimento em resposta à disponibilidade de nitrogênio, 

temperatura e disponibilidade de água (da Silveira Pontes et al. 2010, Gross et al. 2015). Também 

não conseguimos explorar uma maior quantidade de atributos funcionais (embora fosse nossa 

intenção), algo que tornaria mais robusto o cálculo dos índices de diversidade, além de permitir 

uma compreensão melhor das estratégias de sobrevivência das plantas sob diferentes condições 

ambientais. Dentro de uma comunidade, as plantas podem diferir em características hidráulicas 

para evitar ou tolerar a seca ao longo de um gradiente de disponibilidade de água, o que evitaria, 

por exemplo, a concorrência entre elas (Silvertown et al. 2015). 

Outra abordagem que não foi possível explorar é em relação aos efeitos da escala da 

paisagem nas análises do segundo capítulo. Em nosso estudo desconsideramos esse efeito, mas 

segundo a hipótese da ″divergência da paisagem″, a homogeneização biótica pode ocorrer na 

escala da paisagem, enquanto a heterogeneização biótica entre as paisagens. Nosso estudo foi 

delineado a partir do estudo realizado por Ferraz et al. (2014) que escolheram seis paisagens 

focais para avaliar o incremento de cobertura florestal. Esse incremento ocorreu sob diferentes 

usos prévios para cada paisagem, sendo que nas paisagens do Norte houve maior regeneração 

sob plantios de eucaliptos, enquanto que nas paisagens do Sul, predominaram áreas que 

regeneraram sob pastagens. Tal configuração, e a necessidade de encontrar áreas com extensão 

adequada ao nosso tamanho amostral, impediu que tivéssemos uma melhor distribuição dos tipos 

florestais estudados no capítulo 2, impedindo análises em escalas menores, que poderiam 

demonstrar padrões diferentes dos encontrados. Devido a esse delineamento também não 

conseguimos controlar a alta dependência espacial de algumas parcelas, pois muitas das áreas 

regeneraram no mesmo fragmento. 

Essas abordagens não puderam ser exploradas por nós, mas certamente podem 

contribuir para refinar a compreensão dos resultados evidenciados aqui, sendo questões 

importantes para serem incluídas em pesquisas futuras. 

Para finalizar, esperamos que nossos resultados possam contribuir para que o 

planejamento de futuras restaurações considere em suas estratégias os aspectos naturais e 

antrópicos que afetam a composição funcional, tanto no sítio a ser restaurado quanto na 

paisagem em que ele está inserido.  
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APÊNDICE A. Hipóteses para todas as variáveis avaliadas no capítulo 2.  

Variáveis temporais, locais e de 

paisagem 
Área foliar 

Área foliar 

específica 

Espessura 

foliar 

Conteúdo de matéria 

seca da folha 

Densidade 

da madeira 

Riqueza 

funcional 

Equabilidade 

funcional 

Divergência 

funcional 

Idade + + - - - + + + 

Área basal de eucaliptos + + - - - - + - 

Soma de bases + + - - - + + + 

Argila + + - - - + + + 

Declividade - - + + + - - - 

Distância da borda + + - - - + + + 

Uso no entorno mais próximo (cana) - - + + + - - - 

Distância de curso d’ água - - + + + - - - 

Cobertura florestal média + + - - - + + + 

Difrença da cobertura florestal + + - - - + + + 

Cobertura florestal média x uso no 

entorno mais próximo (cana) 
+ + - - - + + + 

Idade x  uso no entorno mais 

próximo  (cana) 
- - + + + - - - 
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APÊNDICE B. Características das parcelas levantadas. 

Tipo florestal  e códigos  № espécies Latitude Longitude 

Florestas remanescentes conservadas 674 − − 

FC1 131 -22.1381 -47.84758 

FC2 76 -22.9236 -47.66172 

FC3 135 -21.9614 -47.89511 

FC4 158 -22.4405 -48.11437 

FC5 97 -22.7839 -47.8224 

FC6 77 -22.3776 -47.32119 

Florestas remanescentes degradadas 1057 − − 

FD1 107 -22.2164 -47.59866 

FD2 108 -22.2407 -47.59765 

FD3 123 -22.279 -47.6197 

FD4 109 -22.3007 -47.60381 

FD5 108 -22.3444 -47.58218 

FD6 81 -22.3326 -47.56472 

FD7 117 -22.4815 -47.70387 

FD8 90 -22.4848 -47.68842 

FD9 120 -22.5765 -47.73684 

FD10 94 -22.5934 -47.76221 

Florestas secundárias regenerando sob pastos abandonados    

FSpas12* 87 -22.2369 -47.594 

FSpasC18* 67 -22.2186 -47.5952 

FSpasC19* 105 -22.2153 -47.59372 

FSpasC20* 123 -22.215 -47.592 

FpasC22 138 -22.219 -47.59387 

FSpas48* 55 -22.3405 -47.57768 

FSpasC49* 90 -22.3408 -47.57625 

FSpas53 90 -22.342 -47.57338 

FSpas54* 125 -22.342 -47.5741 

FSpas56* 105 -22.339 -47.57297 

FSpasC62 85 -22.3437 -47.57464 

FSpasC63 89 -22.3431 -47.57696 

FSpas64* 93 -22.346 -47.5749 

FSEpas71* 115 -22.3318 -47.56281 

FSpas85* 111 -22.3539 -47.56223 

FSpas87* 96 -22.3574 -47.56465 

FSpas205* 208 -22.3408 -47.54783 

FSpas206* 167 -22.3301 -47.55704 

FSpas207* 130 -22.2889 -47.62301 

Florestas secundárias regenerando sob plantios de eucalipto abandonados 2183 − − 

FSeuc31 113 -22.2931 -47.59562 

*parcelas usadas no Capítulo 3 
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Tipo florestal  e códigos  № espécies Latitude Longitude 

FSeuc 32 80 -22.2928 -47.59627 

FSeuc 33* 111 -22.2922 -47.59663 

FSeuc 46* 58 -22.3398 -47.57689 

FSpas52* 133 -22.3413 -47.57203 

FSeuc 58* 111 -22.3447 -47.58 

FSeuc 70* 142 -22.332 -47.56129 

FSeuc73* 188 -22.3338 -47.56055 

FSeuc 78* 82 -22.3438 -47.57039 

FSeuc83* 87 -22.3525 -47.56369 

FSeuc84* 100 -22.3552 -47.55906 

FSeuc88 115 -22.3567 -47.56466 

FSeuc 89* 115 -22.3577 -47.56364 

FSeuc90* 75 -22.3573 -47.56313 

FSeuc 134* 70 -22.605 -47.73213 

FSeuc 150* 145 -22.329 -47.5495 

FSeuc 154* 76 -22.3604 -47.55781 

FSeuc 156* 70 -22.2976 -47.59957 

FSeuc 163 89 -22.509 -47.6966 

FSeuc 201* 86 -22.6071 -47.71289 

FSeuc 202* 105 -22.5087 -47.69393 

FSeuc 203 121 -22.6079 -47.72531 

FSeuc 208* 103 -22.5956 -47.7217 

*parcelas usadas no Capítulo 3 
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APÊNDICE C. Lista de espécies coletadas. Indet: espécie que não foi possível determinar a 
espécie, Natur: espécies naturalizadas, FC: Florestas remanescentes conservadas, FD: Florestas 
remanescentes degradadas, FSeuc: Floresta secundárias regenerando sob plantio de eucaliptos e 
FSpas: Floresta secundária regenerando sob pastos. Ex. Reg: exótica regional. 

Família e espécies 
Número de indivíduos 

Total  Origem 
FC FD FSeuc FSpas 

Anacardiaceae 9 17 25 152 203 
 Astronium graveolens Jacq. 5 17 5 2 29 Nativa 

Lithraea molleoides (Vell.) Engl. 
  

7 59 66 Nativa 

Mangifera indica L 
  

1 11 12 Exótica 

Myracrodruon urundeuva Allemão 
  

1 69 70 Nativa 

Tapirira guianensis Aubl. 1 
 

11 11 23 Nativa 

Tapirira obtusa (Benth.) J.D.Mitch. 3 
   

3 Nativa 

Annonaceae 4 7 
 

9 20 
 Annona cacans Warm. 

 
2 

  
2 Nativa 

Annona sylvatica A.St.-Hil. 
 

3 
 

9 12 Nativa 

Duguetia lanceolata A.St.-Hil. 
 

2 
  

2 Nativa 

Xylopia brasiliensis Spreng. 4 
   

4 Nativa 

Apocynaceae 
      

 

16 66 6 9 97  

Aspidosperma cylindrocarpon Müll.Arg. 2 2 2 9 15 Nativa 

Aspidosperma polyneuron Müll.Arg. 5 53 
  

58 Nativa 

Aspidosperma ramiflorum Müll.Arg. 9 11 
  

20 Nativa 

Tabernaemontana catharinensis A.DC. 
  

4 
 

4 Nativa 

Aquifoliaceae 4 
   

4 
 Ilex paraguariensis A.St.-Hil. 1 

   
1 Nativa 

Ilex sp. 1 3 
   

3 Indet 

Araliaceae 
  

1 3 4 
 Dendropanax cuneatus (DC.) Decne. & Planch. 

  
1 3 4 Nativa 

Arecaceae 26 7 9 11 53 
 Syagrus romanzoffiana (Cham.) Glassman 26 7 9 11 53 Nativa 

Asteraceae 1 4 63 60 128 
 Moquiniastrum polymorphum (Less.) G. Sancho 

 
1 63 60 124 Nativa 

Vernonanthura divaricata (Spreng.) H.Rob. 1 3 
  

4 Nativa 

Bignoniaceae 1 3 52 64 120 
 Handroanthus cf. impetiginosus (Mart. ex DC.) Mattos 1 

   
1 Nativa 

Handroanthus heptaphyllus (Vell.) Mattos 
  

4 4 8 Nativa 

Handroanthus ochraceus (Cham.) Mattos 
 

1 4 59 64 Nativa 

Jacaranda macrantha Cham. 
  

1 1 2 Ex. Reg 

Jacaranda sp. 1  
 

1 
  

1 Indet 

Tecoma stans (L.) Juss. ex Kunth 
  

43 
 

43 Exótica 

Zeyheria tuberculosa (Vell.) Bureau ex Verl. 
 

1 
  

1 Nativa 

Boraginaceae 3 1 11 24 39 
 Cordia americana (L.) Gottschling & J.S.Mill. 1 

 
3 10 14 Nativa 

Cordia ecalyculata Vell. 2 
  

1 3 Nativa 

Cordia sellowiana Cham. 
  

1 
 

1 Nativa 

Cordia superba Cham. 
   

2 2 Nativa 

Cordia trichotoma (Vell.) Arráb. ex Steud. 
 

1 7 11 19 Nativa 
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Cannabaceae 1 
 

5 25 31 
 Celtis cf. iguanaea (Jacq.) Sarg. 

  
5 21 26 Nativa 

Celtis ehrenbergiana (Klotzsch) Liebm. 1 
   

1 Nativa 

Celtis sp. 1 
   

1 1 Indet 

Celtis spp. 
   

2 2 Indet 

Trema micrantha (L.) Blume 
   

1 1 Nativa 

Cardiopteridaceae 1 1 
  

2 
 Citronella paniculata (Mart.) R.A.Howard 1 1 

  
2 Nativa 

Caricaceae 
 

4 
  

4 
 Jacaratia spinosa (Aubl.) A.DC. 

 
4 

  
4 Nativa 

Celastraceae 5 6 
 

5 16 
 Maytenus gonoclada Mart. 5 6 

 
3 14 Nativa 

Monteverdia aquifolia (Mart.) Biral  
   

2 2 Nativa 

Combretaceae 
 

3 1 1 5 
 Terminalia glabrescens Mart. 

  
1 

 
1 Nativa 

Terminalia triflora (Griseb.) Lillo 
 

3 
 

1 4 Nativa 

Cunoniaceae 1 
   

1 
 Lamanonia ternata Vell. 1 

   
1 Nativa 

Cupressaceae 
  

2 
 

2 
 Cupressus spp. 

  
2 

 
2 Exótica 

Ebenaceae 
  

1 21 22 
 Diospyros inconstans Jacq. 

  
1 21 22 Nativa 

Elaeocarpaceae 3 
   

3 
 Sloanea lasiocoma K.Schum. 3 

   
3 Nativa 

Erythroxylaceae 
  

1 2 3 
 Erythroxylum deciduum A.St.-Hil. 

  
1 

 
1 Nativa 

Erythroxylum pelleterianum A.St.-Hil. 
   

2 2 Nativa 

Euphorbiaceae 73 84 95 154 406 
 Actinostemon concepcionis (Chodat & Hassl.) Hochr. 29 7 2 

 
38 Nativa 

Actinostemon concolor (Spreng.) Müll.Arg. 10 10 
  

20 Nativa 

Actinostemon sp. 1 8 1 
  

9 Indet 

Alchornea glandulosa Poepp. & Endl. 
 

3 34 14 51 Nativa 

Alchornea triplinervia (Spreng.) Müll.Arg. 1 
   

1 Nativa 

Croton floribundus Spreng. 4 39 35 80 158 Nativa 

Croton piptocalyx Müll.Arg. 
 

10 
 

2 12 Nativa 

Croton urucurana Baill. 
   

24 24 Nativa 

Euphorbiaceae 1 
 

1 
  

1 Indet 

Euphorbiaceae 2 
  

3 
 

3 Indet 

Euphorbiaceae 4 
   

3 3 Indet 

Gymnanthes klotzschiana Müll.Arg. 18 12 3 
 

33 Nativa 

Gymnanthes nervosa Müll.Arg. 3 
   

3 Nativa 

Ricinus communis L. 
 

1 
  

1 Exótica 

Sapium glandulosum (L.) Morong 
   

1 1 Nativa 

Sebastiania brasiliensis Spreng. 
  

18 30 48 Nativa 
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Família e espécies FC FD FSeuc FSpas Total  Origem 

Euphorbiaceae   1 15 22 6 44 
 Euphorbiaceae 3 

 
15 22 6 43 Indet 

Maprounea guianensis Aubl. 1 
   

1 Nativa 

Fabaceae 27 218 496 574 1315 
 Albizia niopoides (Spruce ex Benth.) Burkart 

  
3 5 8 Nativa 

Andira fraxinifolia Benth. 
 

1 22 8 31 Nativa 

Bauhinia forficata Link 
 

8 31 1 40 Nativa 

Bauhinia longifolia (Bong.) Steud. 
 

1 
 

7 8 Nativa 

Bauhinia sp. 1 
 

1 
  

1 Indet 

Calliandra tweedii Benth. 
 

3 5 4 12 Nativa 

Cassia ferruginea (Schrad.) Schrad. ex DC. 4 1 1 
 

6 Nativa 

Centrolobium tomentosum Guillem. ex Benth. 7 52 5 16 80 Nativa 

Copaifera langsdorffii Desf. 2 5 7 61 75 Nativa 

Cyclolobium brasiliense Benth. 
  

1 
 

1 Nativa 

Dahlstedtia muehlbergiana (Hassl.) M.J.Silva & A.M.G. Azevedo 
 

9 9 57 75 Nativa 

Dalbergia frutescens (Vell.) Britton 
 

1 
  

1 Nativa 

Dalbergia villosa (Benth.) Benth. 
 

6 
  

6 Nativa 

Enterolobium contortisiliquum (Vell.) Morong 
 

2 17 18 37 Nativa 

Fabaceae spp. 
 

1 
  

1 Indet 

Holocalyx balansae Micheli 4 22 
  

26 Nativa 

Hymenaea courbaril L. 1 
 

4 
 

5 Nativa 

Inga vera Willd. 1 11 
 

9 21 Nativa 

Leucaena leucocephala (Lam.) de Wit 
  

1 7 8 Exótica 

Leucochloron incuriale (Vell.) Barneby & J.W.Grimes 
  

1 
 

1 Nativa 

Lonchocarpus cultratus (Vell.) A.M.G.Azevedo & H.C.Lima 
 

6 38 44 88 Nativa 

Lonchocarpus spp.  
   

2 2 Indet 

Machaerium brasiliense Vogel 
 

6 21 45 72 Nativa 

Machaerium hirtum (Vell.) Stellfeld 
 

4 25 23 52 Nativa 

Machaerium nyctitans (Vell.) Benth. 1 8 30 78 117 Nativa 

Machaerium scleroxylon Tul. 
 

11 
 

1 12 Nativa 

Machaerium spp.  
 

6 
  

6 Indet 

Machaerium stipitatum Vogel 1 19 36 40 96 Nativa 

Machaerium villosum Vogel 1 5 34 54 94 Nativa 

Myroxylon peruiferum L.f. 
   

3 3 Nativa 

Ormosia spp. 
  

1 1 2 Indet 

Parapiptadenia rigida (Benth.) Brenan 
  

8 
 

8 Nativa 

Peltophorum dubium (Spreng.) Taub. 
 

3 13 6 22 Nativa 

Piptadenia gonoacantha (Mart.) J.F.Macbr. 2 3 157 
 

162 Nativa 

Platymiscium floribundum Vogel 
   

3 3 Nativa 

Platypodium elegans Vogel 
 

13 20 78 111 Nativa 

Pterogyne nitens Tul. 
  

3 
 

3 Nativa 

Senegalia polyphylla (DC.) Britton & Rose 2 2 3 2 9 Nativa 

Senna multijuga (Rich.) H.S.Irwin & Barneby 
 

1 
 

1 2 Nativa 
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Fabaceae       

Sesbania virgata (Cav.) Pers. 1 
   

1 Nativa 

Zollernia ilicifolia (Brongn.) Vogel 
 

7 
  

7 Nativa 

Indeterminada 1 
   

1 1 Indet 

Indeterminada 1 
   

1 1 Indet 

Indeterminada 2 
  

7 6 13 Indet 

Indeterminada 2 
  

7 6 13 Indet 

Indeterminada3 
 

1 
  

1 Indet 

Indeterminada 3 
 

1 
  

1 Indet 

Indeterminada 4 
 

2 
  

2 Indet 

Indeterminada 4 
 

2 
  

2 Indet 

Lacistemataceae 
  

1 
 

1 
 Lacistema hasslerianum Chodat 

  
1 

 
1 Nativa 

Lamiaceae 
 

3 6 1 10 
 Aegiphila integrifolia (Jacq.) Moldenke 

 
3 3 1 7 Nativa 

Vitex cf. megapotamica (Spreng.) Moldenke 
  

1 
 

1 Nativa 

Vitex megapotamica (Spreng.) Moldenke 
  

2 
 

2 Nativa 

Lauraceae 20 9 25 34 88 
 Cryptocarya cf. saligna Mez 1 

   
1 Nativa 

Endlicheria paniculata (Spreng.) J.F.Macbr. 
 

1 2 
 

3 Nativa 

Lauraceae 1 2 
   

2 Indet 

Lauraceae 2 1 
   

1 Indet 

Lauraceae 3 
   

1 1 Indet 

Lauraceae spp. 
  

1 1 2 Indet 

Nectandra lanceolata Nees 
   

8 8 Nativa 

Nectandra megapotamica (Spreng.) Mez 
 

2 6 5 13 Nativa 

Ocotea cf. odorifera (Vell.) Rohwer 3 
   

3 Nativa 

Ocotea corymbosa (Meisn.) Mez 1 
   

1 Nativa 

Ocotea indecora (Schott) Mez 8 
 

7 12 27 Nativa 

Ocotea odorifera (Vell.) Rohwer 1 
   

1 Nativa 

Ocotea puberula (Rich.) Nees 
 

5 4 6 15 Nativa 

Ocotea pulchella  (Nees & Mart.) Mez 
  

5 1 6 Nativa 

Ocotea velutina (Nees) Rohwer 4 1 
  

5 Nativa 

Lecythidaceae 9 12 2 14 37 
 Cariniana estrellensis (Raddi) Kuntze 6 5 2 14 27 Nativa 

Cariniana legalis (Mart.) Kuntze 3 7 
  

10 Nativa 

Lythraceae 
 

2 1 11 14 
 Lafoensia pacari A.St.-Hil. 

 
2 1 11 14 Nativa 

Malpighiaceae 
   

2 2 
 Byrsonima sp. 1 

   
2 2 Indet 

Malvaceae 4 22 85 268 379 
 Bastardiopsis densiflora (Hook. & Arn.) Hassl. 

 
1 

 
5 6 Nativa 

Ceiba speciosa (A.St.-Hil.) Ravenna 3 11 1 5 20 Nativa 

Guazuma ulmifolia Lam. 
 

2 38 73 113 Nativa 

Heliocarpus popayanensis Kunth 
 

1 
  

1 Nativa 
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Família e espécies FC FD FSeuc FSpas Total  Origem 

Luehea candicans Mart. & Zucc. 
  

29 152 181 Nativa 

Luehea divaricata Mart. & Zucc. 
 

5 
  

5 Nativa 

Luehea grandiflora Mart. & Zucc. 
  

5 22 27 Nativa 

Luehea paniculata Mart. & Zucc. 
  

7 2 9 Nativa 

Luehea spp. 
 

1 
  

1 Indet 

Malvaceae 1 
   

6 6 Indet 

Pseudobombax spp. 
  

1 1 2 Indet 

Pseudobombax grandiflorum (Cav.) A.Robyns 1 1 3 2 7 Nativa 

Pseudobombax longiflorum (Mart.) A.Robyns 
  

1 
 

1 Nativa 

Melastomataceae 2 
 

10 2 14 
 Miconia albicans (Sw.) Triana 

  
9 2 11 Nativa 

Miconia lepidota DC. 2 
   

2 Nativa 

Miconia sp. 1 
  

1 
 

1 Indet 

Meliaceae 46 76 179 245 546 
 Cabralea canjerana (Vell.) Mart. 2 2 4 1 9 Nativa 

Cedrela fissilis Vell. 1 2 15 5 23 Nativa 

Guarea guidonia (L.) Sleumer 
 

13 1 2 16 Nativa 

Guarea kunthiana A.Juss. 
  

4 
 

4 Nativa 

Guarea macrophylla Vahl 
 

2 96 43 141 Nativa 

Guarea spp. 
  

2 
 

2 Indet 

Melia azedarach L. 
   

4 4 Exótica 

Trichilia casaretti C.DC. 31 1 
  

32 Nativa 

Trichilia catigua A.Juss. 8 42 4 7 61 Nativa 

Trichilia cf. casaretti C.DC. 
 

1 
  

1 Nativa 

Trichilia cf. clausseni C.DC. 1 
   

1 Nativa 

Trichilia clausseni C.DC. 2 11 1 128 142 Nativa 

Trichilia elegans A.Juss. 
  

2 1 3 Nativa 

Trichilia pallida Sw. 1 1 49 54 105 Nativa 

Trichilia sp. 1 
 

1 1 
 

2 Indet 

Monimiaceae 
   

2 2 
 Mollinedia widgrenii A.DC. 

   
2 2 Nativa 

Moraceae 2 3 16 11 32 
 Ficus guaranitica Chodat 1 1 13 4 19 Nativa 

Ficus spp. 
   

1 1 Indet 

Maclura tinctoria (L.) D.Don ex Steud. 1 1 3 6 11 Nativa 

Sorocea bonplandii (Baill.) W.C.Burger et al. 
 

1 
  

1 Nativa 

Myrtaceae 72 89 193 286 640 
 Calyptranthes clusiifolia O.Berg 2 

   
2 Nativa 

Calyptranthes grandifolia O.Berg 3 
   

3 Nativa 

Calyptranthes sp. 1 1 
 

3 9 13 Indet 

Calyptranthes sp. 2 
 

1 
  

1 Indet 

Calyptranthes spp. 1 
   

1 Indet 

Campomanesia guazumifolia (Cambess.) O.Berg 
 

7 
  

7 Nativa 

Campomanesia xanthocarpa (Mart.) O.Berg 
 

8 2 14 24 Nativa 
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Eugenia cf. hiemalis Cambess. 1 
   

1 Nativa 

Eugenia dodonaeifolia Cambess. 2 3 
 

4 9 Nativa 

Eugenia florida DC. 1 3 106 65 175 Nativa 

Eugenia hiemalis Cambess. 
 

3 
  

3 Nativa 

Eugenia ligustrina (Sw.) Willd. 5 4 
  

9 Nativa 

Eugenia paracatuana O. Berg 
  

22 36 58 Nativa 

Eugenia pluriflora DC. 10 
 

2 
 

12 Nativa 

Eugenia pyriformis Cambess. 
  

1 38 39 Nativa 

Eugenia repanda O.Berg 
  

2 
 

2 Nativa 

Eugenia sp. 1 1 37 
  

38 Indet 

Eugenia sp. 2 
 

2 
  

2 Indet 

Eugenia sp. 3 2 
   

2 Indet 

Eugenia speciosa Cambess. 
   

4 4 Nativa 

Eugenia spp.  4 
   

4 Indet 

Myrcia hebepetala DC. 2 1 
  

3 Nativa 

Myrcia multiflora (Lam.) DC. 
 

1 15 6 22 Nativa 

Myrcia sp. 1 1 
   

1 Indet 

Myrcia sp. 4 1 
   

1 Indet 

Myrcia splendens (Sw.) DC. 3 3 2 10 18 Nativa 

Myrcia tomentosa (Aubl.) DC. 
 

2 14 1 17 Nativa 

Myrcia venulosa DC. 3 
   

3 Nativa 

Myrcianthes pungens (O.Berg) D.Legrand 
 

6 
 

1 7 Nativa 

Myrciaria floribunda (H.West ex Willd.) O.Berg 12 2 2 2 18 Nativa 

Myrciaria tenella (DC.) O.Berg 
 

1 
  

1 Nativa 

Myrtaceae 1 1 
   

1 Indet 

Myrtaceae 2 
 

1 
  

1 Indet 

Myrtaceae 3 
  

1 
 

1 Indet 

Myrtaceae 4 
  

1 
 

1 Indet 

Myrtaceae spp. 
 

1 
 

1 2 Indet 

Pimenta pseudocaryophyllus (Gomes) Landrum 13 
   

13 Nativa 

Plinia peruviana (Poir.) Govaerts 3 1 1 2 7 Nativa 

Psidium guajava L. 
  

19 74 93 Natur 

Psidium sartorianum (O.Berg) Nied. 
   

16 16 Nativa 

Psidium sp. 1 
 

2 
  

2 Indet 

Syzygium cumini (L.) Skeels 
   

1 1 Indet 

Syzygium sp. 1 
   

2 2 Indet 

Não classificadas 4 20 19 49 92 Indet 

646 
 

5 
  

5 Indet 

Nyctaginaceae 1 4 1 5 11 
 Guapira hirsuta (Choisy) Lundell 

 
1 

 
1 2 Nativa 

Guapira opposita (Vell.) Reitz 1 3 1 4 9 Nativa 

Ochnaceae 
  

1 2 3 
 Ouratea castaneifolia (DC.) Engl. 

  
1 2 3 Nativa 
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Oleaceae 
  

2 
 

2 
 Oleaceae 1 

  
2 

 
2 Indet 

Opiliaceae  2 
   

2 
 Agonandra excelsa Griseb. 2 

   
2 Nativa 

Peraceae 1 2 9 4 16 
 Pera glabrata (Schott) Poepp. ex Baill. 1 2 9 4 16 Nativa 

Phyllanthaceae 24 
 

3 
 

27 
 Margaritaria cf. nobilis L.f. 1 

   
1 Nativa 

Savia dictyocarpa Müll.Arg. 23 
 

3 
 

26 Nativa 

Phytolaccaceae 6 33 4 1 44 
 Gallesia integrifolia (Spreng.) Harms 6 33 4 

 
43 Nativa 

Seguieria langsdorffii Moq. 
   

1 1 Nativa 

Picramniaceae 
 

2 40 
 

42 
 Picramnia sellowii Planch. 

 
2 40 

 
42 Nativa 

Piperaceae 
 

7 
  

7 
 Piper amalago L. 

 
5 

  
5 Nativa 

Piper arboreum Aubl. 
 

2 
  

2 Nativa 

Polygalaceae 
   

1 1 
 Polygalaceae 1 

   
1 1 Indet 

Polygonaceae 10 5 5 9 29 
 Coccoloba cordata Cham. 1 2 1 2 6 Nativa 

Coccoloba mollis Casar. 1 
   

1 Nativa 

Ruprechtia laxiflora Meisn. 8 3 4 7 22 Nativa 

Primulaceae 2 4 27 15 48 
 Myrsine coriacea (Sw.) R.Br. ex Roem. & Schult. 

  
9 11 20 Nativa 

Myrsine umbellata Mart. 2 4 18 4 28 Nativa 

Proteaceae 8 2 1 7 18 
 Roupala montana Aubl. 8 2 1 7 18 Nativa 

Rhamnaceae 9 1 25 35 70 
 Colubrina glandulosa Perkins 9 

   
9 Nativa 

Rhamnidium elaeocarpum Reissek 
 

1 25 35 61 Nativa 

Rosaceae 
 

1 
 

1 2 
 Eriobotrya japonica (Thunb.) Lind 

   
1 1 Exótica 

Prunus myrtifolia (L.) Urb. 
 

1 
  

1 Nativa 

Rubiaceae 56 11 13 5 85 
 Alseis floribunda Schott 

 
3 

  
3 Nativa 

Amaioua intermedia Mart. ex Schult. & Schult.f. 35 
   

35 Nativa 

Chomelia bella (Standl.) Steyerm. 
  

1 
 

1 Nativa 

Chomelia pohliana Müll.Arg. 
   

1 1 Nativa 

Chomelia sp. 1 1 
 

3 
 

4 Indet 

Coutarea hexandra (Jacq.) K.Schum. 
 

5 7 2 14 Nativa 

Faramea latifolia (Cham. & Schltdl.) DC. 
  

2 
 

2 Nativa 

Ixora brevifolia Benth. 3 
   

3 Nativa 

Ixora cf. brevifolia Benth. 7 
   

7 Nativa 

Psychotria vellosiana Benth. 4 
   

4 Nativa 
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Rubiaceae 
Rudgea jasminoides (Cham.) Müll.Arg. 6 3 

 
2 11 Nativa 

Rutaceae 189 135 75 67 466 
 Balfourodendron riedelianum (Engl.) Engl. 

 
3 6 

 
9 Nativa 

Citrus spp. 
  

2 2 4 Exótica 

Conchocarpus pentandrus (A. St.-Hil.) Kallunki & Pirani 18 29 
  

47 Nativa 

Esenbeckia febrifuga (A.St.-Hil.) A. Juss. ex Mart. 
 

10 7 19 36 Nativa 

Esenbeckia grandiflora Mart. 1 
   

1 Nativa 

Esenbeckia leiocarpa Engl. 28 2 
  

30 Nativa 

Galipea jasminiflora (A.St.-Hil.) Engl. 69 24 
  

93 Nativa 

Metrodorea nigra A.St.-Hil. 62 60 
  

122 Nativa 

Rutaceae 1 
 

1 
  

1 Indet 

Zanthoxylum acuminatum (Sw.) Sw. 
 

1 
  

1 Nativa 

Zanthoxylum caribaeum Lam. 10 
 

1 
 

11 Nativa 

Zanthoxylum fagara (L.) Sarg. 
  

1 2 3 Nativa 

Zanthoxylum monogynum A.St.-Hil. 
 

1 39 10 50 Nativa 

Zanthoxylum petiolare A.St.-Hil. & Tul. 
  

1 3 4 Nativa 

Zanthoxylum rhoifolium Lam. 1 3 12 27 43 Nativa 

Zanthoxylum riedelianum Engl. 
 

1 6 3 10 Nativa 

Zanthoxylum spp.  
   

1 1 Indet 

Salicaceae 10 49 147 205 411 
 Casearia decandra Jacq. 2 1 8 14 25 Nativa 

Casearia gossypiosperma Briq. 2 3 22 29 56 Nativa 

Casearia lasiophylla Eichler 1 
   

1 Nativa 

Casearia obliqua Spreng. 1 
   

1 Nativa 

Casearia sp. 1 
 

1 
  

1 Indet 

Casearia sylvestris Sw. 4 42 112 159 317 Nativa 

Prockia cf. crucis P.Browne ex L. 
 

1 
  

1 Nativa 

Prockia crucis P.Browne ex L. 
   

3 3 Nativa 

Xylosma pseudosalzmanii Sleumer 
  

5 
 

5 Nativa 

Xylosma sp. 1 
 

1 
  

1 Indet 

Sapindaceae 2 9 35 52 98 
 Allophylus edulis (A.St.-Hil. et al.) Hieron. ex Niederl. 

 
1 17 41 59 Nativa 

Allophylus racemosus Sw. 
  

1 2 3 Nativa 

Cupania vernalis Cambess. 
 

3 2 5 10 Nativa 

Diatenopteryx sorbifolia Radlk. 
 

2 
 

1 3 Nativa 

Matayba elaeagnoides Radlk. 2 3 15 3 23 Nativa 

Sapotaceae 13 20 19 56 108 
 Chrysophyllum gonocarpum (Mart. & Eichler ex Miq.) Engl. 10 9 2 4 25 Nativa 

Chrysophyllum marginatum (Hook. & Arn.) Radlk. 
 

11 17 52 80 Nativa 

Pouteria sp. 1 3 
   

3 Indet 

Siparunaceae 1 4 7 
 

12 
 Siparuna guianensis Aubl. 1 4 7 

 
12 Nativa 

Solanaceae 
 

1 2 3 6 
 Acnistus arborescens (L.) Schltdl. 

  
1 2 3 Nativa 

Cestrum intermedium Sendtn. 
  

1 
 

1 Nativa 
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Solanaceae 
Solanaceae sp. 1 

   
1 1 Indet 

Solanum argenteum Dunal 
 

1 
  

1 Nativa 

Styracaceae 2 
   

2 
 Styrax pohlii A.DC. 2 

   
2 Nativa 

Symplocaceae 
  

1 
 

1 
 Symplocos cf. laxiflora Benth. 

  
1 

 
1 Nativa 

Urticaceae 
 

57 4 2 63 
 Cecropia pachystachya Trécul 

 
1 1 2 4 Nativa 

Urera baccifera (L.) Gaudich. ex Wedd. 
 

25 
  

25 Nativa 

Urera caracasana (Jacq.) Griseb. 
 

2 3 
 

5 Nativa 

Urera nitida (Vell.) P.Brack 
 

20 
  

20 Nativa 

Urticaceae       

Urera spp. 
 

9 
  

9 Indet 

Verbenaceae 
 

11 21 56 88 
 Aloysia virgata (Ruiz & Pav.) Juss. 

 
11 12 47 70 Nativa 

Citharexylum myrianthum Cham. 
  

9 9 18 Nativa 

Vochysiaceae 2 20 
 

3 25 
 Callisthene minor Mart. 2 20 

 
1 23 Nativa 

Vochysia tucanorum Mart. 
   

2 2 Nativa 

Total Geral 674 1058 1776 2581 6089   
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APÊNDICE D. Detalhes dos atributos funcionais escolhidos e método de coleta e 
mensuração. Antes da mensuração, as folhas foram reidratadas com água deionizada por pelo 
menos 6h, não ultrapassando 12h.  

Atributo 
funcional 

Papel funcional (modificado e 
adaptado de LOHBECK, 2010) 

Método de coleta e mensuração 

Área foliar 
(AF) 

Relacionada à produção de matéria 
seca, respiração, resfriamento da folha 
e trocas gasosas (Bazzaz and Pickett 
1980, Popma et al. 1992) 

Para calcular a AF foram utilizados dois 
métodos: em um deles as folhas foram 
escaneadas e, usando o programa 
ImageJ foi calculada a área das imagens 
digitalizadas, no segundo método a área 
foi calculada com o uso do aparelho LI-
COR Modelo LI-3100.  Não foram 
incluídos pecíolos nas medidas.  

Área foliar 
específica 

(AFE) 

Reflete os mecanismos de economia 
de captura de luz, a taxa de 
assimilação líquida e de crescimento 
relativo, o tempo de vida da folha e a 
capacidade fotossintética (Reich et al. 
1997, Poorter and Garnier 1999, 
Sterck et al. 2006, Poorter and 
Bongers 2006) 

Para calcular a AFE cada área foliar das 
folhas usadas anteriormente foi dividida 
por sua respectiva massa seca. Para isso 
as folhas foram secas em estufa e 
pesadas em balança com precisão de 
0,01g. 

Conteúdo de 
matéria seca 

da folha 
(CMS) 

Indica a densidade do tecido foliar, o 
nível de assimilação de compostos e 
transferência de condutância para 
CO2, os custos de construção e de 
retenção de nutrientes, a resistência à 
danos mecânicos e herbivoria e a 
tolerância à limitações de água 
(Poorter and Garnier 1999, Niinemets 
2001a, Garnier et al. 2004) 

A CMS foi calculada a partir da divisão 
da massa seca das folhas, anteriormente 
citadas, pela massa úmida dessas 
mesmas folhas. 

Espessura da 
folha (EF) 

Relacionada aos custos de construção, 
longevidade foliar, taxas de 
fotossíntese por unidade de área 
foliar, resistência à danos mecânicos e 
herbivoria, trocas gasosas e 
resfriamento da folha (Reich et al. 
1991, Popma et al. 1992, Niinemets 
2001b, Diaz et al. 2004) 

A EF foi medida com o uso de um 
micrômetro digital, evitando as 
nervuras primárias e secundárias das 
folhas. 
 

Densidade de 
madeira 

Está relacionada aos custos de 
construção, taxas de crescimento, 
vulnerabilidade do caule e taxas de 
mortalidade (Poorter et al. 2008, 
Chave et al. 2009) 

Dados secundários. 
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APÊNDICE E. Espécies que tiveram seus atributos funcionais levantados: AF: Área foliar (cm2), AFE: Área foliar específica (cm2/g), CMS: 
Conteúdo de matéria seca (g/g), EF: Espessura da folha (cm), nf: número de folhas, ni: número de indivíduos, DM: Densidade da madeira 
(g/cm3), Ref. DM: referências da densidade da madeira, dp: desvio padrão, CAP2: capítulo 2, CAP3: capítulo 3. 

Espécie AF dp AF  AFE  dp AFE CMS dp CMS EF dp EF nl  ni DM Ref. DM CAP2 CAP3 

646 59,80 12,37 201,35 54,14 0,33 0,04 0,02 0,003 4 2 − − 
 

x 

Actinostemon concepcionis (Chodat & Hassl.) Hochr. 7,80 1,91 186,64 30,10 0,41 0,06 0,02 0,004 10 5 0,70 Dado não publicado x x 

Aegiphila integrifolia (Jacq.) Moldenke 76,81 14,69 134,80 0,24 0,28 0,01 0,03 0,002 2 1 0,86 Chave et al. 2009 x x 

Albizia niopoides (Spruce ex Benth.) Burkart 133,21 35,41 118,59 24,28 0,47 0,08 0,01 0,007 6 3 0,63 Chave et al. 2009 x x 

Alchornea glandulosa Poepp. & Endl. 83,50 23,71 166,17 42,62 0,37 0,04 0,02 0,003 4 2 0,38 Chave et al. 2009 x x 

Alchornea triplinervia (Spreng.) Müll.Arg. 40,75 3,22 97,16 1,57 0,44 0,00 0,02 0,001 2 1 0,47 Chave et al. 2009 
 

x 

Allophylus edulis (A.St.-Hil. et al.) Hieron. ex Niederl. 32,75 1,76 97,14 11,78 0,39 0,03 0,03 0,004 6 3 0,65 Chave et al. 2009 x x 

Allophylus racemosus Sw. 54,92 8,64 93,84 6,77 0,36 0,01 0,03 0,000 2 1 0,52 Oliveira 2014 x x 

Aloysia virgata (Ruiz & Pav.) Juss. 41,10 5,04 152,23 34,18 0,33 0,05 0,02 0,002 10 5 0,54 Andre 2012 x x 

Amaioua intermedia Mart. ex Schult. & Schult.f. 26,98 3,83 103,59 23,47 0,43 0,04 0,02 0,002 10 5 0,63 Gênero global 
 

x 

Andira fraxinifolia Benth. 150,42 50,65 86,56 18,25 0,45 0,05 0,03 0,008 10 5 0,92 Chave et al. 2009 x x 

Annona sylvatica A.St.-Hil. 97,37 19,75 133,88 18,68 0,42 0,03 0,02 0,003 6 3 0,47 Oliveira 2014 x x 

Aspidosperma cylindrocarpon Müll.Arg. 44,80 2,21 67,16 3,45 0,56 0,06 0,03 0,003 4 2 0,64 Chave et al. 2009 x x 

Aspidosperma polyneuron Müll.Arg. 16,19 1,85 116,89 28,61 0,38 0,06 0,02 0,001 6 3 0,75 Chave et al. 2009 
 

x 

Aspidosperma ramiflorum Müll.Arg. 41,59 6,43 186,63 30,84 0,32 0,04 0,02 0,001 4 2 0,71 Chave et al. 2009 
 

x 

Astronium graveolens Jacq. 230,30 81,27 119,12 20,34 0,43 0,05 0,02 0,006 13 7 0,82 Chave et al. 2009 x x 

Bastardiopsis densiflora (Hook. & Arn.) Hassl. 37,84 0,35 100,60 2,68 0,41 0,05 0,03 0,001 2 1 0,65 Chave et al. 2009 x x 

Bauhinia forficata Link 47,89 16,24 184,64 34,05 0,36 0,04 0,02 0,003 10 5 0,39 Andre 2012 x x 

Bauhinia longifolia (Bong.) Steud. 85,37 15,63 267,06 17,87 0,39 0,02 0,01 0,000 6 3 0,67 Chave et al. 2009 x x 

Cabralea canjerana (Vell.) Mart. 466,01 122,42 108,38 26,66 0,39 0,12 0,02 0,006 6 3 0,48 Chave et al. 2009 
 

x 

Calliandra tweedii Benth. 57,60 21,30 171,35 18,47 0,51 0,03 0,01 0,002 6 3 0,85 Encyclopedia of Life x x 

Callisthene minor Mart. 1,49 0,30 125,89 39,95 0,44 0,09 0,02 0,002 12 6 0,75 Gênero global x x 

Campomanesia xanthocarpa (Mart.) O.Berg 10,98 0,55 366,03 18,33 0,24 0,01 0,02 0,003 2 1 0,86 Dado não publicado x x 

 
 
 



95 
 

Espécie AF dp AF  AFE  dp AFE CMS dp CMS EF dp EF nl  ni DM Ref. DM CAP2 CAP3 

Cariniana estrellensis (Raddi) Kuntze 28,43 7,69 130,82 35,53 0,37 0,02 0,02 0,003 10 5 0,57 Chave et al. 2009 x x 

Cariniana legalis (Mart.) Kuntze 14,82 3,14 111,85 24,46 0,41 0,06 0,02 0,005 4 2 0,48 Chave et al. 2009 
 

x 

Casearia decandra Jacq. 12,09 2,28 121,33 31,85 0,45 0,07 0,02 0,004 6 3 0,65 Chave et al. 2009 x x 

Casearia gossypiosperma Briq. 32,57 13,10 145,61 28,49 0,43 0,05 0,02 0,001 6 3 0,88 Dado não publicado x x 

Casearia sylvestris Sw. 13,44 2,53 168,44 57,09 0,38 0,10 0,02 0,001 10 5 0,59 Chave et al. 2009 x x 

Cassia ferruginea (Schrad.) Schrad. ex DC. 104,40 0,19 153,67 4,80 0,42 0,00 0,01 0,000 2 1 0,87 Chave et al. 2009 x x 

Cecropia pachystachya Trécul 1049,40 263,84 105,18 3,65 0,30 0,01 0,03 0,002 6 3 0,41 Chave et al. 2009 
  

Cedrela fissilis Vell. 848,69 108,18 101,77 7,27 0,49 0,07 0,02 0,003 6 3 0,44 Chave et al. 2009 x x 

Ceiba speciosa (A.St.-Hil.) Ravenna 86,89 24,92 186,68 31,01 0,33 0,04 0,02 0,001 10 5 0,25 Andre 2012 x x 

Celtis cf. iguanaea (Jacq.) Sarg. 22,12 5,49 112,16 21,25 0,41 0,04 0,03 0,003 10 5 0,66 Chave et al. 2009 x x 

Celtis ehrenbergiana (Klotzsch) Liebm. 28,68 3,18 164,62 5,32 0,31 0,02 0,02 0,002 2 1 0,69 Chave et al. 2009 
  

Centrolobium tomentosum Guillem. ex Benth. 653,80 277,75 108,65 30,26 0,48 0,04 0,02 0,002 12 6 0,58 Chave et al. 2009 x x 

Chomelia sp. 1 17,45 2,11 363,55 44,05 0,27 0,05 0,02 0,004 2 1 0,56 Gênero do estudo x x 

Chrysophyllum gonocarpum (Mart. & Eichler ex Miq.) Engl. 35,02 8,06 101,81 7,70 0,42 0,03 0,02 0,003 12 6 0,47 Andre 2012 x x 

Chrysophyllum marginatum (Hook. & Arn.) Radlk. 5,90 1,18 91,31 24,65 0,44 0,09 0,03 0,003 10 5 0,70 Chave et al. 2009 x x 

Citharexylum myrianthum Cham. 43,64 8,49 111,11 22,53 0,34 0,05 0,03 0,002 10 5 0,39 Andre 2012 x x 

Colubrina glandulosa Perkins 61,17 16,50 119,26 22,95 0,34 0,04 0,02 0,004 10 5 0,65 Chave et al. 2009 
 

x 

Conchocarpus pentandrus (A. St.-Hil.) Kallunki & Pirani 24,19 6,51 123,00 31,66 0,38 0,07 0,02 0,002 10 5 0,68 Família do estudo 
 

x 

Copaifera langsdorffii Desf. 62,23 13,05 110,75 14,47 0,50 0,04 0,02 0,003 10 5 0,60 Chave et al. 2009 x x 

Cordia americana (L.) Gottschling & J.S.Mill. 5,33 1,02 94,53 7,96 0,50 0,02 0,02 0,001 8 4 0,44 Andre 2012 x x 

Cordia ecalyculata Vell. 23,68 8,46 179,89 26,05 0,31 0,02 0,02 0,002 6 3 1,08 Chave et al. 2009 
 

x 

Cordia trichotoma (Vell.) Arráb. ex Steud. 30,83 11,88 100,38 17,41 0,36 0,02 0,04 0,005 12 6 0,56 Chave et al. 2009 x x 

Coutarea hexandra (Jacq.) K.Schum. 21,35 6,75 168,36 9,62 0,34 0,00 0,02 0,001 2 1 0,60 Chave et al. 2009 x x 

Croton floribundus Spreng. 85,01 19,61 149,10 14,23 0,33 0,04 0,03 0,002 10 5 0,45 Andre 2012 x x 

Croton piptocalyx Müll.Arg. 144,98 24,85 152,69 16,66 0,33 0,04 0,02 0,001 10 5 0,55 Assad 2016 x x 

Croton urucurana Baill. 31,13 4,24 222,96 36,85 0,29 0,04 0,02 0,002 10 5 0,41 Chave et al. 2009 x x 

Cupania vernalis Cambess. 196,98 27,07 114,37 1,22 0,42 0,01 0,03 0,000 2 1 0,66 Chave et al. 2009 x x 
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Espécie AF dp AF  AFE  dp AFE CMS dp CMS EF dp EF nl  ni DM Ref. DM CAP2 CAP3 

Dahlstedtia muehlbergiana (Hassl.) M.J.Silva & A.M.G. Azevedo 221,61 54,31 138,45 34,18 0,41 0,04 0,02 0,002 5 3 0,72 Lorenzi x x 

Dalbergia villosa (Benth.) Benth. 13,01 0,34 102,07 0,94 0,55 0,02 0,01 0,000 2 1 0,68 Família do estudo 
 

x 

Diospyros inconstans Jacq. 13,04 4,29 134,51 29,85 0,37 0,07 0,02 0,002 6 3 0,83 Chave et al. 2009 x x 

Duguetia lanceolata A.St.-Hil. 17,59 2,02 101,30 11,21 0,42 0,03 0,02 0,002 6 3 0,82 Chave et al. 2009 
 

x 

Enterolobium contortisiliquum (Vell.) Morong 209,30 57,63 114,60 22,06 0,39 0,05 0,02 0,002 10 5 0,42 Chave et al. 2009 x x 

Esenbeckia febrifuga (A.St.-Hil.) A. Juss. ex Mart. 46,26 12,58 195,95 28,95 0,29 0,04 0,02 0,004 6 3 0,87 Chave et al. 2009 x x 

Esenbeckia leiocarpa Engl. 41,96 10,73 123,65 24,63 0,33 0,06 0,03 0,002 14 7 0,74 Andre 2012 
 

x 

Eugenia florida DC. 18,06 4,08 91,95 12,66 0,45 0,04 0,02 0,003 10 5 0,59 Chave et al. 2009 x x 

Eugenia paracatuana O. Berg 8,69 0,85 109,05 10,31 0,46 0,04 0,02 0,002 10 5 0,73 Gênero do estudo x x 

Eugenia pyriformis Cambess. 2,89 0,29 102,78 14,49 0,49 0,04 0,02 0,002 10 5 0,73 Gênero do estudo x 
 

Eugenia sp. 3 12,81 0,94 130,51 4,33 0,46 0,02 0,02 0,000 2 1 0,73 Gênero do estudo 
  

Euphorbiaceae 3 12,10 2,64 108,69 15,66 0,45 0,03 0,02 0,003 22 11 0,49 Família do estudo x x 

Ficus guaranitica Chodat 103,83 36,28 155,53 22,97 0,33 0,07 0,02 0,002 10 5 0,36 Dado não publicado x x 

Galipea jasminiflora (A.St.-Hil.) Engl. 63,58 8,03 135,06 27,14 0,33 0,04 0,02 0,002 8 4 1,00 Gênero global 
 

x 

Gallesia integrifolia (Spreng.) Harms 45,94 20,97 150,10 25,07 0,26 0,02 0,02 0,003 10 5 0,48 Chave et al. 2009 x x 

Guarea guidonia (L.) Sleumer 805,80 249,34 111,38 14,63 0,28 0,03 0,03 0,002 6 3 0,55 Chave et al. 2009 x x 

Guarea macrophylla Vahl 428,11 281,56 110,22 12,30 0,35 0,03 0,02 0,004 8 4 0,52 Chave et al. 2009 x x 

Guazuma ulmifolia Lam. 32,59 5,60 137,13 32,87 0,37 0,05 0,02 0,003 10 5 0,51 Chave et al. 2009 x x 

Gymnanthes klotzschiana Müll.Arg. 8,51 2,32 140,36 12,04 0,47 0,01 0,02 0,002 6 3 1,10 Gênero global x x 

Handroanthus heptaphyllus (Vell.) Mattos 139,97 94,35 109,30 14,07 0,50 0,08 0,02 0,003 6 3 0,56 Andre 2012 x x 

Handroanthus ochraceus (Cham.) Mattos 79,36 22,12 53,68 5,60 0,46 0,02 0,06 0,003 10 5 0,82 Chave et al. 2009 x x 

Heliocarpus popayanensis Kunth 65,53 17,43 245,76 44,97 0,34 0,06 0,02 0,002 12 6 0,24 Chave et al. 2009 
  

Holocalyx balansae Micheli 17,61 4,42 117,31 10,39 0,45 0,04 0,02 0,003 6 3 0,86 Chave et al. 2009 
 

x 

Hymenaea courbaril L. 53,40 7,90 101,66 19,00 0,53 0,12 0,02 0,002 10 5 0,79 Chave et al. 2009 x x 

Inga vera Willd. 170,87 50,22 90,20 14,19 0,46 0,02 0,02 0,004 8 4 0,58 Chave et al. 2009 x x 

Ixora brevifolia Benth. 41,07 7,92 110,25 9,88 0,38 0,06 0,02 0,002 6 3 0,88 Shimamoto 2012 
 

x 

Jacaratia spinosa (Aubl.) A.DC. 212,10 67,28 108,85 7,94 0,32 0,03 0,02 0,003 6 3 0,17 Andre 2012 
 

x 

Espécie AF dp AF  AFE  dp AFE CMS dp CMS EF dp EF nl  ni DM Ref. DM CAP2 CAP3 

Lafoensia pacari A.St.-Hil. 59,40 12,33 104,19 25,54 0,40 0,02 0,03 0,005 10 5 0,52 Andre 2012 x x 
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Lauraceae 1 23,35 1,27 80,06 16,89 0,49 0,05 0,03 0,002 4 2 0,63 Família do estudo 
 

x 

Lauraceae 2 5,64 0,78 139,84 3,16 0,50 0,02 0,02 0,001 2 1 0,63 Família do estudo 
  

Lauraceae 3 39,24 7,92 122,35 1,45 0,41 0,03 0,02 0,001 2 1 0,63 Família do estudo x x 

Lithraea molleoides (Vell.) Engl. 34,23 5,05 130,01 39,73 0,35 0,04 0,02 0,004 10 5 0,53 Andre 2012 x x 

Lonchocarpus cultratus (Vell.) A.M.G.Azevedo & H.C.Lima 72,79 30,05 97,45 13,33 0,46 0,04 0,03 0,005 8 4 0,74 Dado não publicado x x 

Luehea candicans Mart. & Zucc. 31,30 14,96 130,17 20,07 0,43 0,06 0,03 0,004 10 5 0,58 Dado não publicado x x 

Luehea grandiflora Mart. & Zucc. 138,64 42,11 112,87 19,77 0,50 0,05 0,03 0,008 10 5 0,50 Oliveira 2014 x x 

Machaerium brasiliense Vogel 70,13 22,13 91,28 12,15 0,45 0,02 0,03 0,005 8 4 0,49 Andre 2012 x x 

Machaerium hirtum (Vell.) Stellfeld 19,19 5,33 83,96 10,11 0,47 0,03 0,03 0,005 10 5 0,66 Chave et al. 2009 x x 

Machaerium nyctitans (Vell.) Benth. 33,74 6,44 82,96 10,51 0,51 0,06 0,02 0,003 10 5 0,95 Dado não publicado x x 

Machaerium stipitatum Vogel 42,06 12,08 145,43 24,80 0,44 0,07 0,02 0,001 14 7 0,84 Dado não publicado x x 

Machaerium villosum Vogel 216,22 54,65 125,25 17,44 0,54 0,05 0,02 0,002 8 4 0,75 Chave et al. 2009 x x 

Maclura tinctoria (L.) D.Don ex Steud. 76,07 6,15 107,03 7,15 0,41 0,03 0,03 0,002 2 1 0,73 Chave et al. 2009 x x 

Mangifera indica L 56,79 13,26 76,19 10,95 0,45 0,03 0,03 0,004 10 5 0,43 Chave et al. 2009 x x 

Matayba elaeagnoides Radlk. 166,82 44,36 123,22 8,45 0,38 0,00 0,02 0,001 2 1 0,83 Andre 2012 x x 

Maytenus gonoclada Mart. 32,95 2,96 82,97 5,28 0,41 0,02 0,02 0,005 2 1 0,59 Gênero do estudo x x 

Melia azedarach L. 502,65 61,37 124,40 16,04 0,34 0,03 0,02 0,002 12 6 0,44 Chave et al. 2009 x 
 

Metrodorea nigra A.St.-Hil. 34,11 6,63 111,01 17,77 0,37 0,05 0,03 0,002 10 5 0,76 Dado não publicado 
 

x 

Moquiniastrum polymorphum (Less.) G. Sancho 28,23 6,02 74,39 7,08 0,43 0,03 0,03 0,002 10 5 0,69 Filho 2015 x x 

Myracrodruon urundeuva Allemão 79,18 14,69 121,27 17,81 0,45 0,05 0,02 0,004 11 6 0,96 Chave et al. 2009 x x 

Myrcia multiflora (Lam.) DC. 2,61 0,02 205,63 29,83 0,31 0,03 0,02 0,001 2 1 0,82 Dado não publicado x x 

Myrcia splendens (Sw.) DC. 14,40 1,45 109,60 13,67 0,40 0,03 0,03 0,005 4 2 0,80 Chave et al. 2009 x x 

Myrcia tomentosa (Aubl.) DC. 28,55 3,36 105,28 13,51 0,43 0,01 0,02 0,003 6 3 0,53 Andre 2012 x x 

Myrciaria floribunda (H.West ex Willd.) O.Berg 6,85 0,03 140,09 6,40 0,52 0,01 0,01 0,000 2 1 0,84 Chave et al. 2009 x x 

Myrsine coriacea (Sw.) R.Br. ex Roem. & Schult. 12,94 3,08 146,16 13,46 0,32 0,02 0,03 0,001 4 2 0,65 Chave et al. 2009 x x 

Myrsine umbellata Mart. 43,91 20,73 88,09 9,56 0,36 0,04 0,03 0,002 6 3 0,62 Silva 2015 x x 

 

Espécie AF dp AF  AFE  dp AFE CMS dp CMS EF dp EF nl  ni DM Ref. DM CAP2 CAP3 

Nectandra lanceolata Nees 32,40 8,18 102,36 8,17 0,43 0,03 0,02 0,002 6 3 0,70 Dado não publicado x x 
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Nectandra megapotamica (Spreng.) Mez 15,78 4,19 103,30 12,33 0,47 0,02 0,02 0,003 8 4 0,70 Dado não publicado x x 

Ocotea cf. odorifera (Vell.) Rohwer 57,96 4,41 117,65 2,99 0,42 0,00 0,02 0,000 2 1 0,76 Chave et al. 2009 
  

Ocotea indecora (Schott) Mez 13,32 4,91 95,87 19,96 0,46 0,05 0,02 0,006 18 9 0,47 Dado não publicado x x 

Ocotea puberula (Rich.) Nees 28,32 9,74 136,30 8,63 0,39 0,02 0,03 0,047 12 6 0,46 Chave et al. 2009 x x 

Ocotea pulchella  (Nees & Mart.) Mez 8,97 0,40 134,92 7,02 0,39 0,00 0,02 0,003 2 1 0,65 Chave et al. 2009 x x 

Parapiptadenia rigida (Benth.) Brenan 73,14 17,20 119,41 17,10 0,54 0,12 0,01 0,004 6 3 0,60 Andre 2012 x x 

Peltophorum dubium (Spreng.) Taub. 368,12 49,76 75,56 7,36 0,57 0,13 0,02 0,004 10 5 0,75 Chave et al. 2009 x x 

Pera glabrata (Schott) Poepp. ex Baill. 46,89 11,72 134,90 5,53 0,31 0,02 0,03 0,001 4 2 0,67 Chave et al. 2009 x x 

Picramnia sellowii Planch. 113,75 27,20 173,23 3,41 0,38 0,01 0,02 0,000 2 1 0,63 Poorter 2014 x x 

Pimenta pseudocaryophyllus (Gomes) Landrum 27,48 4,59 53,83 2,58 0,49 0,02 0,04 0,002 10 5 1,00 Chave et al. 2009 
 

x 

Piptadenia gonoacantha (Mart.) J.F.Macbr. 88,20 26,55 153,08 21,25 0,53 0,08 0,01 0,000 4 2 0,68 Chave et al. 2009 x x 

Platypodium elegans Vogel 82,55 18,05 85,85 15,43 0,51 0,06 0,02 0,003 16 8 0,75 Chave et al. 2009 x x 

Plinia peruviana (Poir.) Govaerts 7,70 1,15 110,51 11,40 0,47 0,03 0,02 0,001 4 2 0,52 Oliveira 2016 x x 

Pseudobombax grandiflorum (Cav.) A.Robyns 789,55 216,99 129,31 13,11 0,41 0,11 0,02 0,002 10 5 0,24 Andre 2012 x x 

Psidium guajava L. 74,03 26,36 117,78 33,99 0,34 0,07 0,02 0,005 10 5 0,63 Chave et al. 2009 x x 

Psidium sartorianum (O.Berg) Nied. 7,23 0,94 156,67 28,49 0,29 0,04 0,03 0,004 6 3 0,74 Oliveira 2014 x x 

Rhamnidium elaeocarpum Reissek 32,01 6,83 80,75 9,19 0,53 0,03 0,02 0,002 6 3 0,71 Dado não publicado x x 

Roupala montana Aubl. 72,03 4,38 57,66 6,02 0,51 0,01 0,04 0,002 2 1 0,73 Chave et al. 2009 x x 

Ruprechtia laxiflora Meisn. 8,88 4,60 128,54 32,90 0,41 0,08 0,02 0,002 8 4 0,57 Chave et al. 2009 x x 

Savia dictyocarpa Müll.Arg. 15,50 4,35 161,66 31,38 0,45 0,05 0,02 0,003 12 6 0,90 Dado não publicado x x 

Sebastiania brasiliensis Spreng. 7,85 1,05 93,69 19,67 0,42 0,08 0,03 0,004 10 5 0,67 Chave et al. 2009 x x 

Senegalia polyphylla (DC.) Britton & Rose 193,27 72,55 93,94 18,57 0,54 0,06 0,02 0,003 6 3 0,63 Chave et al. 2009 x x 

Senna multijuga (Rich.) H.S.Irwin & Barneby 59,59 2,23 93,24 7,39 0,40 0,01 0,03 0,004 2 1 0,58 Chave et al. 2009 x x 

Siparuna guianensis Aubl. 45,63 5,77 165,46 9,07 0,28 0,01 0,02 0,001 4 2 0,57 Dado não publicado x x 

Syagrus romanzoffiana (Cham.) Glassman 47940,77 1890,99 49,23 6,53 0,46 0,02 0,02 0,003 4 2 0,35 Dado não publicado 
  

Syzygium cumini (L.) Skeels 35,12 7,66 59,82 5,07 0,46 0,02 0,04 0,002 10 5 0,67 Chave et al. 2009 x x 

Tabernaemontana catharinensis A.DC. 18,37 2,89 142,31 16,87 0,32 0,02 0,02 0,003 6 3 0,34 Chave et al. 2009 x x 

 

Espécie AF dp AF  AFE  dp AFE CMS dp CMS EF dp EF nl  ni DM Ref. DM CAP2 CAP3 

Tapirira guianensis Aubl. 249,10 69,80 78,27 7,33 0,44 0,05 0,02 0,002 10 5 0,46 Chave et al. 2009 x x 
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Tecoma stans (L.) Juss. ex Kunth 188,84 36,80 129,71 3,66 0,35 0,00 0,02 0,002 2 1 0,47 Chave et al. 2009 x 
 

Terminalia glabrescens Mart. 35,68 5,77 154,53 11,63 0,35 0,01 0,02 0,001 2 1 0,61 Oliveira 2014 x x 

Terminalia triflora (Griseb.) Lillo 5,99 0,70 105,11 18,75 0,47 0,05 0,03 0,002 4 2 0,75 Chave et al. 2009 x x 

Trichilia casaretti C.DC. 36,60 7,65 115,07 17,74 0,41 0,05 0,02 0,003 10 5 0,69 Dado não publicado 
 

x 

Trichilia catigua A.Juss. 85,54 31,25 117,38 15,46 0,43 0,01 0,02 0,001 8 4 0,69 Oliveira 2014 x x 

Trichilia clausseni C.DC. 77,23 20,06 121,26 25,17 0,44 0,05 0,02 0,003 14 7 0,68 Dado não publicado x x 

Trichilia pallida Sw. 146,72 22,57 127,87 21,71 0,42 0,03 0,02 0,002 10 5 0,67 Chave et al. 2009 x x 

Indeterminada 2 6,11 1,09 99,91 9,15 0,43 0,05 0,03 0,003 8 4 - Média da parcela x x 

Urera baccifera (L.) Gaudich. ex Wedd. 157,57 38,45 197,42 21,41 0,23 0,02 0,06 0,092 14 7 0,17 Chave et al. 2009 
 

x 

Urera caracasana (Jacq.) Griseb. 251,06 128,04 346,40 42,71 0,18 0,02 0,02 0,003 4 2 0,18 Chave et al. 2009 
  

Urera nitida (Vell.) P.Brack 162,41 59,25 308,75 86,20 0,19 0,03 0,02 0,003 6 3 0,17 Gênero do estudo 
 

x 

Vernonanthura divaricata (Spreng.) H.Rob. 246,15 10,22 182,59 11,63 0,23 0,01 0,19 0,152 2 1 0,37 Oliveira 2014 
 

x 

Xylopia brasiliensis Spreng. 6,24 0,27 115,65 1,49 0,52 0,05 0,02 0,000 2 1 0,70 Chave et al. 2009 
 

x 

Zanthoxylum caribaeum Lam. 251,77 105,18 139,11 16,93 0,34 0,03 0,02 0,001 4 2 0,55 Chave et al. 2009 x x 

Zanthoxylum monogynum A.St.-Hil. 199,69 56,52 80,52 13,04 0,47 0,10 0,02 0,003 10 5 0,90 Chave et al. 2009 x x 

Zanthoxylum rhoifolium Lam. 55,69 42,78 108,61 19,06 0,39 0,07 0,03 0,005 15 8 0,49 Chave et al. 2009 x x 

Zanthoxylum riedelianum Engl. 207,60 59,75 110,82 17,49 0,36 0,02 0,03 0,003 6 3 0,50 Oliveira 2014 x x 
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APÊNDICE F. Dados usados para gerar os modelos generalizados mistos do Capítulo 2. AFm: Área foliar média ponderada pela comunidade 
em (cm2), AFEm: Área foliar específica média ponderada pela comunidade (cm2/g), CMSm: Conteúdo de matéria seca média ponderada pela 
comunidade (g/g), EFm: Espessura da folha média ponderada pela comunidade (cm), DMm: Densidade da madeira média ponderada pela 
comunidade (g/cm3), RF: riqueza funcional, EqF: equabilidade funcional, DF: divergência funcional, ID: idade (anos), ABE: área basal de 
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eucaliptos (m²/ha) , DE: declividade (graus), SB: soma de bases (mmolc.dm³), ARG: teor de argila(g/kg), EU: uso no entorno mais próximo 
(qualitativo), DA: distância do curso d’água (m), CFM: cobertura florestal média (%), DCF: diferença na cobertura florestal (%), DB: distância da 
borda (m), P: paisagem focal da figura 1 em que a parcela está localizada (contando as paisagens focais de cima para baixo no mapa). 

Parcelas AFm AFEm CMSm EFm DMm RF EqF DF ID ABE DE SB   ARG EU DA CFM DCF DB P 

Feuc1 70,64 85,48 0,45 0,03 0,63 4,12 0,54 0,51 20,00 0,52 5,00 20,93 32,06 Pastagem 82,05 0,14 0,050 75,00 3 

Feuc2 72,14 122,14 0,42 0,02 0,56 16,25 0,64 0,72 45,00 11,54 6,40 49,40 30,72 Pastagem 26,35 0,23 0,110 26,00 3 

Feuc3 148,87 143,77 0,38 0,02 0,56 15,81 0,55 0,83 19,50 13,01 7,50 14,50 16,35 Pastagem 224,63 0,27 0,010 25,00 3 

Feuc4 112,14 103,30 0,44 0,02 0,64 5,83 0,73 0,50 20,00 13,97 10,30 37,40 16,87 Pastagem 114,47 0,30 0,030 50,00 3 

Feuc5 107,84 128,44 0,42 0,02 0,56 2,64 0,78 0,64 14,50 16,15 1,90 35,50 21,99 Cana-de-açúcar 86,61 0,14 0,180 58,00 6 

Feuc6 113,63 147,87 0,42 0,02 0,55 6,92 0,64 0,82 34,00 16,37 8,50 16,10 12,53 Pastagem 126,47 0,14 0,010 10,00 2 

Feuc7 82,49 117,14 0,46 0,02 0,65 8,12 0,71 0,73 46,50 16,95 6,10 48,97 28,45 Pastagem 42,94 0,20 0,090 54,50 3 

Feuc8 89,33 147,25 0,53 0,01 0,69 0,89 0,27 0,98 34,00 20,38 10,90 210,05 9,83 Pastagem 55,34 0,12 0,010 50,80 2 

Feuc9 135,55 131,10 0,44 0,02 0,64 10,03 0,69 0,77 14,50 21,71 2,30 52,20 20,17 Cana-de-açúcar 37,94 0,12 0,180 70,00 6 

Feuc10 84,16 121,83 0,43 0,02 0,64 3,10 0,60 0,78 48,50 22,47 1,20 31,60 36,20 Pastagem 38,84 0,26 0,130 174,00 3 

Feuc11 104,43 120,73 0,45 0,02 0,69 3,91 0,83 0,70 34,00 24,16 7,50 18,60 10,03 Cana-de-açúcar 270,72 0,29 0,160 54,50 3 

Feuc12 68,74 81,63 0,44 0,03 0,71 2,86 0,81 0,67 11,00 1,85 7,50 8,37 30,02 Pastagem 105,64 0,19 0,020 11,60 3 

Feuc13 81,56 103,33 0,47 0,02 0,73 11,40 0,73 0,62 13,50 25,96 2,40 17,53 24,23 Cana-de-açúcar 50,78 0,29 0,040 88,90 4 

Feuc14 80,07 95,24 0,46 0,02 0,80 6,86 0,68 0,87 17,50 29,18 8,90 12,77 19,20 Pastagem 194,55 0,12 0,100 115,00 3 

Feuc15 191,87 106,70 0,40 0,02 0,59 4,81 0,74 0,84 17,50 38,81 2,20 56,90 32,77 Pastagem 41,72 0,24 0,100 29,80 3 

Feuc16 186,66 113,43 0,44 0,02 0,62 9,90 0,65 0,80 14,50 4,51 6,60 52,90 20,13 Cana-de-açúcar 151,13 0,28 0,220 30,80 6 

Feuc17 58,48 94,41 0,42 0,03 0,64 5,71 0,68 0,67 15,00 4,52 9,50 28,60 22,73 Pastagem 68,79 0,25 0,020 31,00 3 

Feuc18 86,29 153,12 0,52 0,01 0,66 2,09 0,34 0,96 31,00 6,42 10,90 10,00 5,43 Pastagem 56,41 0,22 0,000 40,00 2 

Feuc19 92,39 124,74 0,39 0,02 0,55 3,44 0,82 0,68 34,00 6,70 2,80 161,10 33,73 Pastagem 80,02 0,18 0,180 53,30 6 

Feuc20 43,08 105,10 0,46 0,02 0,64 2,97 0,49 0,59 30,00 7,00 6,30 36,43 22,69 Pastagem 98,14 0,23 0,090 47,00 3 

Feuc21 300,80 123,95 0,42 0,02 0,56 4,42 0,41 0,73 12,00 8,39 18,40 53,63 22,00 Cana-de-açúcar 203,12 0,27 0,050 28,00 4 

 

Parcelas AFm AFEm CMSm EFm DMm RF EqF DF ID ABE DE SB   ARG EU DA CFM DCF DB P 

Feuc22 131,09 138,95 0,44 0,02 0,61 10,00 0,81 0,65 14,50 10,62 19,20 19,37 12,98 Cana-de-açúcar 28,54 0,28 0,050 27,60 4 

Fpast1 108,94 114,49 0,44 0,02 0,63 7,87 0,64 0,62 35,50 0,00 15,80 193,17 28,97 Pastagem 130,09 0,14 0,190 77,40 1 
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Fpast2 61,76 129,80 0,39 0,02 0,59 7,20 0,61 0,80 30,00 0,00 13,30 83,93 29,03 Pastagem 27,29 0,23 0,150 23,50 3 

Fpast3 61,10 115,99 0,42 0,02 0,60 3,35 0,65 0,60 45,00 0,00 8,70 92,18 23,09 Pastagem 62,21 0,25 0,180 40,00 3 

Fpast4 83,14 121,08 0,42 0,02 0,54 5,17 0,65 0,50 30,00 0,00 13,80 114,40 26,15 Pastagem 45,13 0,12 0,160 35,00 3 

Fpast5 139,85 109,58 0,39 0,03 0,58 8,30 0,73 0,81 30,00 0,00 12,90 17,57 15,14 Pastagem 73,29 0,14 0,140 70,00 3 

Fpast6 50,95 107,45 0,46 0,02 0,79 6,15 0,80 0,75 30,00 0,00 13,30 57,70 30,67 Pastagem 163,44 0,10 0,160 40,00 3 

Fpast7 54,90 123,78 0,42 0,02 0,65 5,66 0,66 0,73 46,50 0,00 0,90 38,83 15,07 Pastagem 36,26 0,25 0,110 68,70 3 

Fpast8 36,46 104,52 0,44 0,02 0,68 3,84 0,65 0,69 34,00 0,00 7,90 45,90 26,13 Pastagem 25,99 0,09 0,080 26,60 3 

Fpast9 94,17 95,35 0,43 0,02 0,59 9,26 0,65 0,60 34,00 0,00 5,00 32,47 37,01 Pastagem 39,55 0,19 0,080 60,00 3 

Fpast10 39,04 128,93 0,42 0,02 0,63 3,97 0,60 0,71 45,00 0,00 12,10 42,03 22,77 Pastagem 42,78 0,18 0,040 25,00 2 

Fpast11 79,20 72,68 0,45 0,04 0,75 5,87 0,81 0,85 29,00 0,00 5,80 17,90 17,60 Pastagem 196,82 0,19 0,050 36,50 3 

Fpast12 68,45 128,47 0,43 0,02 0,74 2,97 0,82 0,85 35,50 0,00 6,90 142,10 31,57 Pastagem 52,18 0,21 0,090 40,00 1 

Fpast13 50,18 114,21 0,44 0,02 0,71 2,36 0,71 0,78 16,00 0,00 10,70 25,90 21,83 Pastagem 204,51 0,31 0,010 43,00 2 

Fpast14 115,57 141,03 0,38 0,02 0,55 5,79 0,81 0,78 47,50 0,00 16,00 44,60 10,09 Pastagem 66,15 0,17 0,020 72,00 3 

Fpast15 81,73 105,71 0,46 0,03 0,68 6,65 0,60 0,77 46,50 0,00 4,00 149,23 22,83 Pastagem 37,52 0,20 0,120 56,90 1 

Fpast16 67,55 122,13 0,39 0,02 0,56 12,41 0,59 0,80 24,00 0,00 3,10 95,10 24,57 Pastagem 39,71 0,19 0,070 22,10 1 

Fpast17 76,79 119,24 0,45 0,02 0,88 1,96 0,76 0,67 35,50 0,00 8,10 211,80 29,17 Pastagem 93,14 0,10 0,100 75,30 1 

Fpast18 69,24 119,68 0,44 0,02 0,74 3,21 0,79 0,79 13,50 0,00 2,60 13,37 10,83 Cana-de-açúcar 363,24 0,15 0,070 10,50 3 

Fpast19 151,80 118,79 0,40 0,02 0,62 8,36 0,83 0,71 46,50 0,00 13,50 29,10 12,62 Pastagem 214,46 0,16 0,190 67,00 3 

Fpast20 63,68 132,92 0,44 0,02 0,61 3,23 0,82 0,52 34,00 0,00 6,20 40,53 28,97 Pastagem 75,49 0,10 0,170 34,00 3 

Fpast21 62,16 151,06 0,34 0,02 0,52 1,77 0,72 0,50 12,00 0,00 10,40 56,38 25,83 Pastagem 22,31 0,10 0,060 13,30 3 

 

 

 

 
APÊNDICE G. Lista dos melhores modelos explicativos (ΔAICci ≤ 2). ID: idade (anos), ABE: área basal de eucaliptos (m²/ha) , DE: 
declividade (graus), SB: soma de bases (mmolc.dm³), ARG: teor de argila(g/kg), EU: uso no entorno mais próximo (qualitativo), DA: distância do 
curso d’água (m), CFM: cobertura florestal média (%), DCF: diferença na cobertura florestal (%), DB: distância da borda (m), CFM x UE: interação 
cobertura florestal média e proximidade com cana-de açúcar, ID x UE: interação idade e proximidade com cana-de açúcar, R2Marg: soma de 
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quadrados marginais sem o fator aleatório, R2Cond: soma de quadrados marginais com o fator aleatório, peso: peso de Akaike e ΔAIC: diferença entre 
AICci de um determinado modelo e o AICc do modelo com melhor ajuste. 
 

Melhores modelos para área foliar 

Modelo Intercepto ID ABE SB ARG DE DB UE (cana) DA CFM DCF 
CMF X UE 

(cana) 
ID X EU 
(cana) 

R
2
Marg R

2
Cond ΔAIC Peso 

Soma 
dos 

pesos 

1 78,721 NA 1,172 NA -1,443 2,178 NA 33,414 NA 39,571 87,431 -174,503 NA 0,296 0,471 0,000 0,147 0,147 

2 34,498 NA 1,225 NA NA 2,883 NA 63,908 NA 51,097 69,742 -234,111 NA 0,262 0,262 0,677 0,105 0,251 

3 82,809 NA NA NA -1,361 1,349 NA 35,962 NA 43,257 117,462 -102,164 NA 0,250 0,250 0,935 0,092 0,343 

4 105,031 NA NA NA -1,666 NA NA 12,826 NA 19,430 126,778 -16,798 NA 0,229 0,229 1,056 0,086 0,430 

5 101,718 NA 0,830 NA -1,636 NA NA 8,103 NA 7,416 134,203 -37,562 NA 0,270 0,270 1,466 0,070 0,500 
 

Melhores modelos para área foliar específica 

Modelo Intercepto ID ABE SB ARG DE DB UE (cana) DA CFM DCF 
CMF X UE 

(cana) 
ID X EU 
(cana) 

R
2
Marg R

2
Cond ΔAIC Peso 

Soma 
dos 

pesos 

1 142,656 NA NA NA -0,836 NA NA 4,109 NA -21,484 31,993 -32,673 NA 0,106 0,257 0,000 0,119 0,119 

2 98,710 0,577 NA NA NA 1,145 NA 41,703 NA -10,174 -45,193 -121,592 NA 0,150 0,276 0,606 0,088 0,207 

3 112,139 NA NA NA NA 1,063 NA 26,627 NA -3,118 5,466 -99,315 NA 0,066 0,236 0,864 0,077 0,284 

4 131,155 NA NA NA -0,702 0,689 NA 15,294 NA -8,027 28,125 -76,111 NA 0,125 0,258 1,133 0,067 0,351 

5 125,331 NA NA NA NA NA NA 11,624 NA -24,531 6,597 -33,580 NA 0,018 0,235 1,412 0,059 0,410 

6 114,004 0,546 NA NA NA NA NA 24,088 NA -33,383 -45,384 -46,656 NA 0,085 0,241 1,565 0,054 0,464 

7 130,698 0,412 NA NA -0,685 NA NA 15,149 NA -28,514 -9,995 -43,118 NA 0,145 0,273 1,841 0,047 0,512 

8 99,655 0,555 NA NA NA 1,166 NA 37,825 NA -9,911 -45,644 -133,742 0,351 0,145 0,285 1,999 0,044 0,555 
 
 
 

 
 

Melhores modelos para riqueza funcional 

Modelo Intercepto ID ABE SB ARG DE DB UE (cana) DA CFM DCF 
CMF X UE 

(cana) 
ID X EU 
(cana) 

R
2
Marg R

2
Cond ΔAIC Peso 

Soma 
dos 
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pesos 

1 4,007 NA NA NA NA NA NA -2,228 NA 1,935 8,667 16,217 NA ⁻ ⁻ 0,000 0,662 0,662 

 


