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Surgiu da hipótese de que um fragmento florestal espacialmente isolado por várias décadas, 

situação muito comum no Sudeste do Brasil, sofreria modificações significativas em sua dinâmica 

e, no entanto, sustentaria suas características gerais, não necessitando de intervenções para 

promover a sua conservação. No interior de uma Floresta Estacional Semidecidual com 252 ha 

(Reserva Municipal de Santa Genebra, RMSG C Campinas, SP), em 1982, foi instalada uma 

parcela de 1 ha (100 x 100 m2) em área de vegetação madura. As árvores com CAP ≥ 15 cm foram 

mapeadas e amostradas em 1983 (t0), 1994 (t1), 1999 (t2) e 2004 (t3). Como resultado, nesses 

20,6 anos houve diminuição significativa no número de indivíduos, na área basal por parcela, bem 

como na altura dos indivíduos. ObservouCse aumento significativo no número de indivíduos mortos 

e de recrutas, no entanto resultando em uma densidade líquida de indivíduos negativa. Houve 

diminuição ao longo do tempo, na taxa de crescimento relativo da comunidade, paralelamente à 

elevação dos valores anuais médios de temperatura atmosférica para o município, não 

acompanhada por aumento da precipitação. O valor anual de mortalidade da comunidade mostrouC

se superior ao encontrado em literatura. A vegetação estudada apresentou diminuição da área 

basal, da altura geral e do número de indivíduos em geral, este último não compensado por 

recrutamento. Esse processo de raleamento competitivo da comunidade resultou no 

estabelecimento de uma fisionomia de capoeira em grande parte da área. Os modelos de 

regressão linear indicaram morte além do esperado para indivíduos de grande área basal e uma 

maior mortalidade dos indivíduos de pequena altura, provavelmente restringidos pelo alastramento 

de lianas e eventos climáticos extremos. A dinâmica na RMSG nesses 20,6 anos de 

acompanhamento promoveu um declínio estrutural resultante da combinação de vários fatores, 

como o raleamento competitivo, a expansão de lianas hiperabundantes, alterações climáticas e a 

possível presença de poluentes atmosféricos. Apesar de historicamente a vegetação estar 

adaptada a perturbação por fatores naturais, o estudo demonstrou que a fragmentação e os efeitos 

de borda levaram a floresta a sofrer modificações significativas em sua dinâmica que afetaram as 

características mais importantes para sua sustentação. Uma vez que a conservação da floresta 

depende diretamente da manutenção de sua estrutura, fazCse necessária a adoção de medidas 

que contornem as restrições à regeneração dos indivíduos arbóreos e favoreçam a dinâmica 

florestal. 



 

 De acordo com Fischer  (2007), a sustentabilidade não é um conceito relativístico, 

uma vez que os limites físicos que sustentam a vida no planeta são absolutos. Dessa forma, 

sociedades somente podem existir partindo de um sistema de suporte à vida. Um exemplo dessa 

relação na história da humanidade foi estudado por Zhang  (2007), mostrando que mudanças 

ambientais drásticas e limitações de recursos naturais levaram a revoltas sociais, guerras e 

colapsos populacionais. A conservação dos ecossistemas é, portanto, fundamental para suportar 

os processos ecológicos necessários à biodiversidade em geral e também para as sociedades 

(Erlich 2008). Nesse contexto, até mesmo pequenos fragmentos de ecossistemas têm uma 

importância crescente, uma vez que a atual rede mundial de reservas para conservação será 

insuficiente para efetivamente compensar as mudanças climáticas globais previstas (Lee & Jetz 

2008).    

 Além de abrigar grandes ecossistemas contínuos, o Brasil tem parte importante de sua 

biodiversidade em vegetações espacialmente fragmentadas, nas áreas de ocupação humana mais 

intensa, em uma paisagem dominada pela agricultura e áreas urbanas. O bioma Mata Atlântica 

corresponde a uma faixa extensa ao longo da costa e em direção ao interior, abrangendo 

aproximadamente 15% do território brasileiro (Fundação SOS Mata Atlântica & Instituto Nacional 

de Pesquisas Espaciais 2008). Nessa área, a ocupação humana é antiga, tendo se estabelecido a 

partir da colonização no século XVI (Priore & Venâncio 2006), atualmente abrigando cerca 67% da 

população do país (mais de 120 milhões de habitantes) (IBGE 2007). Uma das consequências 

históricas da ocupação desordenada do bioma foi sua fragmentação geral (Tabarelli  2005), 

resultando em inúmeros remanescentes florestais, a maioria de pequenas dimensões e 

espacialmente isolados entre si. Há mais de 25 mil fragmentos de Mata Atlântica com área inferior 

a 5 ha (Fundação SOS Mata Atlântica & Instituto Nacional de Pesquisas Espaciais 2008).  



 Apesar da fragmentação, remanescentes de Mata Atlântica ainda abrigam uma grande 

diversidade biológica, correspondendo a um dos centros de diversidade mais importantes do 

mundo (Mittermeier  2004). Em regiões com poucos remanescentes florestais, os fragmentos 

existentes são vegetações importantes a partir das quais se pode iniciar a restauração florestal em 

áreas mais extensas (Turner & Corlett 1996). Resta saber se remanescentes florestais isolados por 

muitas décadas ainda mantém sua estrutura, possibilitando que ocorram os processos naturais 

fundamentais para a manutenção de sua dinâmica, para a conservação dessa biodiversidade 

remanescente e para a interação com outros elementos na paisagem. A existência do histórico 

antigo de fragmentação no Sudeste do Brasil permite uma boa avaliação dos efeitos desse 

processo na dinâmica e integridade das comunidades florestais, o que é uma possibilidade mais 

restrita, por exemplo, para a Amazônia, onde a fragmentação ainda é muito recente. 

 O conhecimento da dinâmica dos remanescentes florestais é primordial para o 

estabelecimento de ações pertinentes de conservação e restauração, bem como para o 

desenvolvimento de indicadores de monitoramento e avaliação (Engel 1993, Gandolfi  1995, 

Morellato & Leitão Filho 1995, Tabarelli & Mantovani 1997a e b, Martins & Rodrigues 1999). 

Há ainda a possibilidade de esses fragmentos serem objetos de manejo como o enriquecimento 

(Rodrigues  2009) com espécies que, por alguma razão, foram extintas localmente, ou mesmo 

com espécies de estratos superiores, potencializando seu papel de conservação da biodiversidade. 

No entanto, o conhecimento sobre essas vegetações ainda é restrito no tempo, não permitindo 

afirmar como alterações na paisagem e perturbações periódicas interferem na dinâmica e na 

sustentabilidade florestal.  

 De acordo Phillips (1997), o estudo de imagens de satélite mostra o desmatamento como a 

mais clara ameaça a florestas tropicais e, no entanto, apesar de muitas florestas parecerem 

intactas nessas imagens, importantes processos (p.e. defaunação, ) tornam as vegetações 

biologicamente degradadas, fenômeno que somente pode ser constatado por métodos que 

empregam monitoramento temporal em campo, em uma escala espacial detalhada. Neste 

contexto, o acompanhamento temporal de vegetações baseado em parcelas permanentes tem se 

mostrado bastante eficiente e promissor no estudo de vegetações (Whitmore 1989, Condit 1995, 



Tomás 1996) até mesmo se os dados são coletados em pequenos fragmentos ou em pequenas 

escalas de tempo (OliveiraCFilho  1997, Condit 1999). 

 A fragmentação florestal é a substituição de extensas áreas de floresta nativa por outros 

ecossistemas (ocupação agropecuária e urbana), resultando em uma configuração espacial 

disjunta entre os remanescentes naturais, com consequências deletérias para a maior parte da 

biota florestal (Murcia 1995). A perda de habitats naturais e a fragmentação são as causas 

primordiais de vários problemas florestais como a perda de espécies e a interrupção da interação 

entre elas, bem como a invasão de espécies exóticas e até o colapso do ecossistema (Tabarelli & 

Gascon 2005).  

 O desmatamento e a fragmentação levam à formação de uma faixa de borda na floresta, 

que corresponde, ao contrário de uma transição natural para outros habitats (ecótonos), a uma 

zona em que a vegetação natural faz um contraste ambiental abrupto com áreas de ocupação 

humana (Murcia 1995, Gascon  2001) e onde ela recebe as influências antrópicas mais 

visíveis. As áreas antrópicas adjacentes, que correspondem à matriz da paisagem (Metzger 2001), 

possuem condições ambientais severas que levam a vegetação na borda à mortalidade, havendo 

formação e expansão de áreas degradadas em direções cada vez mais interiores de um fragmento 

(Gascon  2000). A matriz possui uma aridez, definida como a habilidade em degradar a 

vegetação (Gascon  2000), que depende da intensidade e histórico do uso da terra (Didham & 

Lawton 1999), densidade de espécies exóticas, entre outros fatores.  

 A borda florestal tem uma largura que corresponde a uma zona marginal, com microclima 

alterado e estrutura de comunidade distinta, contrastante com o interior da floresta (Matlack 1993).  

Diversos autores reconhecem larguras de faixa de borda variáveis em florestas tropicais, desde 

20 m até 300 m, dependendo do organismo afetado (Lovejoy & Bierregaard 1986, Laurance 1991, 

Kapos  1993, Laurance 1997, Laurance  1998a, Didham & Lawton 1999,  Mesquita  

1999, Laurance  2000, D’Angelo  2004). As alterações abióticas e bióticas incluem 

elevação na luminosidade que atinge os estratos inferiores, redução na umidade do ar (Kapos 

1989, Camargo & Kapos 1995) do solo (Kapos 1989, Camargo & Kapos 1995), alterações na 



densidade de fungos (Faccelli & Pickett 1991), na taxa de produção e decomposição de 

serapilheira (Bruna 1999, Didham & Lawton 1999, Sizer & Tanner 1999), aumento de populações 

invasoras de plantas e animais (D’Antonio & Hobbie 2005), modificação nas taxas de recrutamento, 

elevação da mortalidade de árvores (Ferreira & Laurance 1997, Laurance  1998a, Laurance 

 2000, Laurance 2001, RankinCDe Mérona & Hutchings 2001, Santos  2008), alterações na 

taxa de crescimento de plântulas (Sizer & Tanner 1999), redução da altura de dossel (Oliveira  

2008) e aumento da densidade foliar (Didham & Lawton 1999), aumento da porcentagem de 

árvores danificadas (RankinCDe Mérona & Hutchings 2001) expansão da área de clareiras e 

ocupação de lianas (Laurance 1991), redução populacional de não pioneiras e elevação de 

pioneiras (Michalski  2007, Santos  2008), perda de biomassa florestal Laurance  

(1997), etc..  

 Os efeitos de borda, alterando a distribuição, o comportamento e a sobrevivência de 

espécies de plantas, podem ser potencializados em regiões com alta fragmentação (Murcia 1995, 

Ferreira & Laurance 1997, Santos  2008). A fragmentação e seus efeitos de borda podem 

reduzir o recrutamento de plantas devido a interrupções na chuva de sementes, dessecação de 

hábitat e danos a plântulas causados por queda de árvores e depósito de serapilheira próximo a 

bordas de florestas (Bruna 1999). Além disso, pode levar a um aumento na mortalidade de 

plântulas por competição com lianas e espécies ruderais (Scariot 2001) e ao aumento na 

mortalidade de adultos devido a desenraizamento e quebras (Laurance  2000, Laurance 2001, 

Tabarelli  2004).   

 Comparado a uma floresta, ocupações agropecuárias e urbanas permitem que maior 

incidência solar atinja o chão durante o dia e geram alta reCirradiação para a atmosfera à noite. 

Consequentemente, as temperaturas diurnas em áreas de plantios e pastagens tendem a ser mais 

elevadas próximo ao solo e as temperaturas diárias flutuam com maior amplitude (Fetcher  

1985). À medida que a distância da borda para o interior de um fragmento aumenta, a penetração 

de radiação fotossinteticamente ativa no subCbosque e a temperatura do ar diminuem e a umidade 

do ar aumenta (Kapos 1989, Stevens & Husband 1998), sendo o fenômeno intensificado em 

pequenos fragmentos (Kapos 1989, Laurance 1991, Didham & Lawton 1999). Como observado por 



Bruna (1999), sementes apresentam uma probabilidade de germinação muito maior em floresta 

contínua do que em fragmentos, onde elas sofreram de condições atmosféricas mais quentes e 

secas em função da maior luminosidade (Didham 1998). 

 À medida que a vegetação na borda se regenera após sua criação, o impacto da matriz 

adjacente no fragmento deveria teoricamente declinar (WilliamsCLinera 1990, Matlack 1993). Essas 

bordas tendem a ser recobertas pela proliferação de lianas e pela regeneração arbórea (Kapos 

 1993; Camargo & Kapos 1995; Didham & Lawton 1999). Porém, à medida que a vegetação 

nessa faixa ganha idade e se torna mais menos permeável, os danos por vendavais aumentam nas 

bordas, conforme modelos com túneis de vento, mostrando o aumento da turbulência onde a 

permeabilidade é reduzida (Savill 1983). Como consequência, distúrbios por ventos podem causar 

mortalidade de árvores a distâncias de até 100C500 da borda (Laurance 1991; Laurance  

1998a, D’Angelo  2004), sendo as maiores árvores (DAP > 60 cm) particularmente vulneráveis 

(Laurance  2000, Oliveira  2008).  

 Segundo Laurance (2002), habitats fragmentados podem mostrar aceleração em vários 

parâmetros, como frequência de distúrbios, taxas de mortalidade e natalidade, flutuação de 

populações, extinção de espécies e taxas de . Por outro lado, processos como taxas de 

decomposição de serapilheira podem decrescer em pequenos fragmentos (Sizer 1999), o que afeta 

a germinação de sementes. De qualquer forma, embora certos processos ecológicos possam se 

tornar estáveis e outros mais vagarosos, Laurance (2002) propôs que sob um regime de 

fragmentação, a maioria deles se torna acelerado (“hiperdinamismo”), havendo aumento na 

frequência ou na amplitude da dinâmica da população, da comunidade e da paisagem. 

 No interior de uma Floresta Estacional Semidecidual com 252 ha (Reserva Municipal de 

Santa Genebra C Campinas, SP), no ano de 1982, Santos (1996) instalaram uma parcela de 

1 ha em área de vegetação madura. Nos últimos anos, a vegetação sofreu influência de fatores de 

perturbação que provavelmente interferiram em sua dinâmica. Entre eles, podemos citar geadas 

(as mais recentes em 1975, 1979, 1981, 1988 e 1994 C Pinto  2001),  tornados (1995 e 2001 C 

CEPAGRI 2007), senescência síncrona de populações (p.e. bambu  em 



1994 C Gandolfi 2000) e poluição atmosférica (Clemente 2000, França  2002, Miranda & 

Tomaz 2008). O município de Campinas possui uma cobertura florestal remanescente de 2% 

(1570 ha), bem menor que a média nacional para o bioma mata Atlântica (7,26%) ou para o Estado 

de São Paulo (13,24%) (Fundação SOS Mata Atlântica & Instituto Nacional de Pesquisas Espaciais 

2008). É provável que a Floresta Estacional Semidecidual da RMSG, condicionada pela 

fragmentação, bem como pelos efeitos de perturbação naturais e antrópicos originados do entorno, 

mostre durante um período de tempo suficientemente extenso, uma dinâmica peculiar, que poderia 

ser diferenciada daquela ocorrente em outros remanescentes não sujeitos à matriz agrícola e 

urbana por várias décadas (p.e. Amazônia). Na RMSG, uma vegetação representativa no cenário 

de alta fragmentação florestal do Sudeste do Brasil, esperaCse elucidar qual a resposta da 

dinâmica e da estrutura, retratando o potencial de conservação da biodiversidade de inúmeros 

remanescentes. 

 



 Neste estudo foram examinadas as mudanças em parâmetros gerais da comunidade 

arbustivoCarbórea em um hectare de Floresta Estacional Semidecidual, ocorridas em um período 

de 20,6 anos, no sentido de avaliar a dinâmica e a sustentabilidade da vegetação, isolada por 

várias décadas e sujeita a eventos naturais e humanos de perturbação. 

 A hipótese do estudo é:  

C H1: Um fragmento florestal espacialmente isolado por várias décadas sofreu modificações 

significativas em sua dinâmica e, no entanto, sustentou suas características gerais, não 

necessitando de intervenções para promover a conservação da diversidade vegetal. 

 A Reserva Municipal de Santa Genebra (RMSG) possui área total de 251,77 ha e se 

constitui num dos principais remanescentes de FES do Estado de São Paulo. Apesar de ser o 

maior fragmento florestal do município de Campinas1 (Santin 1999), a RMSG é uma floresta 

isolada de outras matas2, sendo circundada por áreas agrícolas e bairros residenciais (Morellato & 

                                                      

 

 

 

1 O segundo maior fragmento do município é a Reserva Ribeirão Cachoeira (233,7 ha) (Santos & 

Kinoshita 2003), distante 16,9 km. 

2 Até uma distância de 1 km das bordas da RMSG há 10 fragmentos florestais com área entre 0,3C

15 ha, desconectados entre si, todos eles a uma distância superior a 100 m da RMSG. 



Leitão Filho 1995). Do seu perímetro, 19% faz vizinhança direta com bairro residencial (Barão 

Geraldo) e a área urbana mais extensa do município de Campinas está a uma distância média de 

3,5 km a SE. A  uma distância de 1,1 a 9 km a NW encontraCse o principal pólo industrial da região 

(CETESB 2006) 3.  

 Cerca de 85% da vegetação na RMSG é representada por Floresta Estacional 

Semidecidual e os 15% restantes (áreas de menores cotas) são ocupados por Floresta Paludosa 

(LeitãoCFilho 1995; Nave, 1999). Pela proximidade de grandes centros de pesquisa (UNICAMP, 

IAC, EMBRAPA, ESALQ, entre outros), vários trabalhos científicos foram realizados nessa 

Reserva, visando à compreensão do ecossistema e a construção de um plano de manejo próprio.  

 Segundo dados da Seção de Climatologia do Instituto Agronômico de Campinas, que dista 

cerca de 3 km da reserva, o clima local é do tipo Cwa, definido como quente e úmido, com inverno 

                                                      

 

 

 

3 Indústrias: Akzo Nobel Ltda. (setor: química), Apliquim Tecnologia Ambiental (tratamento de 

resíduos), AstraCZeneca (química), Bann Química Ltda. (química), Cargill Nutrição Animal (ração 

animal), Cyanamid (química), Degussa Brasil Ltda. (química), DuPont Brasil Produtos Agrícolas 

(química), Exxon Química (quimica), Lubrificantes Fenix Ltda. (química), Galvani (química), 

Hércules do Brasil Produtos Químicos Ltda. (química), Invista Brasil Indústria e Comércio de Fibras 

Ltda. (química), J. Bresler S.A. (papel e embalagens), Kärcher Indústria e Comércio Ltda. 

(máquinas), Kraton Polymers do Brasil S.A. (química), Moinhos Cruzeiro do Sul S.A. 

(beneficiamento de grãos), Nutriara Alimentos Ltda. (ração), Nutridata Indústria Comércio e 

Serviços Ltda. (ração), Nutriplant (química), Orsa Celulose, Papel e Embalagens S.A. (papel e 

embalagens), Replan (química), Rhodia (química), Shell Brasil S.A. Petróleo (química), Silcon 

Ambiental (tratamento de resíduos), Syngenta Brasil (química), entre outras. 



seco e verão quente e chuvoso (Koeppen 1948). De acordo com as normais climatológicas 

fornecidas pelo IAC (período de 1960C1990) a temperatura média anual é de 21,6 ºC e a 

precipitação anual é de 1381,2 mm. Durante o período de estudo (1983C2004) a temperatura média 

anual foi 22,1 ºC e a precipitação média anual foi 1415,6 mm. 

 O relevo da Reserva é levemente ondulado, com altitudes que variam de 580C610 m 

(Santos  1996). O solo da floresta é do tipo Latossolo Roxo distrófico, álico, com horizonte A 

moderado e textura argilosa, pertencente à unidade Barão Geraldo, sendo espesso, friável e 

poroso, com horizontes A e B de cor vermelha escura, devido aos altos teores de ferro (Oliveira 

1979). O horizonte B tem pelo menos 270 cm de profundidade. 

  

 No interior Reserva Municipal de Santa Genebra, a 250 m das bordas mais próximas (a W 

ou E), em terreno com solo seco e coberto por Floresta Estacional Semidecidual, uma área de 1 ha 

(200 x 50 m) foi delimitada e subdividida em 100 subparcelas com dimensões 10 x 10 m. Em cada 

subparcela foram registrados para todos os indivíduos arbustivos e arbóreos que atingiram o 

critério de CAP ≥ 15 cm (“circunferência à altura do peito”, 1,30 m a partir do solo) ou 

aproximadamente 4,8 cm de diâmetro, (1) o nome da espécie, (2) a circunferência do caule na 

altura de 1,3 m (CAP), com uso de fita métrica ou paquímetro, (3) a altura total do indivíduo (H), por 

meio de comparação com régua de alumínio e (4) a posição na subparcela (coordenadas 

cartesianas) com uso de trena. 

 Cada indivíduo com caules bifurcados teve seus valores de área transversal somados e 

convertidos a seguir para um valor único de CAP. 

 Para cada indivíduo foi coletada uma amostra botânica para identificação em laboratório e 

para servir como material testemunho, depositado no Herbário UEC. 

 Foram efetuadas quatro amostragens nas ocasiões: 



t0= ago/1982Cmar/85, t1= jul/1994Cjun/95, t2= marCset/1999 e t3= marCset/2004, totalizando uma 

série média de 20,6 anos. As amostragens serão referidas no restante do texto por pontos no 

tempo representados como 1983, 1994, 1999 e 2004.  

 Em 1983 foi realizada uma amostragem de solo na profundidade de 0C20 cm, em 40 

parcelas sorteadas dentre as 100 totais, e em seguida os valores analisados em laboratório de 

solos foram interpolados para as 60 parcelas restantes. As amostras foram compostas por subC

amostras de 10 pontos, onde se desprezou a serapilheira.  

 Foram obtidos os valores médios anuais de temperatura atmosférica mínima, média e 

máxima, bem como de chuva anual total para o município no período de 1890 a 2004. Esses 

dados, fornecidos pelo IAC, foram coletados no posto meteorológico da Estação Experimental de 

Campinas, Lat. 22º54’S / Long. 47º05’W e altitude de 694 m, a uma distância de 9 km da área de 

estudo. 

 Primeiramente, as amostras botânicas foram identificadas com base na literatura e em 

consulta a especialistas. As exsicatas correspondentes foram depositadas no herbário UEC. Em 

cada amostragem, foi elaborada uma planilha de dados reunindo para cada indivíduo, o nome da 

espécie e os valores registrados de coordenadas (m), CAP (cm) e H (m).  

 Os seguintes dados foram comparados pelo teste de  (Zar 1984) entre 

amostragens: número de indivíduos, área basal por parcela (m2.haC1), área basal por 

indivíduo (m2.indC1), altura (m), número de indivíduos mortos e recrutados, taxas de crescimento 

relativo (área basal), usandoCse como repetições as subparcelas de 100 m2. CompararamCse 

paralelamente temperaturas atmosféricas e chuva para o município. Foi considerado “recrutado” 

aquele indivíduo que atingiu o critério mínimo de diâmetro e que na amostragem anterior possuía 

caule com diâmetro inferior ao limite mínimo. 



 Os dados de altura dos indivíduos (para todas as espécies, em conjunto) foram 

organizados de modo a gerar gráficos da altura geral da vegetação para cada ocasião de 

amostragem com o programa Surfer 6.01 (Golden Software 1995). Na representação da vista 

superior da parcela, cada indivíduo teve sua localização definida por coordenadas cartesianas e 

representado por um pequeno ponto colorido com correspondência em uma escala de alturas. As 

cores correspondentes aos valores intermediários entre as alturas dos indivíduos espacialmente 

próximos foram gerados por interpolação pelo método  e suavização baixa. 

 A mortalidade geral da comunidade foi calculada de acordo com Sheil & May (1996): 

( )






 ∑−∑−=

==
, onde é a contagem de cada população (i) na 

primeira amostragem (0) e  é a taxa de mortalidade de cada população segundo Lewis 

(2004a): ( ) ( )[ ]−= , sendo  o número de indivíduos da população (i) em t0 e  o 

número de sobreviventes até t3.  é o intervalo de tempo. 

 O recrutamento anual geral foi calculado por um modelo adaptado de Martini (1996): 

( )∑= , onde ( )[ ]+= , sendo  a proporção dos indivíduos de cada 

espécie na amostra em t3 ( ) ( )( ) ,  o número inicial de indivíduos,  o número final, 

 o número de recrutas da espécie durante o período total, ou seja, o número de indivíduos que 

possuíam diâmetro inferior ao limite mínimo de amostragem em t0, mas que em t3 se encontravam 

dentro do critério de amostragem;  é o intervalo de tempo. 

 A taxa de crescimento relativo geral para caules, independente da espécie, foi calculada 

segundo Feeley  (2007), considerando apenas aqueles indivíduos presentes em todas as 

amostragens: 

( ) ( )[ ]−= , sendo  e  respectivamente a área basal geral no fim e 

no início de cada período e  o intervalo de tempo entre amostragens.  



 Devido aos intervalos irregulares entre amostragens, fezCse correção das taxas gerais de 

mortalidade e recrutamento segundo a fórmula proposta por Lewis  (2004a), ×= λλ , 

onde  é o comprimento de intervalo único, e λ  corresponde a mortalidade ( ) ou 

recrutamento ( ) a ser corrigido.  

 A taxa de  para indivíduos foi calculada segundo Phillips & Gentry (1994): 

( ) ( )+= , sendo  a mortalidade e  o recrutamento. 

 A meiaCvida da comunidade foi estimada de acordo com Sheil  (1995): 

( ) ( )−−= , sendo  a mortalidade. O tempo de  foi calculado segundo 

Korning & Balslev (1994) como ( )+= , sendo  o tempo para duplicação 

do número geral de indivíduos, calculado como ( ) ( )+= , e  o recrutamento. 

 As amostras de solo foram analisadas pelo Lagro Laboratório Agronômico S/C Ltda., sendo 

as análises químicas segundo os métodos descritos em Raij & Quaggio (1983) e as análises físicas 

pelo método de Grohmann (1974), modificado para pipeta. 

 Através de modelos de regressão linear, foi verificada a mortalidade nos períodos t0Ct1 e 

t1Ct3 como resposta aos valores iniciais (respectivamente em t0 e t1) de atributos de diferentes 

categorias: 

(A) Atributos individuais: área basal do indivíduo (g0); altura do indivíduo (h0); 

(B) Atributos de parcela: número de indivíduos na parcela (plot.n0); área basal total na parcela 

(plot.g0); porcentagem da parcela coberta por clareira (clareira0); 

(C) Atributos de solo: nível de pHCaCl2; teores de matéria orgânica (MO), fósforo (P), potássio (K+), 

cálcio (Ca2+), magnésio (Mg2+), alumínio (Al3+), hidrogênio (H+), areia grossa, areia fina e argila.  

 Em seguida, foi efetuada análise dos desvios considerando os atributos adicionados de 

modo sequencial, usando análise de variância e quiCquadrado. 



 A porcentagem de clareira por parcela foi definida arbitrariamente como sendo a porção de 

área de terreno onde 0 ≥ altura > 4 m, obtida a partir do gráfico das alturas de indivíduos. Isso 

porque as clareiras observadas no local eram formadas por uma vegetação dominada por lianas ou 

indivíduos arbóreos esparsos não excedendo a essa altura, e ao mesmo tempo, não foi 

considerada uma altura menor justamente devido à presença desses indivíduos arbóreos. 

  



 Durante o período total do estudo houve diminuição significativa no número de indivíduos 

nesses 20,6 anos (1430 a 1096 ind.haC1) (p < 0,0001, ) considerando todas as espécies 

(Quadro 1; Fig. 1), principalmente no período de 1983C94 (p = 0,0036, ). Houve também 

significativa diminuição na área basal por parcela (22,43 a 19,19 m2.haC1) durante o período total (p 

= 0,0200, ). Não houve, no entanto, alteração significativa na área basal por indivíduo (p = 

0,6104, ).   

 

Quadro 1 C Número de indivíduos e área basal em cada amostragem. Obs.: ∗ diferenças 

significativas. Para área basal por indivíduo foram apresentados os valores das medianas. Reserva 

Municipal de Santa Genebra, Campinas, SP. 

Amostra t0 t1 t2 t3 Variação t0Ct3 

Ano de amostragem 1983 1994 1999 2004 (%) 

Nº indivíduos (1 ha) 1430 1246 1117 1096 C23,4 ∗ 

Área basal (m2.haC1) 22,43 21,85 20,69 19,19 C14,5 ∗ 

Área basal (m2.indC1) 0,014 0,016 0,016 0,015 +3,94 

  



 

 

Figura 1 – Variações no número total de indivíduos (a) e na área basal geral (b) para cada 

subparcela de 100 m2 (10 x 10 m); (c) variação na área basal por indivíduo. Reserva Municipal de 

Santa Genebra, Campinas, SP.  

 

 Houve uma diminuição geral na altura dos indivíduos da área amostrada durante o período 

de estudo (Fig. 2), sendo significativa no período de 1999C04 (p < 0,0001 ). A mediana 

das alturas dos indivíduos teve um decréscimo de um valor inicial de 7,0 para 5,5 m na última 

amostragem. 

 

 

(a)  (b)  

(c)  



 

Figura 2 C Representação da vista superior da área de estudo e alturas (m) interpoladas dos 

indivíduos com CAP ≥ 15 cm (método , suavização baixa). Reserva Municipal de 

Santa Genebra, Campinas, SP. 

 

 A mortalidade anual geral obtida para a comunidade foi 0,0559 e o recrutamento anual 

geral foi 0,0261. Essas taxas indicam uma meiaCvida da comunidade de 11,79 anos. O valor 

corrigido da taxa de  para indivíduos, que expressa a renovação da comunidade, resultou 

em 4,16%.anoC1 e o tempo de  obtido para a comunidade foi 19,33 anos. 



 ObservouCse aumento significativo no número de indivíduos mortos entre o primeiro e o 

segundo período e posteriormente, aumento no número de indivíduos recrutados entre o segundo 

e o terceiro período (Quadro 2, Fig. 3a). Por outro lado, o número de mortos foi superior ao de 

recrutas em todos os períodos (de modo significativo nos dois primeiros), resultando em uma 

densidade líquida de indivíduos negativa (Fig. 3b). 

 

Quadro 2 C Valores de probabilidade (p) resultantes do teste de comparação ( ) da 

mortalidade (m) e do recrutamento (i) anuais em um mesmo período ou entre períodos. Períodos: 

A = 1983C94; B = 1994C99; C = 1999C04. As diferenças significativamente diferentes (p ≤ 0,05) 

entre (m) e (m), entre (i) e (i), ou entre (m) e (i) mostram valores de probabilidade em negrito. 

P.e.: p =  indica que o valor de (m) no período B (63,6 ind.haC1.anoC1) foi significativamente 

maior que (m) em A (42,6 ind.haC1.anoC1). Reserva Municipal de Santa Genebra, Campinas, SP. 

 m vs. m i vs. i  m vs. i 

1983C94 vs. 1994C99 

(períodos A vs. B) 
A B A B 

1983C94 vs. 1983C94 

(A vs. A) 
A A 

Nº ind.haC1.anoC1 42,6 63,3 25,9 35,0 Nº ind.haC1.anoC1 42,6 25,9 

p 0,1845 P 

1994C99 vs. 1999C04 

(períodos B vs. C) 
B C B C 

1994C99 vs. 1994C99 

(B vs. B) 
B B 

Nº ind.haC1.anoC1 63,3 63,0 35,0 58,4 Nº ind.haC1.anoC1 63,3 35,0 

p 0,3833 p 

1983C94 vs. 1999C04 

(períodos A vs. C) 
A C A C 

1999C04 vs. 1999C04 

(C vs. C) 
C C 

Nº ind.haC1.anoC1 42,6 63,0 25,9 58,4 Nº ind.haC1.anoC1 63,0 58,4 

p p 0,7575 
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 A estrutura de classes de diâmetro se mostrou estável durante o período total, com grande 

número de indivíduos entre 5C9,9 cm (Fig. 4), estrutura típica em comunidades florestais. No 

período geral, as maiores taxas de mortalidade foram encontradas entre as menores classes de 

diâmetro (Fig. 5), como consequência da própria distribuição de indivíduos entre as classes. 

 

Figura 3 C (a) Número anual de 

indivíduos mortos ou recrutados 

por 100 m2 em cada período;  

(b) Recrutamento e mortalidade 

cumulativos durante o período 

de 1983 a 2004. Reserva 

Municipal de Santa Genebra, 

Campinas, SP. 
(a)  

(b)  



 

Figura 4 – Quantidade de indivíduos por classe de diâmetro de caule. O número sobre cada coluna 

indica a porcentagem da classe em relação ao total. A classe 0C5 cm obteve poucos indivíduos 

devido ao limite mínimo de amostragem e não é apresentada. Reserva Municipal de Santa 

Genebra, Campinas, SP. 
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Figura 5 – Taxa anual de mortalidade por classe de diâmetro de caule no período 1983C2004 para 

os indivíduos presentes em 1983. Cada ponto representa a mediana de cada uma das classes 

(16), separadas em igual número de indivíduos (89). Obs.: os seis indivíduos de menor diâmetro 

foram eliminados para proporcionar a divisão exata da quantidade de indivíduos entre classes. 

Reserva Municipal de Santa Genebra, Campinas, SP.  

 

 Durante o estudo houve diminuição na taxa de crescimento relativo de um valor mediano 

de 0,022 no período 1983C94 para 0,012 m2.anoC1 no período 1999C04, havendo queda significativa 

entre os períodos 1983C94 e 94C99 (p = 0,0016) (Fig. 6). Essa diminuição observada, bem como na 

densidade, área basal (Fig. 1) e altura mediana (Fig. 2) ocorreram paralelamente à elevação dos 

valores anuais de temperatura atmosférica para o município (Fig. 7). Houve elevação significativa 

nos valores anuais médios de temperatura mínima (p < 0,001), média (p < 0,001) e máxima (p < 

0,001), comparandoCse o período anterior ao estudo (1890C82) e aquele no seu decorrer (1983C

2004). A precipitação anual total, por sua vez, não mostrou alteração significativa comparandoCse 

os períodos 1890C82 e aquele no decorrer das amostragens (p = 0,6012; Fig. 8).  

    



 

 

 

Figura 7 – Valores médios anuais para temperatura atmosférica mínima, média e máxima no 

município em período anterior (1890C1982) e no decorrer do estudo (1983C2004). Construído a 

partir de dados fornecidos pelo Instituto Agronômico de Campinas, SP. 

Figura 6 – Taxa de crescimento relativo geral para 

caules, expresso em área basal (m2.anoC1), por 

período. Reserva Municipal de Santa Genebra, 

Campinas, SP. 



  

 

 Em ambos os períodos t0Ct1 e t1Ct3 os modelos de regressão linear mostraram mortalidade 

significativa e positiva em relação aos valores iniciais de área basal do indivíduo e de porcentagem 

de parcela correspondente a clareira, mas negativa em função da altura do indivíduo (Quadros 3 

e 4). Com relação a fatores de solo, a mortalidade obteve relação significativa com diferentes 

fatores dependendo do período. Em t0Ct1 foi negativa em relação aos teores de Ca2+ e Mg2+ e em 

t1Ct3 foi positiva em relação ao nível de pH. 

 

Figura 8 C Precipitação atmosférica anual total no 

município em período anterior (1890C1982) e no 

decorrer do estudo (1983C2004). Construído a partir de 

dados fornecidos pelo Instituto Agronômico de 

Campinas, SP. 



Quadro 3 C Resultado do modelo de regressão linear considerando a mortalidade no período t0Ct1 

em função de atributos (em t0) de indivíduo (h: altura; g: área basal), de parcela (n: densidade; 

g: área basal, clareira: porcentagem de clareira) e principais fatores de solo (I: teores dos 

elementos Ca2+ e Mg2+; MO: teor de matéria orgânica; Argila: teor de argila). Reserva Municipal de 

Santa Genebra, Campinas, SP. 

Estimativa Erro padrão z Pr(>|z|)

Intercept C0,506104 1,178849 C0,429 0,66769

g0 5,833896 2,226054 2,621

h0 C0,092191 0,017336 C5,318

plot.n0 C0,008428 0,014981 C0,563 0,57373

plot.g0 C1,042178 0,583220 C1,787 0,07395

clareira0 0,016329 0,005724 2,853

I (Ca2++Mg2+) C0,088188 0,036954 C2,386

MO C0,036565 0,111031 C0,329 0,74191

Argila 0,020070 0,015975 1,256 0,20899  

 

 

Quadro 4 C Resultado do modelo de regressão linear considerando a mortalidade no período t1Ct3 

em função de atributos (em t1) de indivíduo (h: altura; g: área basal), de parcela (n: densidade; 

g: área basal, clareira: porcentagem de clareira) e principais fatores de solo (pH CaCl2: nível pH 

extraído por CaCl2; P: teor de P). Reserva Municipal de Santa Genebra, Campinas, SP. 

Estimativa Erro padrão z Pr(>|z|)

Intercept C3,132314 1,527707 C2,050

g1 6,894829 2,473046 2,788

h1 C0,105555 0,020260 C5,210

plot.n1 0,014497 0,016754 0,865 0,3869

plot.g1 C0,884930 0,572869 C1,545 0,1224
clareira1 0,012565 0,005823 2,158
pH CaCl2 0,760379 0,325891 2,333

P 0,013268 0,071753 0,185 0,8533  

 

 Considerando os fatores adicionados em sequência, no período t0Ct1 a área basal da 

parcela se mostrou importante e positivamente relacionada à mortalidade. Os demais fatores que 



haviam se mostrado significativos, assim permaneceram de forma consistente com exceção da 

área basal individual em t0Ct1 (Quadros 5 e 6). 

 

Quadro 5 C Resultado do modelo de regressão linear considerando a mortalidade no período t0Ct1 

em função de atributos (em t0) de indivíduo, de parcela e de solo, adicionados em sequência. Ver 

códigos no Quadro 3. 

GL Resíduo do desvio GL Desvio do resíduo Pr(>|Chi|)

Nulo 1429 1809,62

g0 1 2,08 1427 1807,54 0,15

h0 1 37,33 1428 1770,21

plot.n0 1 3,00 1426 1767,20 0,08

plot.g0 1 4,37 1425 1762,83

clareira0 1 8,61 1424 1754,22

I (Ca2++Mg2+) 1 11,72 1423 1742,50

MO 1 1,87 1422 1740,62 0,17

Argila 1 1,59 1421 1739,04 0,21  

 

Quadro 6 C Resultado do modelo de regressão linear considerando a mortalidade no período t1Ct3 

em função de atributos (em t1) de indivíduo, de parcela e de solo, adicionados em sequência. Ver 

códigos no Quadro 4. 

GL Resíduo do desvio GL Desvio do resíduo Pr(>|Chi|)

Nulo 1245 1686,10

g1 1 3,73 1244 1682,37

h1 1 38,47 1243 1643,91

plot.n1 1 2,359eC03 1242 1643,90 0,96

plot.g1 1 3,08 1241 1640,83 0,08
clareira1 1 3,71 1240 1637,12
pH CaCl2 1 5,44 1239 1631,68

P 1 0,03 1238 1631,64 0,85  

 



 Um primeiro problema a ser apontado é em relação ao delineamento experimental 

adotado. O objeto de estudo foi uma vegetação situada em apenas um fragmento, sem se dispor 

de outras florestas com o mesmo tipo de vegetação, sob o mesmo regime climático, que tivessem 

sido amostradas exatamente no mesmo período, com o mesmo critério amostral e área, para que 

pudessem ser utilizadas como repetições, cumprindo o papel de testemunhas e possibilitando 

isolar o impacto de perturbações naturais ou humanas na dinâmica da RMSG. A falta dessas 

testemunhas ocorreu em decorrência da própria escassez de remanescentes florestais de mesma 

extensão na região, citandoCse apenas a mata de Ribeirão Cachoeira, mas com características de 

histórico de perturbação e de contexto na paisagem distintos da RMSG.  

 O segundo problema de delineamento experimental veio em decorrência do primeiro. 

A inexistência de repetições levou obrigatoriamente ao uso de pseudoCréplicas, representadas 

pelas unidades espacialmente contíguas de 10 x 10 m, utilizadas em várias análises. O problema 

decorrente é que o estudo tratou de apenas uma parcela e, portanto, há grandes limitações caso 

se tenha a intenção de extrapolar seus resultados.  

 Fisher  (2008) expuseram alguns problemas relacionados à suficiência amostral de 

pequenas parcelas, principalmente áreas de 1 ha. Em uma simulação da dinâmica florestal por um 

milênio, os autores concluíram que a biomassa acima do solo amostrada em parcelas de 1 ha 

tendeu a se desviar da biomassa média esperada para a floresta, particularmente nos casos onde 

a mortalidade foi espacialmente mais agregada, havendo um viés no sentido de ganho de 

biomassa. Em outros casos, onde a mortalidade foi espacialmente mais distribuída, a incerteza 

caiu e parcelas de 1 ha obtiveram uma estimativa razoável da variação da biomassa entre 

amostragens. Nas simulações, Fisher  (2008) consideram uma densidade de árvores dez 

vezes menor do que a amostrada na RMSG, o que de dificulta as comparações. No entanto 

ressaltaCse que a tendência observada na RMSG é notavelmente contrária, apresentando grande 

perda de área basal no período de 20,6 anos. Isso tem duas consequências. A primeira é que a 

dinâmica na RMSG não seguiu o mesmo viés típico que seria esperado em decorrência de uma 



insuficiência amostral. Por outro lado, se a dinâmica segue um viés contrário, o que seria possível 

devido à estocasticidade, então a suficiência amostral deve ser discutida, e ao mesmo tempo, 

podeCse dizer que a desestruturação espacial poderia ter ocorrido de duas formas. Na primeira 

opção, a extensão relativamente pequena (1 ha) da parcela utilizada na RMSG fez com que os 

distúrbios formassem uma grande mancha de agregação, coincidente com o hectare estudado, 

levando sua vegetação à desestruturação, enquanto outras áreas da reserva (não amostradas) 

sofreram distúrbios com variados graus de agregação, não provocando a desestruturação 

observada no hectare estudado. Isso colocaria em cheque o delineamento adotado, que amostrou 

apenas um hectare no centro da reserva, não fornecendo uma visão geral da RMSG. A segunda 

provável explicação é que a desestruturação ocorreu de forma espacialmente não agregada dentro 

da parcela, mas de uma forma em que a coalescência de distúrbios entre as subparcelas 

gradativamente afetou a vegetação estudada como um todo. Os resultados obtidos apontaram uma 

desestruturação generalizada no hectare estudado, um quadro que ao final de 20 anos, poderia ser 

gerado por ambos os padrões. Por outro lado, a observação visual das áreas ao redor da parcela, 

indica que a vegetação da RMSG tem sofrido grandes mudanças fisionômicas em toda sua 

extensão e que a desestruturação registrada na parcela claramente não é uma exclusividade do 

hectare estudado (Nave 1999), o que minimiza a questão da dimensão da amostra em relação à 

extensão da reserva. 

 Em contrapartida, o que se pode dizer frente aos problemas apontados é que a RMSG 

representa a realidade de inúmeros fragmentos pelo Brasil, espacialmente isolados, mostrando 

sintomas de perturbação nas bordas e se interiorizando cada vez mais, levando à gradativa 

deterioração de sua estrutura. Portanto, os resultados apresentados podem ser úteis na tomada de 

decisões para a conservação desses remanescentes, uma vez que os problemas enfrentados são 

comuns a todos eles e frequentemente assim também são seus comportamentos, em decorrência 

desses problemas. 

 A utilização de diferentes instrumentos de medição – trena e paquímetro – teoricamente 

obteve precisões distintas na medição de caules não perfeitamente circulares. A trena obteve de 

modo mais preciso o perímetro devido ao contato com o caule, exceto nos casos em que existiam 



irregularidades na superfície. Já o paquímetro ignorou o formato transversal dos caules, 

teoricamente possibilitando erros maiores conforme o formato elíptico do caule. No entanto, este 

instrumento só foi usado para caules muito finos, que tenderam a ter naturalmente seção mais 

aproximada ao formato circular e, dessa forma, a imprecisão do instrumento não foi um obstáculo, 

sendo o resultado de suas medidas comparáveis àqueles obtidos com trena. 

 A amostragem em diferentes estações do ano gerou um erro de estimativa devido ao 

crescimento dos caules entre estações. ConsiderouCse, no entanto, que a diferença entre as 

medidas dos caules entre amostragens superou os valores de crescimento intraCamostragens, 

devido ao grande tempo decorrido entre elas. 

 O valor de mortalidade geral (0,0559) mostrouCse superior ao encontrado em literatura para 

outros tipos de vegetação florestal pelo mundo (0,0065 a 0,0443) (Lieberman  1990, Phillips & 

Gentry 1994, Newbery  1999, Stephenson & van Mantgem 2005 – diferentes critérios de 

amostragem), bem como em relação a florestas da mesma unidade fitogeográfica (Floresta 

Estacional Semidecídua) no Brasil (0,018 a 0,0406) (Nascimento  1999, OliveiraCFilho  

1997 – mesmo critério de amostragem adotado na RMSG; Manzatto 2005 – critério diferente). 

O valor de meiaCvida (11,79 anos) mostrouCse abaixo do encontrado em florestas do mesmo tipo 

no Brasil (16,7 a 26,8 anos) (Manzatto 2005 e Oliveira Filho  1997, respectivamente). O valor 

da taxa de  para indivíduos (4,16%) foi comparável aos mais altos encontrados em 

literatura para florestas tropicais e temperadas (3,56C5,04%) (Stephenson & van Mantgem 2005, 

corrigidos segundo Lewis  2004a). O tempo de  para a comunidade (19,33 anos) foi 

baixo se comparado a outros tipos de floresta pelo mundo (62 a 159 anos) (Lang & Knight 1980, 

Putz & Milton 1983, Hartshorn 1990, RankinCdeCMerona  1990), sendo comparável a uma 

Floresta Estacional Semidecidual Montana que sofreu exploração de árvores no século XIX (22,2 

anos C OliveiraCFilho  1997) ou a uma vegetação do mesmo tipo, porém em regime de 

reestruturação após distúrbio recente (18,6 anos C Manzatto 2005). A alta mortalidade associada a 

rápidas taxas de  apontaram uma dinâmica intensa no período amostrado, como 

consequência de um processo de fragmentação e, ao mesmo tempo, os números refletiram uma 

deterioração estrutural da floresta. 



 As taxas de mortalidade superiores nas menores classes de diâmetro seguiram uma 

tendência de raleamento nas classes com maior densidade de indivíduos, o que seria esperado. 

Por outro lado, a queda geral no número de indivíduos durante o período, bem como a relação 

positiva entre a densidade inicial geral e o número de indivíduos mortos, podem indicar um 

processo de raleamento competitivo que inclui as árvores adultas. Provavelmente as populações 

mais numerosas amostradas em t0 são o resultado de um recrutamento concentrado em um 

período de tempo relativamente curto ocorrido há algumas décadas. A partir de então houve o 

estabelecimento maciço das espécies mais numerosas, que após atingirem níveis máximos de 

densidade e área basal, entraram num ritmo de competição, tendo como consequência o declínio 

geral observado durante o período estudado. Essa sequência de regeneração e queda 

populacional maciça pode representar parte de uma linha temporal formada pelo estabelecimento 

alternado de populações em um período de tempo longo, o que foi demonstrado em estudos 

baseados em séries centenárias de dados em outras vegetações (Kuuluvainen  2002, 

Arseneault & Sirois 2004, Gutiérrez  2004, Baker  2005, Pollmann 2005).  

 A queda observada na densidade, no entanto, não foi acompanhada por aumento ou 

estabilização da área basal. Juntamente com a diminuição geral de altura, a queda em área basal 

indicou uma trajetória de perturbação, resultando numa situação final onde a estrutura florestal se 

mostrou bastante descontínua. Os valores encontrados para área basal (t0: 22,43 a t3: 19,19 

m2.haC1) encontramCse bem abaixo dos vistos em literatura para fragmentos do mesmo tipo 

vegetacional no Estado de São Paulo (mesmo critério de amostragem) (31C42 m2.haC1) (Ivanauskas 

 1999, Durigan  2000, Fonseca & Rodrigues 2000). A variação no número de indivíduos 

por hectare (1430 para 1096), por sua vez, pode ser comparada àquela observada por Fonseca e 

Rodrigues (2000) para uma F. E. Semidecídua em Botucatu, SP (mesmo critério de amostragem), 

onde se observou uma diminuição da densidade, passando de uma fase considerada pelos autores 

como “construção” (1333 ind.haC1) para outra de “degradação” (1033 ind.haC1).  

 Por outro lado, em outras áreas da RMSG, Gandolfi (2000) encontrou trechos onde a 

vegetação alcançou densidades de 654,29 a 1297,14 ind.haC1, sendo a área com menor densidade 

considerada a mais madura. Comparando com os números desse autor, a densidade obtida no 



hectare aqui estudado não é baixa. No entanto, a grande queda observada nessa densidade 

resultou em grandes modificações fisionômicas (diminuição de altura, abertura de muitas clareiras) 

e em substituição de guildas contrastantes (árvores por lianas), afetando fortemente a dinâmica da 

comunidade e sua possibilidade de reestruturação futura. 

 A diminuição da altura da vegetação nas subparcelas foi consequência da alta mortalidade 

dos indivíduos maiores bem como da quebra de copas, como observado em campo. Isso levou a 

uma expansão da quantidade de áreas com altura inferior a 4 m, que em t0 eram mais restritas no 

espaço, e que em grande parte correspondem a clareiras. A queda no número de indivíduos da 

comunidade, ocorrendo em todas as classes de diâmetro, por sua vez, reafirmou a tendência de 

queda temporal contínua na densidade geral e a desestruturação da vegetação. 

 O resultado na RMSG diferiu claramente daquele registrado por Lewis  (2004b) na 

ecologia de florestas maduras, em 50 parcelas alocadas em florestas pouco perturbadas da 

América do Sul entre 1971C2002, onde a área basal aumentou significativamente com o tempo, 

com ganhos excedendo as perdas. Na mesma tendência, Phillips  (2008) constataram que 

nas décadas de 1980 e 1990, florestas maduras da Amazônia se tornaram mais dinâmicas e 

ganharam biomassa, com crescimento em área basal e recrutamento superando a mortalidade. Em 

uma tendência contrária, na RMSG a vegetação apresentou diminuição da área basal, da altura 

geral e do número de indivíduos em geral, este último não compensado por recrutamento, 

resultando no estabelecimento de uma fisionomia de capoeira em grande parte da área. Esse 

quadro revelou uma dinâmica de declínio florestal na vegetação estudada, provavelmente 

resultante da combinação de fatores naturais e humanos. Para as florestas maduras da Amazônia, 

uma vez que o crescimento na média excedeu a mortalidade, as vegetações têm atuado como um 

sumidouro de carbono (Phillips  2008). Já a RMSG, uma floresta perturbada por várias 

décadas, a perda em área basal certamente resultou em um comprometimento de sua capacidade 

de sequestro de carbono ao longo dos anos, o que provavelmente retrata a realidade do conjunto 

dos fragmentos de pequena área, remanescentes no Sudeste do país. 



 Apesar da localização espacial da parcela, no interior do remanescente, consideraCse que 

a vegetação apresenta uma tendência de perturbação resultante do contato da mata com fatores 

da matriz da paisagem. Devido à existência de amplas extensões de capoeiras com baixa altura 

nas zonas mais externas da mata, a área estudada provavelmente recebe influência moderada de 

fatores de perturbação externos, como agrotóxicos advindos das áreas agrícolas, entre outros. 

Parte da mortalidade pode ser atribuída à poluição atmosférica, como registrado a partir de 

análises foliares em outros locais da RMSG (França  2002), tendo sido constados inclusive 

elementos raros, como La, Ce, Nd, Sm, Eu, Tb e Yb. Devido à direção predominante dos ventos ao 

longo do ano e à localização geográfica da Reserva, a principal fonte poluidora provavelmente é a 

área urbana de Campinas, seguido do parque industrial de Paulínia. Segundo medições efetuadas 

durante os anos de 1987 a 1999 em estação situada em Paulínia, a uma distância de 7,6 km ao N 

(Clemente 2000), a direção predominante dos ventos ao longo do ano é SE, com velocidades 

superiores a 8,23 m.sC1, havendo outras direções importantes com baixa velocidade, em condições 

desfavoráveis de dispersão de poluentes. Miranda & Tomaz (2008) amostraram a poluição urbana 

de Campinas nos anos de 2003 e 2004 e constataram uma grande variedade de elementos 

(metais, compostos de metais, elementos derivados de solo, sulfatos, carbonatos, clorados, e 

outras partículas antropogênicas aéreas) advindos da queima de combustíveis fósseis e de matéria 

orgânica, bem como de processos industriais. Os principais compostos orgânicos voláteis 

encontrados pelos autores foram benzeno, tolueno, m,pCxileno, nChexano, 2CmetilChexano e nC

nonano. De modo geral, a industrialização e a atividade agrícola intensa, além da queima de 

biomassa (p.e., de canaCdeCaçúcar, comum na região) produzem vários poluentes atmosféricos 

que formam o oxidante fotoquímico O3, o qual pode danificar as plantas (McLaughlin & Downing 

1995, Emberson  2001). Os mesmos processo que produzem O3 também produzem SO2 e N, 

que causam chuva ácida (Emberson  2001). A Refinaria de Paulínia e a indústria Rhodia, 

ambas localizadas no município de Paulínia, juntas são responsáveis por aproximadamente 14% 

da emissão de CO2 entre 329 grandes indústrias amostradas no Estado de São Paulo pela 

Secretaria de Estado do Meio Ambiente de São Paulo (2008) e podem ter uma contribuição 

importante na poluição atmosférica local. Porém na RMSG não foram constatadas evidências de 



danos foliares, o que evidenciaria injúria direta por poluentes (Winner  1985, Chappelka & 

Samuelson 1998). 

 Ao mesmo tempo, a formação de bordas aumenta a frequência de mortalidade de árvores 

por quebra, tombamento e queda de árvores adjacentes após vendavais, levando à expansão de 

clareiras, sendo esse processo geralmente mais forte em fragmentos do que em florestas 

contínuas (WilliamsCLinera 1990, Malcolm 1994, Ferreira & Laurance1997, Laurance  2000; 

RankinCDe Mérona & Hutchings 2001, Laurance 2002, D’Angelo  2004). Por outro lado, a 

fragmentação pode causar forte efeito de dessecamento nas bordas da floresta (Kapos 1989), o 

que pode ser particularmente importante em uma vegetação estacional, tornando ainda mais 

severa a seca que ocorre naturalmente no inverno. É provável que a mesma situação ocorra em 

clareiras. Árvores de grande diâmetro e palmeiras podem morrer em maior proporção ao lado de 

clareiras recém formadas do que em vegetações bem estruturadas, como reflexo de estresse 

ambiental (WilliamsCLinera 1990). Na área de estudo, em áreas próximas a clareiras, a deficiência 

hídrica provavelmente afetou inúmeras plântulas no período mais seco do ano C maio a setembro C 

levando a uma mortalidade de jovens maior do que a esperada para condições de floresta 

conservada.  

 Kapos  (1997) apontaram que as mudanças microclimáticas nas bordas podem ser 

melhoradas com o tempo, pelo menos até um certo período a partir da fragmentação, à medida 

que a vegetação secundária se torna mais velha e protegida. A vegetação regenerante “selaria” a 

borda, protegendo da dessecação o subCbosque mais interior da floresta, mas por outro lado, essa 

regeneração com alta densidade foliar (Didham & Lawton 1999) poderia esgotar a umidade local 

do solo, com mais folhas que transpiram (Camargo & Kapos 1995). Por fim, RankinCDe Mérona & 

Hutchings (2001) observaram que a biomassa de árvores mortas nas bordas não foi reposta por 

regenerantes arbóreos ou lianas em um prazo de 10 anos após a fragmentação, e desse modo, os 

autores consideraram improvável que a borda venha a recuperar naturalmente a estrutura florestal, 

agindo como uma zona de tamponamento que proteja o fragmento de novas perturbações. 

Na RMSG, em meio a uma matriz de paisagem alterada pelo homem, o resultado do balanço entre 



a mortalidade de árvores por eventos climáticos extremos e alterações microclimáticas em bordas 

e clareiras levou à perturbação crescente da estrutura florestal, da borda em direção ao interior. 

 O comprometimento da estrutura florestal, por sua vez, abriu espaço físico para a 

expansão de populações de lianas heliófitas de rápido crescimento, como observado em amplos 

trechos do hectare estudado. O alastramento dessas plantas foi favorecido também a partir da 

mortalidade de , um bambu presente na RMSG com numerosas touceiras 

de grande porte até 1994, ano em que completaram seus ciclos e senesceram simultaneamente 

(Gandolfi 2000). Os restos vegetais dessa espécie permaneceram na área por um longo período, 

certamente impedindo a regeneração arbustivoCarbórea em vários locais, mas não a proliferação 

de lianas, a partir de áreas adjacentes. As populações hiperabundantes de lianas, em expansão na 

vegetação estudada, provavelmente aumentaram a mortalidade de árvores (Laurance  

2001a), restringindo a regeneração arbustivoCarbórea (Cochrane & Schulze 1999, Schnitzer  

2000) e a fisionomia de porte baixo possibilitou, por sua vez, uma maior suscetibilidade das árvores 

a agentes naturais de perturbação, como vendavais (Laurance  2000).  

 A relação significativa entre a área basal do indivíduo e mortalidade indicou morte além do 

esperado para indivíduos de grande porte. Isso é característico de vegetações perturbadas, onde 

árvores maiores são mais suscetíveis a danos por vendavais (WilliamsCLinera 1990, Arévalo  

2000, Coomes & Allen 2007). Já a relação significativa e negativa entre altura do indivíduo e 

mortalidade, bem como a relação positiva entre proporção de clareiras e mortalidade revelaram 

uma maior suscetibilidade dos indivíduos de pequeno porte, provavelmente restringidos pelo 

alastramento de lianas. Já a relação entre a mortalidade e diferentes fatores de solo dependendo 

do período (em t0Ct1 com a deficiência de Ca2+ e Mg2+, e em t1Ct3 com o pH), revelou uma relação 

complexa, onde o grande número de fatores envolvidos ressaltou a importância local de um ou de 

outro fator dependendo do momento da perturbação. Ao mesmo tempo, a ocupação de lianas de 

rápido crescimento deve ser considerada um fator importante, que pode ter levado a modificações 

espaciais e temporais dos teores de nutrientes do solo (PérezCSalicrup & Barker 2000), uma vez 

que a formação de clareiras estimulou de modo evidente o aumento da biomassa dessas plantas 

em contraposição à regeneração arbórea. 



 Nos períodos 1994C99 e 1999C04 foi verificada maior mortalidade geral (número de 

indivíduos). Como um fator natural de perturbação citaCse as últimas geadas ocorridas, 

particularmente aquela de 1994. Em seguida, devem ser citados os tornados de novembro/1995 e 

maio/2001 (CEPAGRI 2007), derrubando vários indivíduos de grande porte na área estudada. 

Provavelmente a geada tornou os indivíduos mais vulneráveis aos tornados, de forma que a queda 

de indivíduos foi em grande parte um resultado da conjunção desses fatores naturais de 

perturbação. Já o maior número de recrutas observado no último período (1999C04) provavelmente 

se relaciona às novas clareiras abertas em consequência daqueles distúrbios (RankinCDe Mérona 

& Hutchings 2001). O aumento na mortalidade geral entre o primeiro e o segundo período, seguido 

de aumento no recrutamento entre o segundo e o terceiro, revelam a passagem da vegetação de 

uma fase de “autoCraleamento” ( ), com supressão de indivíduos, para outra de 

“reinício” ( ), com estabelecimento de novas coortes, conforme teorizado por Smith 

& Long (2001). 

 A queda natural na densidade da vegetação por raleamento competitivo, entre t0 e t1, pode 

ter sido potencializada, portanto, pelos fatores naturais de perturbação. Não obstante, a 

comunidade mostrou uma tentativa de recuperação, expressa pelo aumento na taxa de 

recrutamento entre t2 e t3. Esse potencial de recuperação, no entanto, corre o risco de supressão 

por fatores externos e/ou advindos da própria dinâmica da floresta perturbada. Embora o sintoma 

mais visível dessa perturbação – a proliferação de lianas hiperabundantes4 (Rozza  2007) – 

                                                      

 

 

 

4 Em florestas conservadas, lianas são um componente menos importante da estrutura da 

vegetação (Gerwing & Farias 2000), enquanto em vegetações perturbadas, em que persistem 

capoeiras sob ampla luminosidade, aquelas plantas frequentemente formam uma extensa manta 

na altura mais alta da vegetação regenerante (Laurance 1997, Cochrane & Schulze 1999, Gerwing 



tenha, ao mesmo tempo, se tornado a posteriori parte importante do problema, as causas 

primordiais da perturbação estão apenas parcialmente esclarecidas. Os fatores mais evidentes são 

a fragmentação e a modificação nas condições ambientais nas bordas. Porém outras causas não 

foram registradas diretamente na parcela estudada, como é o caso da poluição atmosférica, que 

assim como as modificações ambientais nas bordas, pode ter efeito diferencial sobre o crescimento 

de árvores e lianas, favorecendo essas últimas.  

 O número e a biomassa de lianas têm aumentado em outras regiões até mesmo em 

florestas não perturbadas (Phillips  2002). De acordo com resultados de Granados & Körner 

(2002) o crescimento de lianas pode ter sido fortemente estimulado em um cenário com elevação 

na concentração de CO2 atmosférico. De 1970 a 2004 essa concentração apresentou um aumento 

de 80%, passando de 21 a 38 Gt (IPCC 2007). O alastramento de lianas heliófitas à partir do 

enriquecimento de CO2 atmosférico, associada à aceleração do  observada em várias 

                                                                                                                                                                  

 

 

 

& Farias 2000, Schnitzer  2000, PérezCSalicrup & Barker 2000). Nessa condição, muito 

comum em beiras de mata, Morellato (1991) encontrou uma baixa riqueza de espécies (22) se 

comparado ao total de espécies de lianas da floresta C 136 (Reserva Municipal de Santa Genebra, 

Morellato & LeitãoCFilho 1996). A regeneração arbórea, por sua vez, pode ser atrasada nas 

comunidades em que se estabelece uma via alternativa de sucessão, dominada por populações de 

lianas e arbustos escandentes (Cochrane & Schulze 1999). Essas plantas inibem (Connel & Slatyer 

1977), por diversos motivos, a germinação e o crescimento dos indivíduos arbustivoCarbóreos que 

iriam compor a estrutura da floresta. O impedimento pode ser principalmente mecânico ou por préC

interceptação de luz (Schnitzer  2000), por competição de água e nutrientes (PérezCSalicrup & 

Barker 2000), entre outras razões. 

 



florestas tropicais (Lewis  2004b, Phillips  2008), favorecerá indivíduos de início de 

sucessão, que estocam menos carbono (Phillips 1997), reduzindo o sequestro geral do elemento 

pela floresta. Com esse raciocínio, em fragmentos como a RMSG, embora lianas hiperabundantes 

provavelmente não sejam a causa primordial da perturbação florestal, o domínio por essa guilda 

acaba por restringir e substituir a regeneração arbórea, levando a grandes perdas para a estrutura 

florestal, e certamente, para o saldo de carbono do ecossistema.   

 As taxas de deposição de N de poluição têm aumentado substancialmente nos trópicos 

nas décadas recentes, causado por uso de fertilizantes, combustíveis fósseis e queima de 

biomassa (Matson 2002, Lewis  2004b, IPCC 2007). A deposição de nutrientes tem efeitos 

complexos interagindo com a temperatura atmosférica. A disponibilidade de nutrientes de poluição, 

bem como o aumento da disponibilidade desses elementos no solo a partir da recente elevação 

nas temperaturas atmosféricas (IPCC 2007)5 poderiam estimular o desenvolvimento vegetal. 

Porém, com a elevação na temperatura pode haver elevação na taxa respiratória e diminuição no 

crescimento (Amthor 2000), não sendo simples afirmar sobre o resultado geral da combinação 

desses fatores na dinâmica florestal.  

 A elevação significativa nos valores de temperatura atmosférica mínima e média anuais 

seguiram a tendência constatada por Sentelhas  (1994), que mostraram a elevação das 

temperaturas médias anuais no município para o período de 1890 a 1992. Na RMSG, os sinais 

indicadores de perturbação – diminuição na densidade geral, área basal, altura e crescimento 

relativo – confirmaram a relação encontrada por Feeley  (2007) entre elevação nos valores 

                                                      

 

 

 

5 Na América do Sul, a temperatura média da superfície terrestre sofreu elevação significativa de 

0,2C1,0 ºC entre 1970C2004 (IPCC 2007). 



médios anuais de temperatura mínima e redução no crescimento relativo geral em florestas 

tropicais do Panamá e Malásia. Ao mesmo tempo, a vegetação na RMSG pode ter sofrido os 

efeitos do estresse hídrico em decorrência do aumento na temperatura não acompanhado por 

aumento na precipitação atmosférica no período (Van Mantgem & Stephenson 2007). A diminuição 

no crescimento relativo de caules pode ser um indicativo dessa deficiência hídrica (Hanson & 

Weltzin 2000).  

 Ainda, a morte das árvores de grande porte certamente afetou a redistribuição hidráulica 

no perfil do solo (Lee  2005). Esse processo de redistribuição ocorre naturalmente em 

diversos tipos de vegetação (Caldwell  1998), onde as raízes profundas transferem grandes 

volumes de água do subsolo para os horizontes superficiais, usando parte desse recurso durante 

os períodos de maior demanda transpiratória durante o dia, além de disponibilizar uma porção 

importante do volume transferido para as plantas de menor porte. A redistribuição hidráulica é 

importante durante a época seca do ano e leva a um armazenamento de água no perfil do solo 

para ser utilizado naquela época ou no início da estação de crescimento. A mortalidade das 

grandes árvores, acarretando em diminuição do volume de água elevado para os horizontes 

superficiais, certamente afetou a sobrevivência de plantas jovens bem como a taxa de crescimento 

das plantas em geral. Como a redistribuição hidráulica e a consequente maior taxa respiratória 

resultante tendem a levar a uma amenização do microclima da floresta (Lee  2005), a 

obstrução desse processo provavelmente levou também a uma intensificação dos efeitos da 

elevação da temperatura atmosférica registrada.   

 A aceleração na taxa de  observada em outras florestas tropicais da América do 

Sul ocorreu paralelamente à elevação nos valores de concentração de CO2 e de temperatura 

atmosférica nas últimas décadas (Lewis  2004b, Phillips  2008). Na RMSG, a aceleração 

na dinâmica, ao invés de resultar em uma renovação florestal, onde seria observada uma taxa 

mais elevada para crescimento relativo de caules, na verdade resultou em uma trajetória de 

perturbação florestal, mostrando componentes como alta mortalidade arbórea e a expansão de 

clareiras. Perturbação de florestas relacionadas a alterações ambientais, particularmente 

mudanças climáticas (“ ”) vem sendo previstas e descritas para diferentes formações 



(p.e. floresta Amazônica, floresta Boreal – Lenton  2008; floresta temperada – Van Mantgem 

 2009). Ao mesmo tempo, Auclair  (1996) sugeriram que a maturação da floresta pode 

ser uma fator que préCcondiciona árvores à injúria climática e ao declínio. Essa é uma possibilidade 

para a RMSG, onde o raleamento competitivo seria uma evidência dessa condição de maturação.  

 Ao mesmo tempo, Lima  (2008) calcularam a taxa de  para clareiras6 em uma 

Floresta Estacional Semidecidual em Gália, SP, obtendo o valor de 98 anos versus uma média de 

129 anos para outros tipos de floresta apontados na literatura, levantando a possibilidade de que a 

F.E.S. pode ser normalmente mais dinâmica. Nesse sentido, é possível que a vegetação da RMSG 

seja naturalmente muito dinâmica e que, no entanto, as clareiras formadas não foram preenchidas 

por regeneração arbórea na velocidade adequada, uma vez que a floresta esteve exposta a fatores 

de perturbação antrópicos advindos da fragmentação, poluição e alterações climáticas.  

 Ao mesmo tempo, Florestas Estacionais Semideciduais apresentam clareiras de 

deciduidade sob árvores decíduas e semidecíduas que persistem desde a época seca até o início 

da época chuvosa e podem apresentar radiação comparável àquela presente em clareiras geradas 

pela quedas de árvores (Gandolfi  2007, Gandolfi  2009). Dessa forma, sob copas com 

algum grau de deciduidade, a radiação solar que atinge o solo pode estimular a emergência de 

regenerantes arbóreos nas primeiras chuvas, mas mesmo antes disso, em plena época seca, 

provavelmente favorece a rebrota de inúmeros indivíduos de lianas a partir de suas estruturas 

radiculares. Mesmo considerando que nesse tipo de vegetação várias espécies arbóreas também 

apresentam rebrota de raízes gemíferas (Rodrigues  2004), a maior velocidade de 

crescimento de lianas heliófitas possibilita com que essas plantas tenham uma vantagem temporal 

                                                      

 

 

 

6 Taxa de  para clareiras: número de anos necessários para cobrir a totalidade da área de 

uma parcela com clareiras, calculado segundo Hartshorn (1978). 



na ocupação do terreno em relação à regeneração arbórea, ano após ano. Em trechos bem 

estruturados de floresta, porém adjacentes a capoeiras dominadas por lianas, essas plantas 

tendem a ser beneficiadas por clareiras de deciduidade e a se alastrar para novas áreas. Portanto, 

em uma F.E.S. a proliferação de lianas hiperabundantes talvez seja mais evidente do que em 

outros tipos de vegetação, ao passo que em uma F.E.S. perturbada a presença dessas lianas 

impõe restrições efetivas para a regeneração arbórea.    

 É possível que as modificações graduais nas condições externas à RMSG bem como 

modificações internas da vegetação acentuem a deterioração estrutural observada e induzam a 

floresta a uma transição de um estado estável (floresta conservada) para outro estado estável 

alternativo (p.e., capoeira dominada por lianas), este caracterizado por propriedades 

dramaticamente diferentes. Esse processo é conhecido como “mudança catastrófica no regime” 

(Scheffer & Carpenter 2003, Guttal & Jayaprakash 2008) e vem sendo observado para outros 

ecossistemas, em processos como a eutrofização de lagos, mudanças em ecossistemas marinhos 

de corais, colapso de vegetações semiáridas, entre outros (Knowlton 1992, Rietkerk  2004, 

Schroder  2005). 

 O estudo mostrou que em 20 anos a vegetação estudada sofreu grandes modificações em 

sua estrutura, confirmando parcialmente a hipótese. No entanto, ao contrário do previsto, devido a 

essas mudanças a floresta não sustentou suas características gerais, mostrando uma tendência de 

perturbação. A conservação da floresta depende diretamente da manutenção de sua estrutura, o 

que não está ocorrendo naturalmente. Desse modo, fazCse necessária a adoção de medidas que 

contornem os fatores restritivos à regeneração das populações arbóreas, possibilitando com que 

haja uma gradativa reversão do processo de desestruturação e a continuidade da dinâmica 

florestal. Nesse sentido, é importante considerar a proteção dos indivíduos em geral contra 

vendavais, através da implantação de quebraCventos, evitando que haja intensificação nos 

distúrbios ocasionados por esse fator. Ao mesmo tempo, deveCse conter o avanço da perturbação 

advinda das bordas e grandes clareiras, mediante o controle e monitoramento de lianas 

hiperabundantes, favorecendo a regeneração arbórea e permitindo que haja a gradativa 

reestruturação da floresta. Adicionalmente, deveCse considerar a possibilidade do enriquecimento 



periódico dessa floresta (Rodrigues  2009) com espécies de diferentes grupos funcionais, 

conforme a necessidade, de modo a promover a manutenção da estrutura e da diversidade 

vegetal.   

 

 O estudo temporal da comunidade florestal na RMSG retratou claramente grandes 

alterações em sua estrutura e exemplificou uma situação bastante frequente nos remanescentes 

do Sudeste do Brasil, expostos aos efeitos da fragmentação e perturbações antrópicas. 

 Os resultados refletiram uma dinâmica intensa, e ao mesmo tempo, a deterioração 

estrutural e fisionômica da floresta. Esse declínio provavelmente decorreu da combinação de vários 

fatores, onde se destacaram os naturais, como raleamento competitivo, vendavais, geadas e 

fatores advindos da fragmentação e efeito de borda, como a expansão de lianas hiperabundantes, 

e outros fatores antrópicos, como é o caso de alterações climáticas e possíveis poluentes 

atmosféricos. 

 Apesar de historicamente a vegetação estar adaptada a perturbação por fatores naturais, o 

estudo demonstrou que a fragmentação e os efeitos de borda levaram a floresta a sofrer 

modificações significativas em sua dinâmica que afetaram as características mais importantes para 

sua sustentação. Uma vez que a conservação da floresta depende diretamente da manutenção de 

sua estrutura, fazCse necessária a adoção de medidas que contornem as restrições à regeneração 

dos indivíduos arbóreos e favoreçam a dinâmica florestal, como é o caso do controle de lianas 

hiperabundantes e o enriquecimento com espécies arbóreas de diferentes grupos funcionais, 

potencializando o papel de conservação da biodiversidade dessa floresta. 
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No presente estudo foram examinadas as principais alterações estruturais associadas às 

mudanças florísticas no hectare localizado no interior da Reserva Municipal de Santa Genebra 

(RMSG C Campinas, SP), ocorridas em um período de 20,6 anos, no sentido de avaliar a dinâmica 

e a sustentabilidade da vegetação. As hipóteses do estudo foram: (H1) houve o favorecimento 

significativo de pioneiras e empobrecimento geral da diversidade vegetal; (H2) as mudanças 

florísticas na comunidade foram significativas e distribuídas de forma geral no espaço; (H3) os 

indivíduos mais jovens apontam futura composição florística do dossel diferente daquela registrada 

durante o período do estudo, o que possibilitará à comunidade reverter eventuais alterações 

estruturais; (H4) nesse período de 20,6 anos houve favorecimento de espécies polinizadas por 

insetos generalistas, anemocóricas e autocóricas que compensaram, em número, as perdas dos 

demais indivíduos, promovendo a manutenção da estrutura florestal. No interior de uma Floresta 

Estacional Semidecidual com 252 ha (RMSG), em 1982, foi instalada uma parcela de 1 ha (100 x 

100 m2) em área de vegetação madura. As árvores com CAP ≥ 15 cm foram mapeadas e 

amostradas em 1983 (t0), 1994 (t1), 1999 (t2) e 2004 (t3). Como resultado, a vegetação sofreu 

grandes alterações na composição de espécies, dentro dos grupos ecológicos e de estratos, de 

forma espacialmente generalizada e significativa. Houve reduções numéricas das populações do 

dossel (principalmente secundárias tardias), redução drástica nas populações de subdossel 

(principalmente espécies de subCbosque) e a elevação em algumas populações pioneiras, não 

detectadas quando considerados apenas os índices de diversidade. A mudança na composição 

dos indivíduos de pequeno diâmetro indicou um dossel futuro com composição diferente do 

observado e continuidade do retrocesso sucessional. Com as perdas de indivíduos polinizados por 

insetos especialistas ou dispersos por animais, não compensados, dificilmente haverá uma 

reversão do declínio estrutural observado. Apesar de perturbações naturais e ciclos populacionais 

serem previsíveis na história da vegetação, a partir da fragmentação houve forte desestruturação 

dos grupos funcionais, ameaçando a dinâmica em longo prazo. Isso demonstrou que uma 

vegetação sujeita à fragmentação teve seus processos ecológicos fundamentais alterados e 

certamente não conseguirá se recuperar naturalmente. RecomendaCse a adoção de ações 

urgentes de restauração que promovam sua reestruturação, necessária à continuidade da 

dinâmica florestal e potencialização do papel desse fragmento na conservação da diversidade 

vegetal. 



 

 Questões fundamentais, como a compreensão dos efeitos dos distúrbios naturais e 

antrópicos para os ecossistemas (Lenton  2008, Pimm 2008, Rosenzweig  2008), bem 

como para as populações humanas (Fisher  2007, Zhang  2007), dependem não só do 

mapeamento da cobertura dos ecossistemas em grandes escalas, mas essencialmente do estudo 

da dinâmica da biodiversidade, uma vez que as respostas das espécies e dos tipos funcionais a 

alterações ambientais é que decidirão o futuro do ecossistema em vários aspectos (Haddad  

2008, Keitt 2008). Em florestas, distúrbios frequentemente levam a um  acelerado para 

espécies7, associado a uma maior formação de clareiras, o que poderia levar ao favorecimento de 

espécies pioneiras e significativas perdas de biodiversidade (Phillips 1997). A substituição maciça 

de árvores não pioneiras por pioneiras em fragmentos, por sua vez, tem importantes implicações 

para o ecossistema, como a deterioração da estrutura e de seu estoque de carbono (Chambers 

2000, Körner 2004, Bunker  2005, Luyssaert  2008, Phillips  2008).  

 Fragmentos florestais podem constituir ecossistemas de grande importância, inclusive 

prestando serviços fundamentais (Erlich 2008, Ridder 2008), já que frequentemente se encontram 

em áreas com alta densidade humana e possuem relação direta com a manutenção do clima local 

                                                      

 

 

 

7  para espécies é definido como a média local das taxas de extinção e colonização 

(Laurance 2002). 



(Sentelhas  1994). No entanto, se a partir da perturbação fragmentos de floresta tropical 

perdem sua diversidade rapidamente, pouco poderia ser argumentado em favor de sua 

conservação (Turner & Corlett 1996). Infelizmente há poucos estudos a respeito da diversidade em 

fragmentos isolados há várias décadas. Os estudos mais detalhados advêm da Amazônia (p.e. 

Bierregaard  2001). Para outras regiões, é cedo afirmar sobre os efeitos da fragmentação em 

longo prazo sobre a diversidade e outros aspectos.   

 Em um cenário de fragmentação, remanescentes florestais frequentemente se tornam 

perturbados, levando a mudanças rápidas na composição florística (Laurance  2006a). 

Ao mesmo tempo, hábitats de borda são muito mais empobrecidos em espécies e número de 

indivíduos de grandes árvores se comparado ao interior de floresta (Oliveira 2008) e se constata 

que espécies típicas de florestas contínuas, das mais variadas formas de vida, tendem a 

desaparecer em um fragmento (Laurance & Bierregaard 1997, BenítezCMalvido & MartínezCRamos 

2003). Devido aos processos de perturbação relacionados a borda da floresta, espécies arbóreas 

não pioneiras (tolerantes a sombra) podem ser prejudicadas e seus números de indivíduos podem 

ser relativamente reduzidos em um fragmento, uma vez que as condições típicas de 

sombreamento e alta umidade de florestas maduras podem ser relativamente escassas no interior 

de fragmentos (OchoaCGaona  2004). Ao contrário, devido à expansão de clareiras, espécies 

pioneiras podem se beneficiar, mostrando aumento no número de indivíduos. Dessa forma, guildas 

com estratégias opostas podem ter diferentes desempenhos a partir da fragmentação (Mesquita 

 1999, Sizer & Tanner 1999, Tabarelli  1999, Hill & Curran 2003, Tabarelli  2004, 

Michalski  2007, Santos  2008). 

 Efeitos de borda podem afetar a reprodução das espécies em geral, afetando diretamente 

plantas ou animais relacionados. As frequências de floração e frutificação de espécies podem ser 

significativamente reduzidas próximo a bordas (Laurance  2003), a partir do estresse 

fisiológico devido a altas temperaturas e evapotranspiração (Kapos 1997, Didham & Lawton 

1999). Por outro lado, próximo a bordas, o número de espécies e a diversidade de pequenos 

mamíferos podem diminuir, paralelamente à maior temperatura e menor umidade relativa (Stevens 

& Husband 1998).  



 De modo mais direto, uma das consequências imediatas da fragmentação de ambientes 

naturais é a defaunação (Jordano  2006), reduzindo a população de animais polinizadores 

(Aizen & Feinsinger 1994, Didham  1996) e dispersores (Bierregaard & Stouffer 1997, Gascon 

 1999, Gilbert & Setz 2001, Stouffer & Borges 2001, Stouffer  2006). A maioria das 

árvores tropicais são visitadas por insetos polinizadores generalistas, como abelhas e diversos 

pequenos insetos (Bawa 1990). Porém, várias espécies de abelhas são encontradas apenas em 

floresta preservada, mostrando que a fragmentação afeta suas populações e, portanto, até mesmo 

esses animais generalistas requerem uma área mínima de vegetação para manter suas colônias 

(Kerr & Vencowsky 1982, Carvalho  1995). Em regiões que sofreram grandes pressões 

antrópicas, a escassez de animais pode levar a deficiências no processo de polinização uma vez 

que a maioria das espécies arbóreas amostradas em florestas tropicais são autoCincompatíveis 

(92%) (Aguilar 2006). Da mesma forma, cerca de 90% das espécies de árvores produzem frutos 

adaptados à dispersão animal (Howe & Smallwood 1982) e a disponibilidade desses dispersores é 

fundamental para a remoção de frutos e propagação de sementes (Galetti  2003, Staggemeier 

& Galetti 2007). Dessa forma, a polinização e a dispersão são críticos para o sucesso reprodutivo 

de plantas (Cordeiro & Howe 2003) e a interrupção desses processos afeta diretamente o 

recrutamento (Harms  2000) e limita o potencial de espécies vegetais em colonizar áreas 

disponíveis em fragmentos (Primack 1992). Nesse sentido, fragmentos tendem a ter menor riqueza 

e menor número de plântulas de espécies zoocóricas (Cordeiro & Howe 2003), levando populações 

à descontinuidade, havendo intensificação do problema conforme o isolamento espacial da 

vegetação (OchoaCGana  2004). 

 Diversas pesquisas têm mostrado que a fragmentação produz alterações severas na 

demografia de árvores (Turner  1996, Laurance  1997, Laurance  1998a Laurance 

 1998b, Gascon  2000, Laurance  2000). Ao mesmo tempo, restrições ao fluxo de 

pólen resultante da fragmentação e alterações de hábitats podem reduzir o tamanho efetivo da 

vizinhança genética (Bawa 1990), fazendo com que pequenas populações sofram, a partir da 

deriva genética e da endogamia, de redução na variabilidade genética (Shaffer 1981, Ellstrand & 

Elan 1993) e em longo prazo, de redução na aptidão da progênie devido à expressão de mutações 



parcialmente deletérias (Lande 1998), diminuindo a capacidade dessas populações para se 

adaptarem a novas condições ambientais (Willi & Hoffmann 2009). Além dos fatores ecológicos e 

genéticos, outros fatores de perturbação antrópicos podem potencializar os efeitos da redução de 

habitats, gerando aumentos na frequência de distúrbios, taxas de mortalidade e natalidade, taxas 

de (Laurance 2002), de modo que pequenas populações podem ser mais sujeitas a 

flutuações demográficas, levandoCas à extinção local (Turner 1996, Lande 1998). Taxas de 

extinção podem se apresentar elevadas em fragmentos, sendo a intensidade do fenômeno mais 

intensa imediatamente após a fragmentação, embora espécies longevas de árvores possam ser 

afetadas em um prazo maior, necessitando de décadas para desaparecer (Laurance 2002). 

 No domínio da Mata Atlântica, em uma faixa extensa ao longo da costa e em direção ao 

interior, a ocupação humana é antiga e intensa, tendo se estabelecido a partir da colonização no 

século XVI (Priore & Venâncio 2006). Uma das consequências históricas da ocupação das regiões 

do domínio da Mata Atlântica é a fragmentação generalizada dessa formação (Tabarelli  

2005). Resta saber se remanescentes florestais isolados por muitas décadas ainda mantém os 

processos naturais fundamentais que mantêm sua dinâmica e estrutura. A existência desse 

histórico antigo de fragmentação no Sudeste do Brasil permite uma boa avaliação dos efeitos da 

perturbação sobre a dinâmica das comunidades florestais, o que é uma possibilidade mais restrita, 

por exemplo, para a Amazônia, onde a fragmentação é mais recente. 

 Na RMSG, uma floresta isolada por várias décadas e representativa no cenário de alta 

fragmentação das vegetações do Sudeste do Brasil, esperaCse elucidar qual a resposta da 

diversidade, das populações e grupos ecológicos, retratando o potencial de conservação da 

biodiversidade de inúmeros remanescentes. 

 

 



 Neste estudo, foram examinadas as principais alterações estruturais associadas às 

mudanças florísticas em um hectare de Floresta Estacional Semidecidual, ocorridas em um período 

de 20,6 anos, no sentido de avaliar a dinâmica e a sustentabilidade da vegetação. 

 As hipóteses do estudo são:  

C H1: A partir da fragmentação, árvores de diferentes grupos ecológicos tiveram diferentes 

respostas, havendo o favorecimento significativo de pioneiras, e ao mesmo tempo, resultando no 

empobrecimento da diversidade vegetal, o que pode ser conferenciado em índices. 

C H2: As mudanças florísticas na comunidade ocorreram de modo generalizado no espaço, 

mostrando que a fragmentação afetou a diversidade de forma não pontual. 

C H3: Os indivíduos mais jovens apontam futura composição florística do dossel diferente daquela 

registrada durante o período do estudo e o grande número de jovens com nova composição 

possibilitará à comunidade reverter eventuais restrições estruturais em um cenário de 

fragmentação e perturbação.  

C H4: Nesse período de 20,6 anos houve favorecimento de espécies polinizadas por insetos 

generalistas, que não dependem de polinizadores especializados. Ao mesmo tempo, houve 

favorecimento de espécies anemocóricas e autocóricas, que não dependem de animais 

dispersores. Como resultado, as populações favorecidas compensaram, em número, as perdas de 

indivíduos daquelas afetadas pela fragmentação, promovendo a manutenção da estrutura florestal 

necessária à conservação da biodiversidade geral. 

 

 



 A Reserva Municipal de Santa Genebra (RMSG) possui área total de 251,77 ha e se 

constitui num dos principais remanescentes de FES do Estado de São Paulo. Apesar de ser o 

maior fragmento florestal do município de Campinas8 (Santin 1999), a RMSG é uma floresta 

isolada de outras matas9, sendo circundada por áreas agrícolas e bairros residenciais (Morellato & 

Leitão Filho 1995). Do seu perímetro, 19% faz vizinhança direta com bairro residencial (Barão 

Geraldo) e a área urbana mais extensa do município de Campinas está a uma distância média de 

3,5 km a SE. A  uma distância de 1,1 a 9 km a NW encontraCse o principal pólo industrial da região 

(CETESB 2006) 10.  

                                                      

 

 

 

8 O segundo maior fragmento do município é a Reserva Ribeirão Cachoeira (233,7 ha) (Santos & 

Kinoshita 2003), distante 16,9 km. 

9 Até uma distância de 1 km das bordas da RMSG há 10 fragmentos florestais com área entre 0,3C

15 ha, desconectados entre si, todos eles a uma distância superior a 100 m da RMSG. 

10 Indústrias: Akzo Nobel Ltda. (setor: química), Apliquim Tecnologia Ambiental (tratamento de 

resíduos), AstraCZeneca (química), Bann Química Ltda. (química), Cargill Nutrição Animal (ração 

animal), Cyanamid (química), Degussa Brasil Ltda. (química), DuPont Brasil Produtos Agrícolas 

(química), Exxon Química (quimica), Lubrificantes Fenix Ltda. (química), Galvani (química), 

Hércules do Brasil Produtos Químicos Ltda. (química), Invista Brasil Indústria e Comércio de Fibras 

Ltda. (química), J. Bresler S.A. (papel e embalagens), Kärcher Indústria e Comércio Ltda. 

(máquinas), Kraton Polymers do Brasil S.A. (química), Moinhos Cruzeiro do Sul S.A. 

(beneficiamento de grãos), Nutriara Alimentos Ltda. (ração), Nutridata Indústria Comércio e 



 Cerca de 85% da vegetação na RMSG é representada por Floresta Estacional 

Semidecidual e os 15% restantes (áreas de menores cotas) são ocupados por Floresta Paludosa 

(LeitãoCFilho 1995; Nave, 1999). Pela proximidade de grandes centros de pesquisa (UNICAMP, 

IAC, EMBRAPA, ESALQ, entre outros), vários trabalhos científicos foram realizados nessa 

Reserva, visando à compreensão do ecossistema e a construção de um plano de manejo próprio.  

 Segundo dados da Seção de Climatologia do Instituto Agronômico de Campinas, que dista 

cerca de 3 km da reserva, o clima local é do tipo Cwa, definido como quente e úmido, com inverno 

seco e verão quente e chuvoso (Koeppen 1948). De acordo com as normais climatológicas 

fornecidas pelo IAC (período de 1960C1990) a temperatura média anual é de 21,6 ºC e a 

precipitação anual é de 1381,2 mm. Durante o período de estudo (1983C2004) a temperatura média 

anual foi 22,1 ºC e a precipitação média anual foi 1415,6 mm. 

 O relevo da Reserva é levemente ondulado, com altitudes que variam de 580C610 m 

(Santos  1996). O solo da floresta é do tipo Latossolo Roxo distrófico, álico, com horizonte A 

moderado e textura argilosa, pertencente à unidade Barão Geraldo, sendo espesso, friável e 

poroso, com horizontes A e B de cor vermelha escura, devido aos altos teores de ferro (Oliveira 

1979). O horizonte B tem pelo menos 270 cm de profundidade. 

  

                                                                                                                                                                  

 

 

 

Serviços Ltda. (ração), Nutriplant (química), Orsa Celulose, Papel e Embalagens S.A. (papel e 

embalagens), Replan (química), Rhodia (química), Shell Brasil S.A. Petróleo (química), Silcon 

Ambiental (tratamento de resíduos), Syngenta Brasil (química), entre outras. 



 No interior da Reserva Municipal de Santa Genebra, em terreno com solo seco e coberto 

por Floresta Estacional Semidecidual, uma área de 1 ha (200 x 50 m) foi delimitada e subdividida 

em 100 subparcelas com dimensões 10 x 10 m. Em cada subparcela foram registrados para todos 

os indivíduos arbustivos e arbóreos que atingiram o critério de CAP ≥ 15 cm (“circunferência à 

altura do peito”, 1,30 m a partir do solo) ou aproximadamente 4,8 cm de diâmetro, (1) o nome da 

espécie, (2) a circunferência do caule na altura de 1,3 m (CAP), com uso de fita métrica ou 

paquímetro, (3) a altura total do indivíduo (H), por meio de comparação com régua de alumínio e 

(4) a posição na subparcela (coordenadas cartesianas) com uso de trena. 

 Cada indivíduo com caules bifurcados teve seus valores de área transversal somados e 

convertidos a seguir para um valor único de CAP. 

 Para cada indivíduo foi coletada uma amostra botânica para identificação em laboratório e 

para servir como material testemunho, depositado no Herbário UEC. 

 Foram efetuadas quatro amostragens nas ocasiões: 

t0= ago/1982Cmar/85, t1= jul/1994Cjun/95, t2= marCset/1999 e t3= marCset/2004, totalizando uma 

série média de 20,6 anos.  

 As amostragens serão referidas no restante do texto por pontos no tempo representados 

como 1983, 1994, 1999 e 2004. 

 Primeiramente, as amostras botânicas foram identificadas com base na literatura e em 

consulta a especialistas. As exsicatas correspondentes foram depositadas no herbário UEC. 

Em cada amostragem, foi elaborada uma planilha de dados reunindo para cada indivíduo, o nome 

da espécie e os valores registrados de coordenadas (m), CAP (cm) e H (m).  

 



 Inicialmente, para avaliar como a dinâmica influiu no comportamento dos principais índices 

de diversidade tradicionalmente utilizados em estudos dessa natureza, foram calculados os índices 

de Shannon & Weaver (H’) e de equabilidade de Pielou (J’) (Krebs 1999).  

 De modo geral, para verificar quais as principais alterações florísticas ocorreram, a 

similaridade (espécies e número de indivíduos) entre as amostras t0 e t3 foi examinada pela 

comparação de matrizes de Distância Euclidiana, seguido da obtenção da significância do 

coeficiente normalizado de Mantel (Mantel & Valand 1970) por teste de aleatorização dos 

elementos dentro de cada matriz, 5000 vezes.  

 Para evidenciar quais espécies foram importantes direcionadoras na mudança da 

comunidade, considerouCse as aquelas com pelo menos 10 indivíduos em t0. A diferença na 

composição da comunidade (número de espécies e indivíduos) entre os tempos t0 e t3 foi 

analisada através do método de Collins  (2000) utilizando o programa  (Doak  

2007). O primeiro passo do método foi o cálculo da matriz triangular de dissimilaridade (distância 

Euclidiana) a partir da matriz retangular de espécies por tempo (i.e., espécies como variáveis e 

amostras no tempo como observações). Em seguida, os valores de distância foram combinados no 

período de tempo sob a diagonal na matriz triangular de semelhança. Por fim, foram combinados 

todos os possíveis pares de amostras temporais e calculada a regressão linear para a distância 

Euclidiana em função da raíz quadrada do período de tempo, resumindo a mudança temporal no 

conjunto de dados e estimando a correlação entre cada espécie com a distância entre a 

composição da comunidade ao longo do tempo.  

 Em seguida, para avaliar o grau de generalização espacial da mudança na composição 

florística entre as subparcelas, foi organizada uma matriz contendo os dados de número de 

indivíduos de todas as espécies (colunas) reunindo as subparcelas em 20 grupos, denominados 

por letras (A a T) nos tempos 0, 1, 2 e 3 (1983, 94, 99 e 04) (linhas). Considerando as espécies 

como vetores determinantes na mudança temporal da composição, foi efetuada uma análise de 

componentes principais (covariância) com o programa  (Shepherd 2006). 



 No sentido de se verificar alterações na composição das plantas potencialmente 

formadoras dos futuros dossel e subdossel, as mesmas análises anteriores (similaridade florística 

temporal e espacialização das alterações) foram realizadas para as plantas de pequeno diâmetro 

(5 ≤ DAP < 10 cm) das espécies amostradas com um mínimo de 10 indivíduos em t0 ou t3. 

 Antes de agrupar as espécies em grupos, verificando quais delas foram favorecidas ou 

prejudicadas durante o período segundo o estrato a que pertencem, grupo ecológico ou estratégia 

de polinização, primeiramente realizouCse uma análise temporal da mudança do número de 

indivíduos por espécie. Para isso, devido ao baixo número de indivíduos de cada espécie por 

parcela, os indivíduos foram agrupados em 20 subparcelas (X1CX20), cada grupo com 500 m2 de 

área. Com o programa  (Simon  2006), os números de indivíduos registrados 

para cada ano foram sorteados (dentro de cada subparcela) entre os anos, 5000 vezes. As somas 

das mudanças do número de indivíduos por espécie e amostragem nos dados originais foram 

comparadas com os respectivos valores para os dados reamostrados e em seguida calculouCse a 

probabilidade da ocorrência de mudanças no número de indivíduos para cada espécie, em cada 

intervalo (t0Ct1; t1Ct2; t2Ct3; t0Ct3). O mesmo procedimento foi utilizado para se determinar as 

diferenças nas áreas basais das espécies entre as amostragens. 

 Para possibilitar a avaliação da dinâmica por estrato, inicialmente as espécies com pelo 

menos dez indivíduos na amostragem inicial tiveram os indivíduos classificados quanto ao estádio 

jovem ou adulto. Essa separação foi realizada a partir da distribuição dos indivíduos de cada 

população segundo a relação altura vs. diâmetro, baseada em modelos de crescimento florestal 

(Batista  2001) e em observações de populações naturais (Sterck & Bongers 1998, Delgado 

 2005) que consideram a altura crescendo de modo exponencial até um ponto de inflexão, a 

partir do qual acréscimos em diâmetro resultam em aumentos correspondentes muito pequenos 

em altura, tendendo a uma assíntota teórica. Considerando apenas os dados da primeira 

amostragem, o limite mínimo para adultos em cada espécie foi aquele a partir do qual um 

acréscimo em diâmetro do caule de 1 cm correspondeu a um aumento de menos de 10% em 

altura, na curva de melhor ajuste  obtida com o programa  (Silva & Silva 

2004). As plantas com altura menor que aquele limite mínimo de separação foram consideradas 



jovens e aquelas com altura igual ou superior ao limite mínimo foram consideradas adultas. 

É possível que indivíduos de menor porte corresponderam não a jovens, mas a indivíduos 

suprimidos, no entanto, considerouCse que eles representaram uma minoria. A partir dos registros 

da altura dos indivíduos adultos por espécie na amostragem t0 e informações de literatura realizouC

se a separação dos indivíduos adultos em dois estratos: (1) dossel/emergentes e (2) subdossel. 

Os indivíduos jovens não foram considerados nessas análises por estrato. Para cada estádio etário 

e estrato foi utilizado o teste de  (Zar 1984) para comparação do número de 

indivíduos, área basal por parcela (m2.haC1), área basal por indivíduo (m2.indC1) e altura (m) entre 

amostragens. 

 Visando analisar o desempenho dos grupos ecológicos, a cada espécie foi atribuída uma 

categoria sucessional, seguindo o sistema adotado por Gandolfi  (1995), Gandolfi (2000) e 

Martins & Rodrigues (2002). Com base em observações da ocorrência dos indivíduos de várias 

idades em fases com diferentes graus de maturidade em outras florestas, os autores enquadraram 

as espécies em níveis decrescentes de velocidade de crescimento e níveis crescentes de 

tolerância à sombra, desde (a) pioneiras, (b) secundárias iniciais, (c) secundárias tardias até (d) 

espécies de subCbosque. 

 Com base em bibliografia, as espécies foram classificadas de acordo com o polinizador e o 

modo de dispersão de sementes (Morellato 1991, Carvalho 1994, Smith  2004, Yamamoto 

 2007), procurando estabelecer relações entre a dinâmica das espécies e os modos de 

polinização e dispersão. 



 O número total de espécies arbustivoCarbóreas registradas considerando todas as 

amostragens foi 132. Em t0 (1983) registrouCse 101 espécies. Até t3 (2004), 14 espécies se 

tornaram ausentes e 26 foram adicionadas na comunidade, que finalizou o período com um total de 

113 espécies e elevação na diversidade (H’), que passou de 3,19 em t0 (1983) para 3,72 em 

t3 (2004) e na equabilidade (J’), que passou de 0,69 em t0 (1983) para 0,79 em t3 (2004). (Fig. 1). 

Um grupo de 85 espécies esteve presente em todas as ocasiões amostradas.  
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Figura 1 C Variações no (a) nº de indivíduos (ver Capítulo 1), (b) nº de espécies (c) diversidade e 

(d) equabilidade durante o período de 1983 a 2004. Reserva Municipal de Santa Genebra, 

Campinas, SP. 

(a)  

(c)  

(b)  

(d)  



 

 No geral, as espécies tiveram mudanças no número de indivíduos concentradas entre a 

redução total para zero (C100%) e a duplicação de indivíduos (+100%) (Fig. 2a), o que para a 

maioria das espécies correspondeu a uma variação entre C5 e +5 indivíduos (Fig. 2b). RessaltaCse 

que um grupo de 14% de espécies teve redução nos indivíduos para zero, enquanto 22% das 

espécies tiveram acréscimo de até 10% no número de indivíduos (Fig. 2a). 

  

     

 

 

 

 

 

 

Figura 2 – Mudanças na porcentagem de indivíduos (a) e no número (b) e para as espécies 

durante o período total. Em (a) foram consideradas apenas as espécies presentes desde a primeira 

amostragem. Reserva Municipal de Santa Genebra, Campinas, SP. 

 

 Das espécies amostradas, 34 (26%) tiveram alterações significativas (p ≤ 0,05) no número 

de indivíduos. O número de espécies que obteve redução no número de indivíduos (18 espécies) é 

comparável àquele que obteve ganho (16). Entretanto, a perda de indivíduos se concentrou nas 

espécies com mais indivíduos (61% dos indivíduos amostrados em t0) e o acréscimo nas menos 

numerosas (5% dos indivíduos amostrados em t0) (Anexo 2). Dentre as espécies com maior 

número de indivíduos, 13 delas (71% dos indivíduos amostrados em t0) tiveram grande redução 

(a) (b) 



em suas quantidades absolutas. Como consequência dessas alterações, houve elevação da 

equabilidade (J’) (Fig. 1). 

 Embora tenha havido entradas e saídas de espécies (ingressantes, egressantes e 

passageiras) um grupo de espécies esteve presente em todas as amostragens, e entre elas, as 

presentes em maior número são as principais constituintes da estrutura da comunidade. Em t0, as 

espécies mais numerosas eram , , , 

,  e . Até t3 várias espécies 

tiveram grande redução na densidade relativa, como ,

e

, devido à grande perda de indivíduos. Em contrapartida, outras espécies foram 

favorecidas pela redução de indivíduos daquelas, ganhando densidade relativa apesar de um 

pequeno ganho na densidade absoluta, como , ou mesmo uma pequena perda na 

densidade absoluta, como  bem como aquelas que mostraram estabilidade no 

número de indivíduos, como , , ,  e 

. Por outro lado, , e

 ganharam muitos indivíduos e tiveram grande aumento na densidade relativa (Fig. 3). 

Entre as 20 espécies mais numerosas, dez tiveram aumento e dez sofreram redução na densidade 

relativa. 
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Figura 3 – Variação na densidade relativa das principais espécies. Para uma visualização mais 

clara das mudanças gerais da comunidade, aqui foram apresentadas apenas as 20 espécies 

mais representativas, e não todas as 132 amostradas. Reserva Municipal de Santa Genebra, 

Campinas, SP.
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 Com relação à área basal, 43 espécies tiveram mudanças significativas. Dentre elas, 15 

espécies (correspondentes a 62,2% dos indivíduos amostrados em 1983) tiveram redução 

significativa na área basal e 28 (13,2% dos indivíduos amostrados em 1983) tiveram aumento 

significativo (Anexo 3; Fig. 4). Dentre as espécies com maior área basal, 12 espécies (49,4% da 

área basal amostrada em 1983) tiveram redução dos valores absolutos. 

 Em t0, as espécies com maior dominância relativa eram , , 

, , ,  e . Apesar da grande 

mortalidade, , uma espécie com grande número de indivíduos e área basal extensa, 

permaneceu como a mais dominante. Com o tempo houve modificações na ordem de dominância 

entre as demais espécies, principalmente devido à mortalidade de espécies numerosas como 

, , ,  e devido à mortalidade em espécies 

representadas por poucos indivíduos de grande porte, como  e . 

Nesse contexto,  e  obtiveram ganho em dominância relativa, 

colocandoCse entre as três espécies mais dominantes no t3, ao mesmo tempo pelo aumento no 

número de indivíduos na primeira espécie e apesar de certa redução no número de indivíduos no 

caso da segunda. DestacouCse também o ganho de dominância relativa em  devido 

ao aumento no número de indivíduos.  
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Figura 4 – Variação na dominância relativa das principais espécies, expressa em área basal. Para 

uma visualização mais clara das mudanças gerais da comunidade, aqui foram apresentadas 

arbitrariamente as 17 espécies mais representativas, e não todas as 132 amostradas. Reserva 

Municipal de Santa Genebra, Campinas, SP. 
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 Considerando todas as espécies, as composições florísticas correspondentes às 

amostragens t0 (1983) e t3 (2004), comparadas segundo as matrizes de Distância Euclidiana, 

apresentaram baixo grau de similaridade (correlação = 0,41; p = 0,0008, coeficiente normalizado 

de Mantel). Ao mesmo tempo, em relação às espécies com pelo menos 10 indivíduos em t0, o 

resultado da regressão das distâncias florísticas vs. tempo gerada a partir do método de Collins 

 (2000) obteve valor significativo (R2 = 0,86; p = 0,0088), linear e com alta inclinação, indicando 

que a comunidade passou por uma mudança rápida e expressiva em sua composição (Fig. 5).  
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Figura 5 C Representação da mudança na composição da comunidade entre t0 e t3, pela distância 

euclidiana entre a composição das amostras no tempo C raíz quadrada entre os intervalos de 

amostragem (anos) C cada espécie com pelo menos 10 indivíduos em t0 (1983) ou t3 (2004). 

Reserva Municipal de Santa Genebra, Campinas, SP. 

 

 Entre as espécies com pelo menos dez indivíduos em t0, , 

, , , , , 

,  e  foram determinantes na 



mudança da composição florística (espécies e número de indivíduos), obtendo correlações acima 

de 0,80 (Fig. 6).  
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Figura 6 C Correlação de cada espécie com a mudança na composição florística, considerando as 

espécies com pelo menos 10 indivíduos em t0 C Tcl C , Apo C 

Pva C , Aco C , Agr C , 

Pgo C , Tca C , Apl C , Gja C 

, Efe C , Iga C , Eex C , Tpa C 

, Zac C , Mst C , Sro C 

,  Plo C , Cgo C , Hba C 

, Eli C . Reserva Municipal de Santa Genebra, Campinas, SP. 

 

 Considerando novamente todas as espécies, a mudança na composição (espécies e 

número de indivíduos) da comunidade entre t0 (1983) e t3 (2004) mostrouCse espacialmente 

generalizada entre as subparcelas. Na Fig. 7, a densidade de cada espécie cresce na direção 

apontada pelo vetor correspondente. Ao longo do eixo 1 da PCA observaCse uma convergência 

comum à maioria das subparcelas, onde a composição florística partiu de uma situação com maior 

densidade de , ,  em t0, situada em menores valores do eixo 

1, migrando até t3 para uma situação com menor densidade daquelas espécies e maior densidade 



de , ,  e , em posições situadas em maiores 

valores do mesmo eixo.  

 

 : Componentes Principais(PCA) [Covariância/Centrada] : Escores para Linhas
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Figura 7 – Resultado da PCA mostrando uma mudança espacial generalizada na composição da 

comunidade entre os tempos 0 a 3 (1983, 94, 99 e 2004) C subparcelas A a T. Obs.: a densidade 

de cada espécie cresce na direção apontada pelo vetor azul correspondente: Aco C 

, Agr C , Apl C , Apo C ,

Eex C , Gja C , Pgo C , Plo C

, Pva C , Sgu C , Tca C 

, Tcl C , Tpa C . Reserva Municipal de Santa Genebra, Campinas, SP. 

 

 Comparando a composição em t0 (1983) e t3 (2004) em relação aos indivíduos com 

pequeno diâmetro (5 ≤ DAP < 10 cm, todas as espécies), segundo as matrizes de Distância 



Euclidiana das amostragens, observouCse baixo grau de similaridade (correlação = 0,24; 

p < 0,0001, coeficiente normalizado de Mantel). Em relação às espécies presentes naquele critério 

de diâmetro com pelo menos 10 indivíduos em t0 ou t3, o resultado da regressão das distâncias 

florísticas vs. tempo gerada pelo método de Collins  (2000) obteve valor significativo (R2 = 

0,85; p = 0,0099), linear e com alta inclinação, indicando uma mudança na composição das plantas 

potencialmente formadoras da comunidade no futuro (Fig. 8). 
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Figura 8 C Representação da mudança na composição de plantas com pequeno diâmetro 

(5 ≤ DAP < 10 cm) entre t0 (1983) e t3 (2004), pela distância euclidiana entre a composição das 

amostras no tempo C raíz quadrada entre os intervalos de amostragem (anos) C cada espécie com 

pelo menos 10 indivíduos em t0 ou t3. Reserva Municipal de Santa Genebra, Campinas, SP. 

 

 Entre as espécies representadas por pelo menos dez indivíduos com pequeno diâmetro 

(5 ≤ DAP < 10 cm) em t0 ou t3, , , ,  e 

 foram determinantes na mudança da composição florística (espécies e número de 

indivíduos) entre t0 e t3, obtendo correlações acima de 0,80 (Fig. 9).  
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Figura 9 C Correlação de cada espécie com a mudança na composição florística, considerando as 

espécies representadas por pelo menos dez indivíduos com pequeno diâmetro (5 ≤ DAP < 10 cm) 

em t0 ou t3 C Pva C , Tcl C , Apo C 

Aco C , Tca C , Agr C , Efe C 

, Gja C , Tpa C , Eex C , Apl C 

, Car C , Pgo C , Sgu C 

, Plo C , Cec C , Cpi C , Mri C 

. Reserva Municipal de Santa Genebra, Campinas, SP. 

 

 Considerando novamente todas as espécies com indivíduos de pequeno diâmetro 

(5 ≤ DAP < 10 cm, independente do número de indivíduos por espécie), foi observada uma 

mudança espacial generalizada na composição (espécies e número de indivíduos) da comunidade 

entre t0 (1983) e t3 (2004) nas subparcelas. Na Fig. 10, a densidade de cada espécie cresce na 

direção apontada pelo vetor correspondente. Ao longo do eixo 1 da PCA observaCse uma 

tendência comum à maioria das subparcelas, onde a composição florística partiu de uma situação 

com maior densidade de , , , ,  em t0, 

situada em menores valores do eixo 1, migrando até t3 para uma situação com menor densidade 



daquelas espécies e maior densidade de ,  e 

, em posições situadas em maiores valores do mesmo eixo. 

 

 : Componentes Principais(PCA) [Covariância/Centrada] : Escores para Linhas
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Figura 10 – Resultado da PCA mostrando uma mudança espacial generalizada na composição dos 

indivíduos com pequeno diâmetro (5 ≤ DAP < 10 cm) entre os tempos 0 a 3 (1983, 94, 99 e 2004) C 

subparcelas A a T. Obs.: Obs.: a densidade de cada espécie cresce na direção apontada pelo 

vetor azul correspondente: Aco C  Apl C , Apo C 

, Car C , Eex C , Efe C , Eli C 

, Gja C , Plo C , Pva C 

, Sgu C , Tca C , Tcl C , Tpa C . 

Reserva Municipal de Santa Genebra, Campinas, SP. 



 

 Para cada espécie com pelo menos dez indivíduos em t0, determinouCse a altura mínima 

de adultos de acordo com a curva de melhor ajuste  (dados de t0). Nessa 

curva, foi definido o ponto a partir do qual um acréscimo em diâmetro do caule de 1 cm 

correspondeu a um aumento em altura de menos de 10%. Esse ponto da curva foi considerado o 

valor mínimo de altura para os adultos da espécie (Quadro 1). 

 OrdenandoCse as espécies segundo as alturas dos indivíduos adultos, foram consideradas 

como espécies típicas de subdossel aquelas cujos indivíduos adultos atingiram altura mediana 

igual ou inferior a 8 m e espécies típicas do dossel/emergentes aquelas que atingiram altura 

mediana igual ou maior que 9 m (Fig. 11). Considerando as alturas dos indivíduos adultos de cada 

espécie segundo o 1º e o 3º quartis, as espécies de subdossel atingiram entre 5C9 m e as de 

dossel atingiram entre 7,5C23 m. Apesar da sobreposição encontrada nas alturas de vários 

indivíduos entre as espécies, a classificação abriu possibilidade para uma separação satisfatória de 

dois estratos, formados por suas respectivas espécies típicas, e a partir daí, pôdeCse realizar 

análises da comunidade por estrato.  

 Entre as espécies de subdossel, não foram incluídos os indivíduos jovens de 

dossel/emergentes, e entre as espécies de dossel não foram considerados indivíduos de subdossel 

de quaisquer idades. A separação por estádios etários (jovens e adultos) foi realizada 

posteriormente dentro de cada estrato. Por exemplo: primeiramente,  foi considerada 

espécie típica de dossel; posteriormente seus indivíduos foram separados em jovens e adultos de 

, ambos sendo considerados diferentes estádios etários de uma espécie típica de 

dossel, independente da idade. 



Quadro 1 C Altura (H) dos indivíduos em geral (jovens + adultos) e dos adultos após o processo de separação de indivíduos adultos segundo os 

valores de altura na amostragem inicial, para as espécies com pelo menos 10 indivíduos em t0. É indicada a equação de melhor ajuste H vs. Área 

basal para cada espécie. As espécies estão ordenadas de modo crescente segundo a altura de adultos no 3º quartil e altura mediana de adultos. 

Estrato: s = subdossel; d = dossel e emergentes. Reserva Municipal de Santa Genebra, Campinas, SP. 

Geral
H mínima H mediana H máxima H mínima H 1º quartil H mediana H 3º quartil

y = 0,537Ln(x)+7,5604 0,05 2,0 4,5 8,0 4,1 5,0 5,0 6,0 s
y = 9,79215+0,801153 Ln(x) 0,11 3,0 5,0 7,0 4,8 5,0 6,0 7,0 s
y = 1,6618Ln(x)+14,652 0,28 2,5 5,5 17,0 5,4 6,0 6,5 7,0 s
y = 1/(C0,0361393C0,0372124Ln(x)) 0,76 2,0 6,0 17,0 4,7 5,4 6,0 7,3 s
y = 1,4868Ln(x)+14,145 0,22 3,0 6,0 9,0 4,9 6,0 6,5 8,0 s
y = 6,50228(1CeC541,138x) 0,19 2,8 5,5 8,5 5,7 6,0 7,0 8,0 s

y = 8,37452(1CeC378,028x) 0,53 4,0 6,0 10,0 7,1 8,0 8,0 8,5 s

y = 33,59x0,3336 0,63 3,5 6,0 18,0 4,0 5,0 6,0 9,0 s
y = 2,3933Ln(x)+19,961 0,53 4,0 6,0 11,0 7,7 8,0 8,0 9,0 s
y = 1,70762Ln(x)+16,3948 0,22 2,5 7,0 21,0 6,4 7,0 8,0 9,0 s
y = 24,2801x0,209273 0,27 4,0 8,5 15,0 6,0 7,5 9,0 11,0 d

y = 35,176x0,2876 0,77 4,5 7,8 22,0 5,4 7,4 9,0 12,0 d
y = 1/(C0,0121570C0,0279284Ln(x)) 0,62 3,0 8,5 25,0 5,3 7,0 9,0 12,5 d
y = 20,5148+2,25460Ln(x) 0,41 6,0 10,0 20,0 7,3 9,8 10,0 13,3 d
y = x/(0,000487346+0,0669299 x) 0,30 5,0 9,3 20,0 7,8 9,0 12,0 14,0 d
y = 20,942x0,1508 0,23 7,0 12,0 15,0 10,4 12,0 12,5 14,0 d

y = x/(0,000700251+1,07337x2) 0,28 10,0 15,0 32,0 14,9 15,0 15,5 17,3 d
y = 3,89071Ln(x)+28,1020 0,46 1,8 9,0 32 8,4 10,0 13,0 18,0 d
y = 56,5869x0,372654 0,51 4,0 10,0 35,0 7,9 10,0 14,0 20,0 d
y = x/(0,631086+0,430454x) 0,41 3,0 16,0 26,0 10,1 16,0 19,0 23,0 d

Adultos
EstratoEspécie Equação da reta H vs. Á.basal R2

 

 

 



 

Figura 11 – Separação das espécies em estratos, baseada nas alturas dos indivíduos adultos na 

amostragem inicial. Aco: , Efe: , Pva: 

, Tpa: , Gja: , Eli: , Eex: 

, Cgo: , Tca: , Tcl: , 

Zac: , Hba: , Apl: , Mst: 

, Iga: Plo: , Sro: , 

Apo: , Agr: , Pgo: . 

Reserva Municipal de Santa Genebra, Campinas, SP. 

 

 O número de indivíduos jovens de espécies do dossel não mostrou alteração significativa 

(p = 0,8673, ). Por outro lado, houve uma queda significativa no número de indivíduos 

adultos desse grupo, variando de 290 a 176 indivíduos entre a amostragem inicial e final 

(p < 0,0001, ) (Fig. 12a). Dentre as 100 parcelas, 19 apresentaram redução para zero no 

número de indivíduos adultos do dossel. A altura geral sofreu redução significativa (p = 0,0322, 



), sendo que a altura mediana dos adultos nesse estrato sofreu redução de 12,5 para 

12,0 m (Fig. 12b). A área basal de adultos por parcela caiu de 10,12 para 8,99 m2.haC1 (p = 0,0173, 

) (Fig. 12c). Por outro lado, a área basal por indivíduo adulto no dossel obteve aumento 

significativo de 0,035 para 0,045 m2.haC1 (p = 0,0175, ) (Fig. 12d). 

  

    

 

Figura 12 – (a) Altura dos indivíduos adultos no dossel; (b) número de indivíduos e (c) área basal 

de adultos no dossel por subparcela de 100 m2 (10 x 10 m); (d) área basal por indivíduo adulto no 

dossel. Reserva Municipal de Santa Genebra, Campinas, SP. 

 

 Entre as espécies típicas de subdossel, não houve diferença significativa no número de 

indivíduos jovens entre os anos (p = 0,660, ). Quanto aos adultos desse estrato, houve 

(a) (b) 

(c) (d) 



queda significativa no número de indivíduos variando de 436 a 134 indivíduos entre a amostragem 

inicial e final (Fig. 13a). A altura geral sofreu redução significativa (p < 0,0029, ), sendo 

que a altura mediana dos adultos nesse estrato reduziu de 7,0 para 6,5 m (Fig. 13b). A área basal 

por parcela caiu de 3,31 para 1,42 m2.haC1 (p < 0,0001, ) (Fig. 13c). A área basal por 

indivíduo adulto no subdossel, no entanto, não teve alteração significativa (p = 0,8549, ) 

(Fig. 13d). 

 

    

 

Figura 13 – (a) Altura dos indivíduos adultos no subdossel; (b) número de indivíduos e (c) área 

basal de adultos no subdossel por subparcela de 100 m2 (10 x 10 m); (d) área basal por indivíduo 

no subdossel. Reserva Municipal de Santa Genebra, Campinas, SP. 

 

(a) (b) 

(c) (d) 



 Entre os indivíduos adultos presentes no dossel,  se manteve como a 

espécie com maior dominância relativa apesar da grande queda no número de indivíduos e de uma 

perda relativamente pequena em sua área basal absoluta.  teve perda em 

indivíduos e área basal, sendo ultrapassada por , que apesar da perda de indivíduos, 

teve ganho em área basal absoluta. Paralelamente,  teve ganho em indivíduos e área 

basal absoluta, superando ,  e , as duas últimas devido à 

alta mortalidade dessas espécies (Fig. 14). 
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Figura 14 – Dominância relativa das espécies presentes no dossel (apenas indivíduos adultos), 

expressa em área basal. Reserva Municipal de Santa Genebra, Campinas, SP.  

 

 Entre os indivíduos adultos presentes no subdossel,  se manteve como a 

espécie com maior dominância relativa, apesar da grande queda no número de indivíduos e área 

basal absoluta. RessaltaCse a queda no valor de , com grande mortalidade, mantendo 

sua dominância, no entanto, em relação às demais.  teve perda de 

indivíduos e área basal, sendo ultrapassada por  (pouca perda em área basal),



 (ganho de indivíduos) e  (apesar da queda em indivíduos e área 

basal) (Fig. 15). 
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Figura 15 – Dominância relativa das espécies presentes no subdossel (indivíduos adultos), 

expressa em área basal. Reserva Municipal de Santa Genebra, Campinas, SP.  

  

 Dentre as espécies presentes no dossel, duas (correspondente a 67% dos indivíduos 

jovens amostrados nesse estrato em 1983) tiveram redução significativa no número de indivíduos 

jovens (Anexo 4; Fig. 16) e quatro delas (correspondente a 27% dos indivíduos jovens amostrados 

nesse estrato em 1983) tiveram aumento. 

 Entre os adultos presentes no dossel, cinco espécies (correspondente a 76% dos 

indivíduos adultos amostrados nesse estrato em 1983) tiveram redução significativa no número de 

indivíduos (Anexo 4; Fig. 16). 



 A diminuição observada nos números de indivíduos de  e 

entre t0 e t3 foi conseqüência da diminuição do número de indivíduos 

jovens e adultos (Fig. 16). Já a elevação no número geral de  foi resultado 

da elevação nos números de jovens e adultos. Algumas espécies com diminuição no número geral 

de indivíduos mostraram uma tendência contraditória de diminuição no número de indivíduos 

adultos e acréscimo de jovens, como foi o caso de  e . 
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Figura 16 – Espécies do dossel que mostraram mudanças significativas (*) no número de 

indivíduos jovens ou adultos. Reserva Municipal de Santa Genebra, Campinas, SP. 
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Figura 16 (continuação) – Espécies do dossel que mostraram mudanças significativas (*) no 

número de indivíduos jovens ou adultos. Reserva Municipal de Santa Genebra, Campinas, SP. 

 

 Dentre as espécies presentes no subdossel, uma delas (correspondente a 35% dos 

indivíduos jovens amostrados nesse estrato em 1983) teve redução significativa no número de 

indivíduos jovens e duas outras (correspondente a 3% dos indivíduos jovens amostrados nesse 

estrato em 1983) tiveram aumento significativo (Anexo 5; Fig. 17). 

 Entre os adultos presentes no subdossel, oito espécies (correspondente a 91% dos 

indivíduos adultos amostrados nesse estrato em 1983) tiveram redução significativa no número de 

indivíduos (Anexo 5; Fig. 17). 

 Enquanto a queda geral no número de indivíduos de  foi conseqüência 

das reduções em jovens e adultos, as quedas nas populações de , 

e  foram decorrentes da mortalidade dos adultos (Fig. 17). 

O aumento significativo na população de  foi conseqüência da elevação no 

número de jovens. 
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Figura 17 – Espécies do subdossel que mostraram mudanças significativas (*) no número de 

indivíduos jovens ou adultos. Reserva Municipal de Santa Genebra, Campinas, SP. 
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Figura 17 (continuação) – Espécies do subdossel que mostraram mudanças significativas (*) no 

número de indivíduos jovens ou adultos. Reserva Municipal de Santa Genebra, Campinas, SP. 

 

  

 ObservouCse uma alteração significativa na distribuição dos indivíduos em grupos 

ecológicos (χ2
(4) = 180,62; p < 0,001), com redução na densidade absoluta de espécies de subC

bosque e ao mesmo tempo, aumento nos valores de espécies pioneiras (Fig. 18). As espécies 

secundárias iniciais e tardias não alteraram significativamente o número de indivíduos. RessaltaCse 

a diferença entre o número de espécies pioneiras ingressantes (7) e egressantes (0) (Quadro 2). 
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Figura 18 – Variação no número de indivíduos dos grupos ecológicos. Ente parênteses está 

indicado o número de espécies de cada grupo. Reserva Municipal de Santa Genebra, 

Campinas, SP. 



Quadro 2 – Número de indivíduos registrados em cada ocasião para espécies ingressantes no 

critério de amostragem, espécies egressantes e passageiras. Outras 85 espécies estiveram 

presentes em todas as amostragens. A lista geral de espécies encontraCse no Anexo 1. G.E.: grupo 

ecológico: P: pioneira; Si: secundária inicial; St: secundária tardia; Sb: típica de subCbosque; nc: 

não classificada. Reserva Municipal de Santa Genebra, Campinas, SP. 

 

A C Espécies ingressantes 1983 1994 1999 2004 G.E.
5 6 5 St
4 4 3 P
3 3 6 St
2 1 1 St
2 1 2 nc
2 2 1 P
2 2 2 St
2 2 4 St
2 3 3 Si
1 1 1 nc
1 1 1 Si
1 1 1 Si
1 1 1 Sb
1 1 1 P
1 6 6 St

1 1 P
1 1 nc

1 Si
1 P
1 Si
1 P
1 nc
1 nc
2 St
3 Si

15 P
B C Espécies egressantes 1983 1994 1999 2004 G.E.

4 2 nc
4 3 3 St
3 1 1 Si
3 1 nc
3 Si
2 Si
1 1 1 nc
1 1 1 St
1 1 1 St
1 1 St
1 1 Si
1 1 St
1 Si
1 Si

C C Espécies passageiras 1983 1994 1999 2004 G.E.
1 1 nc
1 Si

1 nc
1 Sb  

  



 Considerando as espécies presentes em 1983 ou 2004, o grupo das espécies subCbosque 

destacouCse com a maior redução no número de indivíduos (C46%). Já entre as espécies que 

tiveram acréscimo no número de indivíduos, destacouCse o grupo das pioneiras (+57%). 

As espécies secundárias iniciais tiveram redução (C3%), assim como as secundárias tardias 

(C10%). 

 Por outro lado, considerando apenas as espécies que obtiveram 10 ou mais indivíduos na 

amostragem inicial ou final obtiveramCse 28 espécies (Quadro 3). Entre essas espécies, as que 

tiveram queda mais expressiva no número de indivíduos (de pelo menos 30%) são principalmente 

espécies de subCbosque (em conjunto, sofreram redução de 59,0% no número de indivíduos), 

seguidas de secundárias iniciais (redução de 58,6%) e secundárias tardias (redução de 42,5% no 

número de indivíduos). Já entre as espécies que tiveram maior aumento no número de indivíduos 

(de pelo menos 30%) estão principalmente pioneiras (sofreram elevação de 445,5% no número de 

indivíduos) e secundárias tardias (elevação de 112,9%). Uma espécie secundária inicial obteve 

aumento de 650,0%. 

 



Quadro 3 – Espécies que obtiveram 10 ou mais indivíduos na amostragem inicial ou final e a 

porcentagem de mudança no número de indivíduos. As espécies marcadas com asterisco 

obtiveram mudança significativa (p ≤ 0,05 C Anexo 2). Reserva Municipal de Santa Genebra, 

Campinas, SP. 

Nº ind. 83 Nº ind. 04 % Mudança Espécie G.E. Probabilidade
214 52 C75,7 Sb ∗

15 5 C66,7 Si ∗
10 4 C60,0 Sb ∗
14 7 C50,0 Si ∗

260 132 C49,2 Sb ∗
24 13 C45,8 Sb ∗

219 126 C42,5 St ∗
31 20 C35,5 Sb
15 11 C26,7 Si

101 75 C25,7 Sb
65 55 C15,4 Si ∗
19 18 C5,3 Sb
28 27 C3,6 P
27 27 0,0 Sb
19 19 0,0 Sb
16 17 6,3 Si
37 41 10,8 Si
10 13 30,0 St
7 10 42,9 NC

28 49 75,0 Sb ∗
14 28 100,0 St ∗
5 14 180,0 P ∗
5 15 200,0 St ∗
3 14 366,7 P ∗
2 10 400,0 St ∗
3 17 466,7 P ∗
4 30 650,0 Si ∗
0 15 CCCCCCCC P ∗  

 

 As espécies foram agrupadas em 12 modos de polinização (Anexo 6). As maiores 

quantidades de indivíduos foram registradas para espécies polinizadas por borboletas (24,4% dos 

indivíduos presentes em t0), abelhas (22,3%), mariposas (22,3%), moscas (21,5%) e diversos 

pequenos insetos (12,7%) (Quadro 4, Fig. 19). Com base na literatura, 17% das espécies foram 

consideradas polinizadas por mais de um agente, e desta forma, foram incluídas em mais de um 



grupo. Em quase todos os grupos houve espécies que perderam e outras que tiveram acréscimo 

de indivíduos entre t0 e t3, porém na maioria deles o saldo geral foi negativo. Entre os grupos que 

tiveram redução geral na quantidade de indivíduos, destacouCse o das espécies polinizadas por 

borboletas (redução de 44% no número de indivíduos), seguido das polinizadas por moscas 

(redução de 28%), beijaCflores e mariposas (redução de 22%). Já entre os grupos com ganho geral 

de indivíduos destacaramCse as espécies polinizadas por vento (acréscimo de 250%) e por 

diversos pequenos insetos (acréscimo de 158%).  

 

Quadro 4 – Quantidade de espécies agrupadas de acordo com o agente polinizador e dispersor. 

Algumas espécies possuem mais de um agente polinizador e estão representadas em mais de um 

grupo. Obs.: polinização: abe C abelha, bei C beijaCflor, bes C besouro, bor C borboleta, esf C 

esfingídeo, mar C mariposa, mor C morcego, mos C mosca, ven C vento, ves C vespa, dpi C diversos 

pequenos insetos, nd C não determinado; dispersão: ane C anemocórica, aut C autocórica, zoo C 

zoocórica. Reserva Municipal de Santa Genebra, Campinas, SP. 

abe bei bes bor esf mar mor mos ven ves dpi nd ane aut zoo
negativo 23 1 2 5 1 5 3 3 1 14 16 4 31
estável 12 2 3 1 2 1 1 2 4 7 2 14
positivo 23 2 2 1 5 2 5 7 1 14 8 9 7 38
Total de espécies 58 1 6 10 3 12 6 9 10 1 32 8 32 13 83

Saldo de indivíduos 
t0Ct3

Nº de espécies
Polinização Dispersão
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Figura 19 – Mudança no número de indivíduos para as espécies agrupadas segundo o modo de 

polinização. Obs.: abe C abelha, bei C beijaCflor, bes C besouro, bor C borboleta, esf C esfingídeo, mar 

C mariposa, mor C morcego, mos C mosca, ven C vento, dpi C diversos pequenos insetos, nd C não 

determinado. Reserva Municipal de Santa Genebra, Campinas, SP. 

 

 No que se refere à dispersão, a maioria dos indivíduos pertenceu a espécies com 

dispersão zoocórica (58,9% dos indivíduos presentes em t0), seguido de anemocóricas (29,8%) e 

autocóricas (4,7%) (Anexo 6, Quadro 4).  Segundo a literatura, 1,5% das espécies podem ser 

dispersas por mais de um agente, e dessa forma, foram incluídas em mais de um grupo. Nos três 

grupos encontraramCse espécies com saldo de indivíduos negativo ou positivo. Considerando cada 

grupo como um todo, houve grande perda de indivíduos nas espécies com dispersão zoocórica 

(redução de 35% no número geral de indivíduos), e nas espécies anemocóricas (redução geral de 

23%). As espécies autocóricas tiveram ganho geral de 67% no número de indivíduos (Fig. 20).  

 A queda no número geral de indivíduos da comunidade revelou que as grandes perdas no 

número de indivíduos polinizados por animais especialistas ou dispersos por animais em geral não 



foram compensadas pelos ganhos das populações detentoras de outras estratégias de polinização 

e dispersão. 
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Figura 20 – Mudança no número de indivíduos para as espécies agrupadas segundo o modo de 

dispersão. Algumas espécies possuem mais de um agente dispersor e estão representadas em 

mais de um grupo. Obs.: zoo C zoocóricas, ane C anemocóricas, aut C autocóricas. Reserva 

Municipal de Santa Genebra, Campinas, SP. 

 

 



 Alguns problemas de delineamento experimental estiveram presentes, onde podemos citar 

a não disponibilidade de outras florestas como testemunha, bem como o uso de pseudoCréplicas. 

Esses problemas e a discussão referente à precisão das medidas de caule foram tratados no 

Capítulo 1.  

 Os valores iniciais e finais obtidos para diversidade e equabilidade geral se mostraram 

intermediários entre aqueles apresentados para outras Florestas Estacionais Semideciduais no 

Estado de SP em altitudes entre 500C700 m e que usaram o mesmo limite mínimo diamétrico de 

amostragem (H’ = 2,41C3,97; J’ = 0,66C082) (Pagano 1987, Ivanauskas  1999, Durigan  

2000, Fonseca & Rodrigues 2000, Gandolfi 2000). A elevação na diversidade e na equabilidade 

diversidade da vegetação estudada na RMSG contrariou parcialmente o previsto pela hipótese H1 

e sugeriu uma aparente melhora estrutural. Isoladamente, porém, esses índices não mostraram as 

grandes alterações na representatividade das principais espécies da comunidade. Ao mesmo 

tempo, a elevação nesses índices não se refletiu em melhora fisionômica e de grupos funcionais. 

Pelo contrário, houve uma tendência de perturbação florestal, apontada por outros indicadores que 

serão discutidos. 

 A variação espacioCtemporal da composição mostrou uma tendência em escala espacial 

ampla para as principais espécies e uma tendência localizada se consideradas as entradas, saídas 

e oscilações numéricas das espécies presentes em baixa densidade. A alteração da composição 

de espécies, ocorrendo de modo generalizado e significativo entre as subparcelas, mostrou ter sido 

condicionada por eventos históricos e/ou estocásticos que atuaram em toda a área, conforme 

previsto pela hipótese H2. Algumas poucas alterações ocorreram de modo localizado, em áreas de 

dossel bem estruturado, respondendo a essa condição. 

 O processo de separação de plantas adultas através da relação  

mostrou limitações, evidenciadas pelo baixo valor do coeficiente de correlação em várias espécies. 

Das 20 espécies usadas, apenas sete obtiveram R2 acima de 50. Isso foi decorrente da fraca 

relação entre idade e tamanho em florestas naturais, uma vez que os indivíduos estão sujeitos a 



uma alta variabilidade genética intraespecífica, gerando diferenças muito grandes no crescimento 

dos indivíduos, e ao mesmo tempo, é comum encontrarCse árvores idosas, porém baixas, devido à 

quebra de copa, ao lado de árvores jovens e altas em sítios com menores restrições ao 

crescimento. Além disso, a altura máxima de uma árvore é dependente da altura da reiteração 

inicial (fuste), que ocorre em idades variadas para diferentes indivíduos, dependendo da 

disponibilidade de luz na altura da copa (Botrel 2007). Apesar disso, a fase seguinte, de separação 

de plantas em estratos, foi coerente com descrições sobre a ocorrência das espécies em florestas 

do mesmo tipo, presentes em literatura. Duas exceções requerem discussão. 

, que foi considerada no presente estudo uma espécie de subdossel quanto ao estrato. 

Ao mesmo tempo, a espécie é uma secundária inicial quanto ao grupo ecológico, e por essa 

contradição, pode ser observada também em dossel onde esse não possui grande altura e há 

possibilidade da copa receber radiação luminosa direta. , por sua vez, 

considerada neste estudo espécie de dossel quanto ao estrato, é considerada espécie de subC

bosque quanto ao grupo ecológico, e em campo é observada com frequência sob outras árvores. 

Provavelmente indivíduos da espécie ocorrem de fato com mais frequência sob outras árvores, e 

isso só é possível onde o dossel é alto. Dessa forma, embora sua altura mediana de 12 m e 

máxima de até 20 m acabou por enquadráCla como espécie de dossel neste estudo, ela 

provavelmente ocorre em situação de luz filtrada sob dossel alto. Para as demais espécies (18) 

usadas na separação em estratos, a separação fez sentido frente às observações de campo. 

 Os adultos de dossel tiveram aumento na área basal por indivíduo, mostrando que nesse 

grupo houve uma mudança na composição, passando para um número menor de indivíduos com 

maior diâmetro, compostos por remanescentes de um processo de raleamento competitivo (Smith 

& Long 2001) e/ou por indivíduos mais tolerantes a distúrbios (p.e. vendavais), acrescidos 

daqueles que adentraram no critério de adultos. No entanto, reduções na densidade, altura 

mediana e área basal por área de parcela foram observadas para os adultos das espécies em 

geral, no dossel e subdossel. Uma vez que os números de indivíduos jovens desses dois estratos 

não mostraram alterações significativas, não se prevê a reposição, em curto prazo, dos adultos 

perdidos, contrariando parcialmente a hipótese H3. Esse processo comprometeu a dinâmica e 



expressou clara perturbação estrutural da vegetação. A relação entre queda de adultos não 

compensada por acréscimo de jovens é sobretudo notável porque afetou as espécies mais 

importantes na estrutura da comunidade, como ,  e 

, não trazendo perspectivas de reversão futura das quedas populacionais, e 

portanto, da reversão do processo de deterioração estrutural da comunidade.   

 Durante todo o período, a dominância relativa de  se manteve 

entre as árvores de dossel, apontando essa espécie como fundamental (Walker 1992) na estrutura 

da vegetação. A espécie, uma secundária tardia com adultos de grande porte, tem ocupado um 

nicho menos explorado pelas demais. Durante o estudo foi observado que a população vem 

sofrendo uma rápida diminuição, provavelmente como consequência de um raleamento natural, 

aliado a quebras por vendavais. A queda nessa população foi a geradora das grandes mudanças 

na estrutura e composição geral, o que originou a abertura de grandes clareiras e a reCocupação 

por populações de outras guildas, particularmente árvores e lianas pioneiras. Já a espécie 

, secundária tardia perenifólia, obteve ganho relativo, sinalizando 

modificação na fisionomia futura da floresta. Isso só será possível, no entanto, naqueles sítios onde 

as condições ambientais forem favoráveis ao crescimento de seus indivíduos jovens, o que está 

diretamente ligado à manutenção do dossel formado por outras espécies e em particular, por 

.  

 RessaltaCse que os valores relativos de dominância para  e 

 foram diferentes considerando os indivíduos de todos os tamanhos ou de 

outra forma, apenas os indivíduos de maior porte. Na primeira situação não houve uma alternância 

na dominância entre as espécies,  se mostrando sempre superior a . 

Já considerando apenas os indivíduos de maior porte, pertencentes ao dossel, foi possível avaliar 

que  manteve sua presença no dossel, enquanto  mostrou queda, 

com grande mortalidade nesse estrato. Essa espécie foi provavelmente afetada por vendavais, 

tendo sido observados em campo vários indivíduos com copas quebradas. Dessa forma, duas 

espécies de mesma categoria sucessional e provavelmente com requerimentos semelhantes para 

estabelecimento inicial, apresentaram diferentes desempenhos na idade adulta, evidenciando 



provável fragilidade de uma espécie em tolerar determinado distúrbio. O comportamento das duas 

espécies indica uma diferenciação de nicho relacionada não a requerimento luminoso ou 

nutricional, como tradicionalmente se aponta, mas em relação a tolerância a distúrbio, ou ainda, 

história de vida (Kraft  2008).  

 NotouCse que as espécies  e  foram as únicas 

típicas de dossel/emergentes que ingressaram na parcela durante os 20,6 anos e, além disso, a 

segunda pode estar egressando, conforme mostra a queda no número de indivíduos. Outras 

espécies desse estrato se mostraram egressas, como foi o caso de , 

,  e , sugerindo que há um impedimento no 

estabelecimento de novas espécies típicas de dossel/emergentes. Esse resultado, juntamente com 

a grande queda observada no número de indivíduos das espécies que estiveram presentes em 

todas as amostragens, representará restrições adicionais à dinâmica da comunidade. 

 No subdossel, a mudança mais relevante foi a perda relativa de , 

espécie tolerante a sombra, que além de sofrer raleamento competitivo, talvez tenha sido 

prejudicada pela mudança das condições ambientais resultantes de um dossel com menor 

densidade, ou seja, mais aberto. Isso reforça a importância da mudança populacional de 

 na trajetória das demais populações e, portanto, da comunidade como um todo, uma 

vez que a espécie está atuando, ao lado das demais espécies de dossel, como uma edificadora do 

ecossistema físico (Jones  1997). As espécies de dossel controlam a disponibilidade de luz 

para as demais (Gandolfi  2009) e o raleamento desse estrato, além de certamente resultar 

em grande modificação microclimática, também levou a restrição hídrica direta para as espécies 

em geral, uma vez que o dossel atua na redistribuição hidráulica no perfil do solo (Caldwell  

1998, Lee  2005), bombeando a água do subsolo e a disponibilizando nos horizontes 

superficiais. 

 Além das alterações nos números relativos às plantas no dossel, as mudanças na 

composição das plantas de pequeno diâmetro (5 ≤ DAP < 10 cm) mostraram aumento no número 

de algumas espécies que poderão ter maior representatividade no futuro dossel, principalmente 



 e . No entanto, as quantidades de indivíduos 

adicionados foram bastante pequenas em comparação à redução observada para as espécies 

mais numerosas. De fato, a principal mudança observada nessa análise foi a queda em 

. Por outro lado, a partir da separação entre estádios etários, observouC

se um acréscimo significativo de jovens para  e , 

finalizando com um total de 52 indivíduos jovens contra 70 para . Uma vez que essa 

última espécie mostrou tendência de queda inclusive para jovens, indicaCse uma futura substituição 

das espécies atualmente presentes nesse estrato, conforme esperado pela hipótese H3, sendo 

uma espécie secundária tardia sendo substituída por outras duas secundárias iniciais. Esse 

cenário aponta um processo de sucessão retrocessiva no dossel (Santos  2008), em curso. 

 A queda no número geral de indivíduos de espécies secundárias tardias e substituição 

parcial por pioneiras mostrou uma tendência de renovação da comunidade após uma maciça 

queda de densidade de indivíduos adultos, provavelmente causada em maior parte por fatores 

naturais. Entre esses fatores é possível considerar a queda populacional maciça como parte de 

uma linha temporal formada pelo estabelecimento alternado de populações em um período de 

tempo longo, o que foi demonstrado em estudos baseados em séries centenárias de dados em 

outras vegetações (Kuuluvainen  2002, Arseneault & Sirois 2004, Gutiérrez  2004, Baker 

 2005, Pollmann 2005). Ao mesmo tempo, as quedas populacionais devem ter sido geradas 

por vendavais, como aqueles ocorridos na RMSG em 1995 e 2001, conforme registros do 

CEPAGRI (2007). Outras perturbações antrópicas provavelmente estão influenciando nessas 

quedas e foram discutidas no Capítulo 1, como é o caso da fragmentação e modificação nas 

condições ambientais nas bordas e em direções cada vez mais interiores, da poluição atmosférica 

advinda de áreas urbanas e agrícolas, bem como as consequências da elevação da temperatura 

atmosférica para a fisiologia das árvores e para a expansão de lianas hiperabundantes, plantas 

que também podem ter sido favorecidas de modo diferencial pela poluição e elevação nos teores 

de CO2 atmosférico.  

 Como mostrado no Capítulo 1, os números de indivíduos mortos e suas áreas basais não 

foram compensados pelos valores dos indivíduos recrutados, indicando declínio da estrutura 



florestal. O acréscimo de árvores pioneiras em número bem menor frente à mortalidade geral 

resultou em uma regeneração florestal escassa. Essa ausência de regeneração acarretou uma 

perda de competitividade das plantas arbustivoCarbóreas, levando à ocupação, em grandes 

extensões do terreno, por populações de lianas hiperabundantes11 (Rozza  2007), típicas de 

áreas perturbadas, como observado em campo. A ocupação por essas lianas, por sua vez, 

restringe ainda mais a emergência de regenerantes, não permitindo a reestruturação florestal 

(Cochrane & Schulze 1999, PérezCSalicrup & Barker 2000, Schnitzer  2000). A falta de 

elevação no número de indivíduos jovens sugere que dificilmente haverá reposição dos adultos 

mortos e reversão futura da perda estrutural observada. 

                                                      

 

 

 

11 Em florestas conservadas, lianas são um componente menos importante da estrutura da 

vegetação (Gerwing & Farias 2000), enquanto em vegetações perturbadas, em que persistem 

capoeiras sob ampla luminosidade, aquelas plantas frequentemente formam uma extensa manta 

na altura mais alta da vegetação regenerante (Laurance 1997, Cochrane & Schulze 1999, Gerwing 

& Farias 2000, Schnitzer  2000, PérezCSalicrup & Barker 2000). Nessa condição, muito 

comum em beiras de mata, Morellato (1991) encontrou uma baixa riqueza de espécies (22) se 

comparado ao total de espécies de lianas da floresta C 136 (Reserva Municipal de Santa Genebra, 

Morellato & LeitãoCFilho 1996). A regeneração arbórea, por sua vez, pode ser atrasada nas 

comunidades em que se estabelece uma via alternativa de sucessão, dominada por populações de 

lianas e arbustos escandentes (Cochrane & Schulze 1999). Essas plantas impedem, por diversos 

motivos, a germinação e o crescimento dos indivíduos arbustivoCarbóreos que iriam compor a 

estrutura da floresta. O impedimento pode ser principalmente mecânico ou por préCinterceptação 

de luz (Schnitzer  2000), por competição de água e nutrientes (PérezCSalicrup & Barker 2000), 

entre outras razões. 



 Considerando a separação das espécies em grupos sucessionais, algumas espécies 

secundárias iniciais (p.e.  e ) e secundárias tardias (p.e. ) 

tiveram redução populacional paralelamente ao aumento nas populações de outras espécies das 

mesmas categorias (p.e. secundárias iniciais C ; secundárias tardias C 

). Isso pode representar uma 

substituição de espécies de mesmas guildas, alternandoCse de modo estocástico em seus nichos. 

No entanto, apesar dessa alternância, as espécies com crescimento populacional não foram 

promissoras em compensar a perda em densidade daquelas espécies que sofreram redução 

populacional, em ambos os grupos. Já a queda em densidade das espécies típicas de subCbosque, 

por sua vez, pode indicar uma perda de nicho onde essas espécies seriam favorecidas, ou seja, 

situações ambientais com luz filtrada, comuns sob copa florestal em estado satisfatório de 

conservação. Paralelamente à queda no número de indivíduos das espécies secundárias iniciais e 

tardias, as espécies de subCbosque, particularmente em um ritmo com forte queda de densidade, 

se mostraram indicadoras da crescente perturbação da floresta e de sua perda estrutural.  

 De maneira geral, o número de indivíduos adicionados das espécies não polinizadas ou 

dispersas por animais não compensou a queda no número de indivíduos das espécies 

relacionadas a animais, contrariando a hipótese H4. Uma das causas do declínio no número de 

indivíduos polinizados por animais pode ter sido a falta de polinizadores nesses 20,6 anos ou a 

mudança no comportamento desses animais em um cenário de grande fragmentação (Nason & 

Hamrick 1997). A escassez de polinizadores pode ter sido mais importante no caso de espécies 

com grande redução no número de indivíduos, correspondendo àquelas polinizadas por borboletas, 

abelhas, mariposas e moscas. Apesar de entre os agentes polinizadores citados, borboletas e 

mariposas serem considerados mais especializados, é provável que a escassez de animais 

polinizadores em geral tenha afetado igualmente o sucesso reprodutivo de árvores relacionadas a 

polinizadores especialistas ou generalistas, situação já observada em outros fragmentos (Aguilar 

2006). 

 A queda no número de indivíduos anemocóricos esteve ligada à grande redução 

populacional de , conforme já discutido. Já o aumento no número de 



indivíduos autocóricos esteve ligado à regeneração das espécies pioneiras e secundárias iniciais 

,  e , que se favoreceram a partir das 

novas clareiras criadas. Algumas espécies autocóricas de subCbosque também foram favorecidas, 

como , assim como de dossel, como  e 

, cuja regeneração não depende de animais dispersores, embora a última espécie em 

pequena quantidade.  

 O decréscimo das populações de árvores dispersas por animais pode ser uma 

consequência da diminuição das populações dos agentes dispersores (Stevens & Husband 1998), 

ou porque a contribuição de sementes dispersas por vertebrados em vegetações perturbadas é 

bem menor (Cordeiro & Howe 2003, Melo  2006). Se a falta de animais dispersores é real, a 

localização espacialmente isolada da RMSG em relação a outras vegetações locais é certamente a 

causa principal do problema (Lees & Peres 2009). Fleury & Galetti (2006) observaram que outros 

fragmentos de 230C380 ha não apresentaram locais seguros para o estabelecimento de 

 e mostraram alta predação de sementes, principalmente por esquilos, em todos os 

microhábitats avaliados. Na RMSG, por outro lado, não se têm registros de excesso de mamíferos 

predadores de sementes. Nessa vegetação, de modo contrário, a escassez de regenerantes deve 

estar ligada justamente à falta de animais dispersores e, além disso, à mortalidade das plântulas 

por fatores como o microclima desfavorável na vegetação perturbada, pela competição com lianas 

e ainda, devido ao estresse hídrico gerado pela elevação nos valores de temperatura atmosférica, 

não acompanhada por elevação na precipitação atmosférica (veja resultados do Capítulo 1).  

 Em um fragmento de floresta tropical espacialmente isolado de outras vegetações naturais 

por um século, Turner  (1996) observaram grande perda de espécies e um aumento gradual 

do domínio por um grupo de lianas em extensas áreas, inibindo a regeneração. Os autores 

concluíram que fragmentos podem constituir refúgios para espécies nativas e genótipos por 

décadas, porém espontaneamente não garantirão a conservação permanente da biodiversidade 

representativa da floresta tropical. De modo paralelo, comparando parcelas de vegetação em 

fragmentos em diferentes históricos, Santos  (2008) indicam que, em longo prazo, fragmentos 

tendem a se degradar e a reter uma composição arbórea gradativamente simplificada 



(degenerada) que converge para aquela presente em vegetações secundárias e bordas. A RMSG 

possui uma diversidade vegetal importante, bem como uma diversidade animal associada e que, 

no entanto, vem sendo ameaçadas por fatores naturais de perturbação (p.e. vendavais), 

senescência maciça de árvores, escassez de regenerantes, vasta expansão de clareiras e 

substituição de espécies arbóreas tardias por árvores e lianas pioneiras. A possibilidade de a 

vegetação continuar abrigando uma parte representativa da biodiversidade regional dependerá da 

adoção de medidas para a conservação e restauração da comunidade florestal, partindo da 

identificação e controle dos fatores que estão impedindo a regeneração natural das populações 

arbóreas. RecomendaCse a adoção de medidas para a reestruturação florestal e que, ao mesmo 

tempo, estimulem o trânsito da fauna polinizadora e dispersora na RMSG. Nesse contexto, 

incluemCse o trabalho permanente de controle de lianas hiperabundantes, a interligação da RMSG 

com outros fragmentos e a possibilidade de enriquecimento com espécies de diferentes grupos 

funcionais (Rodrigues  2009), principalmente as formadoras de dossel, possibilitando a 

continuidade da dinâmica florestal. 

 



 Os resultados mostraram que em 20,6 anos a vegetação sofreu grandes alterações na 

composição de espécies, dentro dos grupos ecológicos e dos grupos de estratos. No dossel, a 

drástica redução de indivíduos e a substituição de espécies tardias por iniciais afetaram as 

populações no subdossel, e além de contribuir para as grandes mudanças estruturais que afetaram 

a dinâmica durante a série estudada, possivelmente trarão maiores consequências futuras para a 

diversidade.  

 As alterações em grupos ecológicos para os indivíduos em geral mostraram o retrocesso 

sucessional da vegetação durante o período amostrado. A mudança na composição dos indivíduos 

de pequeno diâmetro e de jovens, por sua vez, indicando um dossel futuro com composição 

diferente do observado e com uma maior contribuição de espécies iniciais, apontam para a 

continuidade nesse retrocesso. Ao mesmo tempo, como os números gerais de indivíduos jovens de 

dossel e subdossel permaneceram inalterados frente à queda dos adultos e como os indivíduos 

polinizados por insetos especialistas ou dispersos por animais não foram repostos por indivíduos 

de outros grupos, dificilmente haverá uma reversão do declínio estrutural observado. 

 Provavelmente, as quedas populacionais significativas e a alteração estrutural observada 

resultaram da totalização de fatores de perturbação naturais, como é o caso do raleamento 

competitivo e de vendavais, amplificados por fatores advindos da fragmentação, como a expansão 

de lianas hiperabundantes e a ausência de animais polinizadores e dispersores. O problema que 

se coloca é que apesar de perturbações naturais e ciclos populacionais serem previsíveis na 

história da vegetação, ela mostrou uma forte desestruturação nos grupos funcionais que ameaça a 

dinâmica em longo prazo. Em suma, o trabalho demonstrou que uma vegetação fragmentada e 

perturbada teve seus processos ecológicos fundamentais alterados, e por esse motivo, certamente 

não conseguirá se recuperar naturalmente.  

 A conservação da biodiversidade na RMSG depende da manutenção das principais 

populações, particularmente daquelas que formam o dossel e que possibilitam a regeneração e a 

sucessão necessária à continuidade da dinâmica florestal. Dessa forma, recomendaCse a adoção 



de estratégias adequadas de restauração florestal que contornem as ameaças à floresta e 

promovam sua reestruturação. Nesse sentido, uma das ações necessárias é o monitoramento de 

lianas hiperabundantes e seu controle, favorecendo as populações arbóreas. Ao mesmo tempo, 

são importantes medidas visando um maior trânsito da fauna em geral dentro do remanescente, 

através da restauração de suas áreas degradadas, e ao mesmo tempo, a interligação da floresta 

com outras da região, através de corredores ecológicos. 
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Anexo 1 

Listagem geral de espécies. G.E. (grupo ecológico) – P: pioneira; Si: secundária inicial; St: sec. 

tardia; Sb: típica de subCbosque; NC: não classificada. As mudanças apontadas se referem à 

comparação 1983 vs. 2004. Reserva Municipal de Santa Genebra, Campinas, SP. 

1983 1994 1999 2004 Mudança (%) 1983 1994 1999 2004 Mudança (%)
260 221 171 132 C49,23 1,944393 1,899051 1,476986 1,222119 C37,15 Sb
219 166 138 126 C42,47 5,252570 4,715683 4,009696 4,084361 C22,24 St
214 127 79 52 C75,70 1,125789 0,692386 0,489145 0,325233 C71,11 Sb
101 101 87 75 C25,74 0,410680 0,320924 0,611933 0,246065 C40,08 Sb

65 59 62 55 C15,38 1,503859 1,597384 1,866207 1,893166 25,89 Si
37 39 40 41 10,81 1,898763 2,487166 2,445018 2,374309 25,05 Si
31 34 26 20 C35,48 0,138266 0,162384 0,141708 0,089429 C35,32 Sb
28 19 28 27 C3,57 0,576079 0,365505 0,426183 0,561771 C2,48 P
28 36 34 49 75,00 0,133466 0,154191 0,170069 0,219816 64,70 Sb
27 22 24 27 0,00 0,108311 0,072994 0,081306 0,097385 C10,09 Sb
24 17 13 13 C45,83 0,544839 0,419851 0,286974 0,299261 C45,07 Sb
19 18 17 19 0,00 0,093456 0,094098 0,087667 0,171219 83,21 Sb
19 23 21 18 C5,26 0,147691 0,207057 0,191360 0,166651 12,84 Sb
16 17 15 17 6,25 0,178508 0,269680 0,234853 0,260563 45,97 Si
15 8 7 5 C66,67 0,397119 0,235891 0,224810 0,218257 C45,04 Si
15 12 11 11 C26,67 0,347628 0,262311 0,240959 0,240714 C30,76 Si
14 20 24 28 100,00 0,341745 0,670140 0,625425 0,970861 184,09 St
14 9 9 7 C50,00 0,180356 0,128852 0,123363 0,115562 C35,93 Si
10 12 10 13 30,00 0,183136 0,200643 0,199314 0,229342 25,23 St
10 6 5 4 C60,00 0,050794 0,031562 0,017792 0,016005 C68,49 Sb
9 10 9 4 C55,56 0,128289 0,124222 0,091490 0,031019 C75,82 Sb
9 8 7 7 C22,22 1,330386 0,989188 0,504629 0,530829 C60,10 Si
8 1 2 2 C75,00 0,025479 0,011491 0,007886 0,004078 C83,99 P
7 6 8 10 42,86 0,018273 0,012711 0,016980 0,021981 20,29 NC
7 4 5 6 C14,29 0,051980 0,048447 0,058442 0,063811 22,76 Sb
7 8 8 8 14,29 0,062369 0,093776 0,104541 0,119183 91,09 P
6 3 2 1 C83,33 0,063123 0,061754 0,068667 0,075648 19,84 Si
6 5 5 6 0,00 0,050669 0,055873 0,053892 0,065960 30,18 Si
6 7 6 7 16,67 0,021523 0,038420 0,043396 0,052217 142,61 St
6 4 4 4 C33,33 0,115753 0,041611 0,048063 0,057033 C50,73 Si
6 5 5 7 16,67 0,025594 0,034370 0,036665 0,048489 89,45 St
6 4 2 1 C83,33 0,190095 0,194267 0,077668 0,075648 C60,20 Si
6 6 6 9 50,00 0,083256 0,101286 0,120156 0,138843 66,77 Si
5 3 3 2 C60,00 0,047623 0,033432 0,035046 0,021526 C54,80 P
5 2 2 1 C80,00 0,037045 0,006535 0,006724 0,004029 C89,13 St
5 4 5 7 40,00 0,021213 0,016329 0,018309 0,025164 18,63 St
5 4 4 2 C60,00 0,178958 0,156569 0,152940 0,044372 C75,21 Si
5 12 15 15 200,00 0,055720 0,092041 0,054869 0,056856 2,04 St
5 8 7 7 40,00 0,065407 0,119812 0,121113 0,092831 41,93 Si
5 3 4 2 C60,00 1,052555 0,435512 0,780480 0,269221 C74,42 St
5 3 3 3 C40,00 0,330056 0,140653 0,106833 0,043344 C86,87 St
5 5 8 14 180,00 0,055006 0,032038 0,051835 0,098426 78,94 P
4 3 3 1 C75,00 0,015427 0,021353 0,023119 0,002873 C81,38 NC
4 5 5 5 25,00 0,037453 0,064545 0,074274 0,080190 114,11 St

Área basal (m2.haC1)Nº de indivíduos
G.E.



Anexo 1 – continuação 

Listagem geral de espécies. G.E. (grupo ecológico) – P: pioneira; Si: secundária inicial; St: sec. 

tardia; Sb: típica de subCbosque; NC: não classificada. As mudanças apontadas se referem à 

comparação 1983 vs. 2004. Reserva Municipal de Santa Genebra, Campinas, SP. 

1983 1994 1999 2004 Mudança (%) 1983 1994 1999 2004 Mudança (%)
4 2 3 3 C25,00 0,158695 0,122398 0,135538 0,149932 C5,52 St
4 6 5 4 0,00 0,013220 0,018289 0,016514 0,014797 11,93 Si
4 2 C100,00 0,023668 0,027152 C100,00 NC
4 8 12 30 650,00 0,071170 0,117464 0,146397 0,277347 289,69 Si
4 3 3 C100,00 0,532630 0,588475 0,548392 C100,00 St
4 4 5 3 C25,00 0,099034 0,257234 0,235531 0,066479 C32,87 P
3 2 2 2 C33,33 0,012098 0,007361 0,007267 0,011405 C5,72 P
3 7 7 14 366,67 0,111848 0,329315 0,299325 0,130630 16,79 P
3 3 6 6 100,00 0,044032 0,039289 0,032686 0,013319 C69,75 St
3 1 C100,00 0,007395 0,001790 C100,00 NC
3 3 3 2 C33,33 0,019238 0,029961 0,036920 0,016914 C12,08 P
3 1 1 C66,67 0,024536 0,015406 0,018335 C25,27 Sb
3 1 1 1 C66,67 0,047627 0,060232 0,061625 0,064458 35,34 Sb
3 10 9 17 466,67 0,078680 0,415004 0,465282 0,524774 566,97 P
3 1 1 1 C66,67 0,068166 0,041253 0,044762 0,041253 C39,48 St
3 2 2 1 C66,67 0,019126 0,012820 0,007371 0,003344 C82,51 P
3 3 3 3 0,00 0,011244 0,013799 0,015390 0,018538 64,86 St
3 3 2 3 0,00 0,134647 0,129043 0,118451 0,098131 C27,12 Si
3 3 4 4 33,33 0,010896 0,014491 0,017903 0,023129 112,27 St
3 5 6 7 133,33 0,032336 0,048105 0,057930 0,032205 C0,41 Si
3 C100,00 0,018355 C100,00 Si
3 2 2 2 C33,33 0,104817 0,113199 0,113448 0,120729 15,18 Si
3 1 1 C100,00 0,043873 0,010894 0,010894 C100,00 Si
3 2 2 4 33,33 0,026302 0,012621 0,009416 0,016172 C38,51 Si
2 2 2 1 C50,00 0,018876 0,027599 0,029350 0,024072 27,53 St
2 2 2 2 0,00 0,012613 0,019417 0,024695 0,035334 180,14 St
2 2 1 2 0,00 0,015287 0,009279 0,003517 0,004588 C69,99 Sb
2 2 2 2 0,00 0,015000 0,014746 0,015042 0,016445 9,63 St
2 2 2 3 50,00 0,304853 0,404262 0,402734 0,296126 C2,86 St
2 2 2 2 0,00 0,229454 0,291524 0,375486 0,247679 7,94 Si
2 C100,00 0,006018 C100,00 Si
2 6 6 10 400,00 0,008952 0,022984 0,029068 0,045725 410,76 St
2 1 1 2 0,00 0,005183 0,050930 0,009748 0,018822 263,16 P
2 1 2 2 0,00 0,012336 0,003298 0,004910 0,005161 C58,17 St
2 2 2 2 0,00 0,075518 0,078153 0,081002 0,082991 9,90 Si
1 1 1 1 0,00 0,009199 0,011491 0,012416 0,016114 75,17 Si
1 1 1 1 0,00 0,003509 0,002873 0,004496 0,004854 38,32 Sb
1 1 1 2 100,00 0,005801 0,015406 0,018335 0,033695 480,83 Si
1 1 1 1 0,00 0,019107 0,026770 0,028172 0,031085 62,69 St
1 1 1 C100,00 0,009199 0,010258 0,009199 C100,00 NC
1 1 C100,00 0,001790 0,001912 C100,00 Sb
1 1 C100,00 0,028648 0,035722 C100,00 St
1 C100,00 0,003509 C100,00 Si
1 1 1 C100,00 0,004210 0,005379 0,005801 C100,00 St

Nº de indivíduos Área basal (m2.haC1) G.E.

 

 



Anexo 1 – continuação 

Listagem geral de espécies. G.E. (grupo ecológico) – P: pioneira; Si: secundária inicial; St: sec. 

tardia; Sb: típica de subCbosque; NC: não classificada. As mudanças apontadas se referem à 

comparação 1983 vs. 2004. Reserva Municipal de Santa Genebra, Campinas, SP. 

1983 1994 1999 2004 Mudança (%) 1983 1994 1999 2004 Mudança (%)
1 1 1 1 0,00 0,012732 0,012732 0,012732 0,012416 C2,48 Si
1 1 C100,00 0,014714 0,016839 C100,00 Si
1 2 2 2 100,00 0,003026 0,005499 0,006903 0,006828 125,64 St
1 1 1 1 0,00 0,005716 0,003183 0,003344 0,002724 C52,35 P
1 1 C100,00 0,109867 0,030590 C100,00 Si
1 1 1 1 0,00 0,002037 0,002578 0,002873 0,003026 48,54 St
1 3 3 3 200,00 0,013377 0,038683 0,045407 0,052961 295,91 Si
1 C100,00 0,054162 C100,00 Si
1 2 1 1 0,00 0,019107 0,018042 0,023205 0,029611 54,98 Si
1 2 1 1 0,00 0,007162 0,019369 0,021934 0,029611 313,44 P
1 1 1 1 0,00 0,063033 0,065898 0,068088 0,071819 13,94 St
1 2 4 6 500,00 0,003509 0,008539 0,013620 0,024681 603,29 St
1 1 1 C100,00 0,001790 0,002300 0,002300 C100,00 St

1 1 1 CCCCCCC 0,003080 0,003135 0,005057 CCCCCCC NC
3 3 6 CCCCCCC 0,039073 0,060009 0,092833 CCCCCCC St
5 6 5 CCCCCCC 0,014024 0,018796 0,017392 CCCCCCC P
2 2 4 CCCCCCC 0,005451 0,010634 0,023264 CCCCCCC St
4 4 3 CCCCCCC 0,059908 0,106725 0,070213 CCCCCCC P
1 1 1 CCCCCCC 0,002578 0,002873 0,002873 CCCCCCC Si
3 4 2 CCCCCCC 0,017977 0,082082 0,044711 CCCCCCC
1 1 CCCCCCC 0,002873 0,003509 CCCCCCC NC
2 1 2 CCCCCCC 0,005889 0,004974 0,014030 CCCCCCC NC
2 3 3 CCCCCCC 0,008093 0,011754 0,014376 CCCCCCC Si
2 2 1 CCCCCCC 0,014722 0,017640 0,021174 CCCCCCC P
2 1 1 CCCCCCC 0,044436 0,042407 0,045964 CCCCCCC St
1 1 1 CCCCCCC 0,017579 0,020698 0,026770 CCCCCCC Si
1 1 1 CCCCCCC 0,001918 0,002437 0,004210 CCCCCCC Sb
1 1 1 CCCCCCC 0,002300 0,006464 0,012732 CCCCCCC P
2 2 2 CCCCCCC 0,007719 0,008684 0,012281 CCCCCCC St
1 CCCCCCC 0,003852 CCCCCCC P

1 1 CCCCCCC 0,013377 0,039552 CCCCCCC P
1 6 6 CCCCCCC 0,003183 0,018830 0,041512 CCCCCCC St

1 CCCCCCC 0,003183 CCCCCCC NC
1 CCCCCCC 0,002188 CCCCCCC Sb
1 1 CCCCCCC 0,002300 0,003183 CCCCCCC NC

15 CCCCCCC 0,101879 CCCCCCC P
1 CCCCCCC 0,002578 CCCCCCC Si
2 CCCCCCC 0,004120 CCCCCCC St
3 CCCCCCC 0,009575 CCCCCCC Si
1 CCCCCCC 0,001790 CCCCCCC P
1 CCCCCCC 0,001912 CCCCCCC Si
1 CCCCCCC 0,002873 CCCCCCC P
1 CCCCCCC 0,009096 CCCCCCC NC
1 CCCCCCC 0,002578 CCCCCCC NC

Nº de indivíduos Área basal (m2.haC1) G.E.

 

  



Anexo 2 

Espécies que mostraram alterações significativas no número de indivíduos. Estão ressaltados os 

valores de probabilidade ≤ 0,05. Para as espécies cujos valores iniciais de número de indivíduos 

eram zero, não foi possível calcular a porcentagem de mudança. Reserva Municipal de Santa 

Genebra, Campinas, SP. 

Mudança
1983 1994 1999 2004 83C94 94C99 99C04 83C04 (%) 83C94 94C99 99C04 83C04
260 221 171 132 C39 C50 C39 C128 C49,2 0,083 0,024 0,096 0,000
219 166 138 126 C53 C28 C12 C93 C42,5 0,002 0,106 0,508 0,000
214 127 79 52 C87 C48 C27 C162 C75,7 0,003 0,102 0,372 0,000
65 59 62 55 C6 +3 C7 C10 C15,4 0,249 0,590 0,162 0,042
28 36 34 49 +8 C2 +15 +21 +75,0 0,324 0,849 0,039 0,002
24 17 13 13 C7 C4 0 C11 C45,8 0,045 0,291 1,000 0,000
15 8 7 5 C7 C1 C2 C10 C66,7 0,015 0,866 0,606 0,000
14 20 24 28 +6 +4 +4 +14 +100,0 0,265 0,486 0,488 0,000
14 9 9 7 C5 0 C2 C7 C50,0 0,172 1,000 0,664 0,050
10 6 5 4 C4 C1 C1 C6 C60,0 0,121 0,832 0,833 0,008
8 1 2 2 C7 +1 0 C6 C75,0 0,023 0,882 1,000 0,077
6 3 2 1 C3 C1 C1 C5 C83,3 0,150 0,780 0,775 0,004
6 4 2 1 C2 C2 C1 C5 C83,3 0,382 0,392 0,769 0,004
5 3 3 2 C2 0 C1 C3 C60,0 0,224 1,000 0,692 0,035
5 2 2 1 C3 0 C1 C4 C80,0 0,164 1,000 0,793 0,033
5 4 4 2 C1 0 C2 C3 C60,0 0,695 1,000 0,210 0,029
5 12 15 15 +7 +3 0 +10 +200,0 0,132 0,584 1,000 0,014
5 5 8 14 0 +3 +6 +9 +180,0 1,000 0,476 0,122 0,015
4 3 3 1 C1 0 C2 C3 C75,0 0,690 1,000 0,224 0,030
4 8 12 30 +4 +4 +18 +26 +650,0 0,526 0,512 0,001 0,000
4 3 3 0 C1 0 C3 C4 C100,0 0,715 1,000 0,075 0,008
3 7 7 14 +4 0 +7 +11 +366,7 0,427 1,000 0,140 0,012
3 1 0 0 C2 C1 0 C3 C100,0 0,248 0,706 1,000 0,046
3 10 9 17 +7 C1 +8 +14 +466,7 0,273 0,936 0,210 0,011
3 1 1 0 C2 0 C1 C3 C100,0 0,219 1,000 0,703 0,033
2 6 6 10 +4 0 +4 +8 +400,0 0,154 1,000 0,148 0,000
1 2 4 6 +1 +2 +2 +5 +500,0 0,779 0,386 0,373 0,004
0 3 3 6 +3 0 +3 +6 CCCCC 0,424 1,000 0,416 0,014
0 2 2 4 +2 0 +2 +4 CCCCC 0,290 1,000 0,283 0,007
0 4 4 3 +4 0 C1 +3 CCCCC 0,032 1,000 0,774 0,032
0 2 3 3 +2 +1 0 +3 CCCCC 0,254 0,696 1,000 0,039
0 1 6 6 +1 +5 0 +6 CCCCC 0,843 0,037 1,000 0,006
0 0 0 15 0 0 +15 +15 CCCCC 1,000 1,000 0,034 0,034
0 0 0 3 0 0 +3 +3 CCCCC 1,000 1,000 0,029 0,031

Contagem de indivíduos
Espécie

ProbabilidadeSoma de mudanças

 



Anexo 3 

Espécies que mostraram alterações significativas na área basal. Estão ressaltados os valores de 

probabilidade ≤ 0,05. Para as espécies com área basal inicial igual a zero, não foi possível calcular 

a porcentagem de mudança. Reserva Municipal de Santa Genebra, Campinas, SP. 

Mudança
1983 1994 1999 2004 83C94 94C99 99C04 83C04 (%) 83C94 94C99 99C04 83C04

5,2526 4,7157 4,0097 4,0844 C0,5369 C0,7060 +0,0747 C1,1682 C22,2 0,358 0,357 0,907 0,027
1,1258 0,6924 0,4891 0,3252 C0,4334 C0,2032 C0,1639 C0,8006 C71,1 0,004 0,003 0,288 0,000
1,9444 1,8991 1,4770 1,2221 C0,0453 C0,4221 C0,2549 C0,7223 C37,1 0,824 0,832 0,203 0,000
0,5326 0,5885 0,5484 +0,0558 C0,0401 C0,5484 C0,5326 C100,0 0,768 0,766 0,025 0,028
0,3301 0,1407 0,1068 0,0433 C0,1894 C0,0338 C0,0635 C0,2867 C86,9 0,274 0,259 0,655 0,042
0,5448 0,4199 0,2870 0,2993 C0,1250 C0,1329 +0,0123 C0,2456 C45,1 0,262 0,269 0,913 0,013
0,3971 0,2359 0,2248 0,2183 C0,1612 C0,0111 C0,0066 C0,1789 C45,0 0,023 0,018 0,926 0,004
0,4107 0,3209 0,6119 0,2461 C0,0898 +0,2910 C0,3659 C0,1646 C40,1 0,627 0,633 0,032 0,378
0,3476 0,2623 0,2410 0,2407 C0,0853 C0,0214 C0,0002 C0,1069 C30,8 0,072 0,068 0,996 0,022
0,1283 0,1242 0,0915 0,0310 C0,0041 C0,0327 C0,0605 C0,0973 C75,8 0,946 0,947 0,210 0,006
0,0439 0,0109 0,0109 C0,0330 0,0000 C0,0109 C0,0439 C100,0 0,194 0,187 0,698 0,028
0,0508 0,0316 0,0178 0,0160 C0,0192 C0,0138 C0,0018 C0,0348 C68,5 0,208 0,217 0,921 0,004
0,0370 0,0065 0,0067 0,0040 C0,0305 +0,0002 C0,0027 C0,0330 C89,1 0,179 0,176 0,635 0,035
0,0191 0,0128 0,0074 0,0033 C0,0063 C0,0054 C0,0040 C0,0158 C82,5 0,327 0,327 0,570 0,007
0,0074 0,0018 C0,0056 C0,0018 0,0000 C0,0074 C100,0 0,084 0,085 1,000 0,045
0,0030 0,0055 0,0069 0,0068 +0,0025 +0,0014 C0,0001 +0,0038 +125,6 0,215 0,207 0,988 0,041
0,0112 0,0138 0,0154 0,0185 +0,0026 +0,0016 +0,0031 +0,0073 +64,9 0,474 0,465 0,334 0,015

0,0096 0,0000 0,0000 +0,0096 +0,0096 CCCCC 1,000 1,000 0,031 0,031
0,0109 0,0145 0,0179 0,0231 +0,0036 +0,0034 +0,0052 +0,0122 +112,3 0,425 0,431 0,242 0,000

0,0077 0,0087 0,0123 +0,0077 +0,0010 +0,0036 +0,0123 CCCCC 0,204 0,205 0,550 0,013
0,0081 0,0118 0,0144 +0,0081 +0,0037 +0,0026 +0,0144 CCCCC 0,157 0,160 0,663 0,002

0,1048 0,1132 0,1134 0,1207 +0,0084 +0,0002 +0,0073 +0,0159 +15,2 0,287 0,303 0,414 0,029
0,1477 0,2071 0,1914 0,1667 +0,0594 C0,0157 C0,0247 +0,0190 +12,8 0,037 0,037 0,407 0,517
0,0035 0,0085 0,0136 0,0247 +0,0050 +0,0051 +0,0111 +0,0212 +603,3 0,506 0,486 0,120 0,000
0,0126 0,0194 0,0247 0,0353 +0,0068 +0,0053 +0,0106 +0,0227 +180,1 0,681 0,675 0,446 0,013
0,0256 0,0344 0,0367 0,0485 +0,0088 +0,0023 +0,0118 +0,0229 +89,5 0,332 0,326 0,186 0,004

0,0055 0,0106 0,0233 +0,0055 +0,0052 +0,0126 +0,0233 CCCCC 0,523 0,517 0,124 0,001
0,0058 0,0154 0,0183 0,0337 +0,0096 +0,0029 +0,0154 +0,0279 +480,8 0,634 0,611 0,284 0,042
0,0215 0,0384 0,0434 0,0522 +0,0169 +0,0050 +0,0088 +0,0307 +142,6 0,105 0,095 0,401 0,002
0,0090 0,0230 0,0291 0,0457 +0,0140 +0,0061 +0,0167 +0,0368 +410,8 0,186 0,191 0,123 0,000
0,0134 0,0387 0,0454 0,0530 +0,0253 +0,0067 +0,0076 +0,0396 +295,9 0,257 0,260 0,714 0,014

0,0032 0,0188 0,0415 +0,0032 +0,0156 +0,0227 +0,0415 CCCCC 0,832 0,830 0,094 0,000
0,0375 0,0645 0,0743 0,0802 +0,0271 +0,0097 +0,0059 +0,0427 +114,1 0,036 0,036 0,669 0,000
0,1831 0,2006 0,1993 0,2293 +0,0175 C0,0013 +0,0300 +0,0462 +25,2 0,226 0,213 0,031 0,000
0,0833 0,1013 0,1202 0,1388 +0,0180 +0,0189 +0,0187 +0,0556 +66,8 0,467 0,440 0,434 0,000
0,0624 0,0938 0,1045 0,1192 +0,0314 +0,0108 +0,0146 +0,0568 +91,1 0,101 0,100 0,458 0,000
0,1335 0,1542 0,1701 0,2198 +0,0207 +0,0159 +0,0497 +0,0863 +64,7 0,557 0,551 0,106 0,001

0,0391 0,0600 0,0928 +0,0391 +0,0209 +0,0328 +0,0928 CCCCC 0,402 0,386 0,500 0,015
0,1019 0,0000 0,0000 +0,1019 +0,1019 CCCCC 1,000 1,000 0,027 0,031

0,0712 0,1175 0,1464 0,2773 +0,0463 +0,0289 +0,1310 +0,2062 +289,7 0,297 0,289 0,001 0,000
1,5039 1,5974 1,8662 1,8932 +0,0935 +0,2688 +0,0270 +0,3893 +25,9 0,552 0,557 0,861 0,011
0,0787 0,4150 0,4653 0,5248 +0,3363 +0,0503 +0,0595 +0,4461 +567,0 0,050 0,051 0,823 0,004
0,3417 0,6701 0,6254 0,9709 +0,3284 C0,0447 +0,3454 +0,6291 +184,1 0,178 0,185 0,142 0,000

Área basal (m2.haC1) Soma de mudanças ProbabilidadeEspécie



Anexo 4 

Indivíduos jovens e adultos de espécies presentes no dossel e mudanças no número de indivíduos. 

As espécies que mostraram variações significativas no número de indivíduos em cada estádio 

possuem ressaltados os valores de probabilidade ≤ 0,05. Reserva Municipal de Santa Genebra, 

Campinas, SP. 

Mudança
1983 1994 1999 2004 83C94 94C99 99C04 83C04 (%) 83C94 94C99 99C04 83C04

99 83 72 70 C16 C11 C2 C29 C29,3 0,917 0,488 0,185 0,040
120 83 66 57 C37 C17 C9 C63 C52,5 0,003 0,200 0,498 0,000
20 18 22 26 C2 4 4 6 30,0 0,100 0,014 0,074 0,000
45 41 40 28 C4 C1 C12 C17 C37,8 0,562 0,934 0,048 0,003
11 15 18 26 4 3 8 15 136,4 0,776 0,920 0,142 0,030
26 24 23 15 C2 C1 C8 C11 C42,3 0,778 0,924 0,145 0,040
6 4 5 7 C2 1 2 1 16,7 0,171 0,178 0,671 0,000

18 13 8 6 C5 C5 C2 C12 C66,7 0,179 0,181 0,655 0,000
4 2 2 3 C2 0 1 C1 C25,0 0,272 0,143 0,800 1,000

24 17 26 24 C7 9 C2 0 0,0 0,276 0,151 0,797 1,000
4 7 9 13 3 2 4 9 225,0 0,003 0,138 0,423 0,000

10 13 15 15 3 2 0 5 50,0 0,527 0,718 1,000 0,190
3 2 2 4 C1 0 2 1 33,3 0,530 0,700 1,000 0,186

12 10 9 7 C2 C1 C2 C5 C41,7 0,532 0,836 0,537 0,056
3 1 2 2 C2 1 0 C1 C33,3 0,070 0,549 0,559 0,000

12 7 5 3 C5 C2 C2 C9 C75,0 0,068 0,553 0,544 0,000
2 3 2 5 1 C1 3 3 150,0 0,813 0,801 1,000 1,000
8 9 8 8 1 C1 0 0 0,0 0,804 0,800 1,000 1,000
1 1 1 4 0 0 3 3 300,0 0,805 0,451 0,802 0,462

15 16 14 13 1 C2 C1 C2 C13,3 0,809 0,465 0,803 0,468

Contagem de indivíduos
Espécie

ProbabilidadeSoma de mudanças
Estádio



Anexo 5 

Indivíduos jovens e adultos de espécies presentes no subdossel e mudanças no número de 

indivíduos. As espécies que mostraram variações significativas no número de indivíduos em cada 

estádio possuem ressaltados os valores de probabilidade ≤ 0,05. Reserva Municipal de Santa 

Genebra, Campinas, SP. 

Mudança
1983 1994 1999 2004 83C94 94C99 99C04 83C04 (%) 83C94 94C99 99C04 83C04
101 69 50 39 C32 C19 C11 C62 C61,4 0,033 0,220 0,493 0,000
113 58 29 13 C55 C29 C16 C100 C88,5 0,004 0,129 0,425 0,000
82 80 83 82 C2 3 C1 0 0,0 0,906 0,836 0,961 1,000

178 141 88 49 C37 C53 C39 C129 C72,5 0,105 0,013 0,080 0,000
45 54 49 52 9 C5 3 7 15,6 0,489 0,722 0,835 0,600
56 47 38 23 C9 C9 C15 C33 C58,9 0,464 0,465 0,204 0,002
19 25 22 19 6 C3 C3 0 0,0 0,148 0,533 0,531 1,000
12 9 4 1 C3 C5 C3 C11 C91,7 0,567 0,291 0,584 0,002
14 15 13 19 1 C2 6 5 35,7 0,902 0,709 0,163 0,262
5 3 4 0 C2 1 C4 C5 C100,0 0,504 0,822 0,108 0,036

10 10 10 15 0 0 5 5 50,0 1,000 1,000 0,255 0,249
17 12 14 13 C5 2 C1 C4 C23,5 0,307 0,729 0,907 0,426
7 9 8 26 2 C1 18 19 271,4 0,864 0,957 0,013 0,010

21 27 26 23 6 C1 C3 2 9,5 0,410 0,934 0,716 0,821
5 3 3 4 C2 0 1 C1 C20,0 0,510 1,000 0,829 0,820
5 3 2 0 C2 C1 C2 C5 C100,0 0,507 0,824 0,499 0,025
3 6 8 12 3 2 4 9 300,0 0,412 0,610 0,253 0,004

16 17 13 6 1 C4 C7 C10 C62,5 0,918 0,483 0,186 0,042
1 0 0 1 C1 0 1 0 0,0 0,620 1,000 0,620 1,000

13 9 9 6 C4 0 C3 C7 C53,8 0,231 1,000 0,403 0,021

Probabilidade
Espécie

Contagem de indivíduos Soma de mudanças
Estádio



Anexo 6 

Estratégias de polinização e dispersão das espécies amostradas. Polinização: abe C abelha, bei C 

beijaCflor, bes C besouro, bor C borboleta, esf C esfingídeo, mar C mariposa, mor C morcego, mos C 

mosca, ven C vento, ves C vespa, dpi C diversos pequenos insetos, nd C não determinado; dispersão: 

ane C anemocórica, aut C autocórica, zoo C zoocórica. Reserva Municipal de Santa Genebra, 

Campinas, SP. 

abe bei bes bor esf mar mor mos ven ves dpi nd ane aut zoo
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Anexo 6 – continuação 

Estratégias de polinização e dispersão das espécies amostradas. Polinização: abe C abelha, bei C 

beijaCflor, bes C besouro, bor C borboleta, esf C esfingídeo, mar C mariposa, mor C morcego, mos C 

mosca, ven C vento, ves C vespa, dpi C diversos pequenos insetos, nd C não determinado; dispersão: 

ane C anemocórica, aut C autocórica, zoo C zoocórica. Reserva Municipal de Santa Genebra, 

Campinas, SP. 

abe bei bes bor esf mar mor mos ven ves dpi nd ane aut zoo
X X
X X
X X
X X
X X
X X

X X X
X X

X X
X X

X X
X X

X X
X X
X X
X X

X X
X X

X X
X X X

X X X X
X X

X X
X X
X X
X X
X X
X X
X X
X X
X X X X

X X
X X X
X X
X X
X X
X X
X X
X X
X X

X X
X X

X X
X X

Polinização Dispersão

 



Anexo 6 – continuação 

Estratégias de polinização e dispersão das espécies amostradas. Polinização: abe C abelha, bei C 

beijaCflor, bes C besouro, bor C borboleta, esf C esfingídeo, mar C mariposa, mor C morcego, mos C 

mosca, ven C vento, ves C vespa, dpi C diversos pequenos insetos, nd C não determinado; dispersão: 

ane C anemocórica, aut C autocórica, zoo C zoocórica. Reserva Municipal de Santa Genebra, 

Campinas, SP. 

abe bei bes bor esf mar mor mos ven ves dpi nd ane aut zoo
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