
 

 

UNIVERSIDADE FEDERAL DE SANTA MARIA 

CENTRO DE CIÊNCIAS RURAIS 

PROGRAMA DE PÓS-GRADUAÇÃO EM ENGENHARIA FLORESTAL 

 

 

 

 

 

 

 

 

Bruna Balestrin Piaia 
 

 

 

 

 

 

 

 

INDICADORES ECOLÓGICOS NO MONITORAMENTO DA 

RESTAURAÇÃO DE FLORESTAS CILIARES NO SUL DO BRASIL 

 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Santa Maria, RS 

2021



  



 

 

 

Bruna Balestrin Piaia 

 

 

 

 

 

INDICADORES ECOLÓGICOS NO MONITORAMENTO DA RESTAURAÇÃO DE 

FLORESTAS CILIARES NO SUL DO BRASIL 

 

 

 

 

 

 

 

 

Tese apresentada ao Curso de Pós-

Graduação em Engenharia Florestal da 

Universidade Federal de Santa Maria 

(UFSM, RS), como requisito parcial 

para obtenção do título de Doutora em 

Engenharia Florestal. 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Orientadora: Prof.ª Dr.ª Ana Paula Moreira Rovedder 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Santa Maria, RS, Brasil 

2021  



 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

  



Bruna Balestrin Piaia 

 

 

 

 

 

 

 

INDICADORES ECOLÓGICOS NO MONITORAMENTO DA RESTAURAÇÃO DE 

FLORESTAS CILIARES NO SUL DO BRASIL 

 

 

 

 

 

 

 

Tese apresentada ao Curso de Pós-

Graduação em Engenharia Florestal, 

Área de Concentração em Silvicultura, 

da Universidade Federal de Santa Maria 

(UFSM, RS), como requisito parcial 

para obtenção do título de Doutora em 

Engenharia Florestal. 
 

 

 

 

Aprovado em 12 de abril de 2021: 
 

 

_________________________________________ 

Ana Paula Moreira Rovedder, Dra. 

(Presidente/Orientador) 

 

_________________________________________ 

Ana Carolina da Silva, Dra. (UDESC) – Videoconferência 

 

_________________________________________ 

Maria Raquel Kanieski, Dra. (UDESC) – Videoconferência 

 

_________________________________________ 

Roselene Marostega Felker, Dra. (IMA SC) – Videoconferência 

 

_________________________________________ 

Sandra Cristina Müller, Dra. (UFRGS) – Videoconferência 

 

Santa Maria/RS 

2021 



 

 

 

  



 

 

 

DEDICATÓRIA 

 
 

 

 

 

 

 

 

Dedico esta tese aos meus pais, Celi Lucia Piaia e Nadir Dallavale Piaia, que nunca mediram 

esforços pelas realizações de seus filhos. 

 

 

 

Dedico também aos meus irmãos, Rafael Piaia e Maxuel Piaia, meus grandes incentivadores. 

 

 

 

 

  



 

 

 

  



 

 

 

AGRADECIMENTOS 

 

 

Agradeço a Deus e aos meus anjos protetores, por guiarem e iluminarem o meu caminho. 

À minha família, aos meus pais Celi Lucia Piaia e Nadir Dalla Valle Piaia, aos meus 

irmãos Rafael Piaia e Maxuel Piaia e às famílias lindas que eles construíram, agradeço pelo 

amor incondicional, por sempre estarem ao meu lado, por acreditarem nas minhas escolhas e 

serem meus maiores incentivadores. Sempre deram todo o suporte para que eu chegasse até 

aqui e me tornasse quem sou hoje. Minha gratidão é infinita! 

Ao meu noivo, Adriano Alves Avila, por todo amor e compreensão, por sempre me 

apoiar e incentivar com muito carinho, por ser sempre um porto seguro, meu parceiro de vida, 

meu melhor amigo e minha paz! Agradeço à minha sogra Sônia Alves Avila e cunhada Cristiane 

Alves Avila que estão sempre torcendo pelo meu sucesso com muito carinho e acolhida. 

Minha orientadora prof. Dra. Ana Paula Moreira Rovedder agradeço pela oportunidade, 

pela parceria desde 2011, por confiar no meu trabalho e, por muitas vezes, ser muito mais que 

orientadora. Obrigada por tudo! 

À CMPC Celulose Brasil pelo financiamento do projeto, acesso às áreas de coleta de 

dados e pelo suporte dos profissionais da SERTEF e RS Florestal para viabilização das saídas 

de campo. 

À Universidade Federal de Santa Maria e ao Programa de Pós-graduação em Engenharia 

Florestal pela estrutura oferecida e oportunidade de formação qualificada. 

À Coordenação de Aperfeiçoamento de Pessoal de Nível Superior - CAPES pela 

concessão da bolsa de doutorado. 

Aos colegas do Núcleo de Estudos e Pesquisas em Recuperação de Áreas Degradadas-

NEPRADE, pela ajuda nas coletas de campo, troca de experiências e pela boa convivência no 

laboratório. Em especial, agradeço ao meu amigo e parceiro de projeto indicadores Djoney 

Procknow. 

À banca examinadora que gentilmente aceitou o convite para participar da defesa da 

tese, agradeço pelas valiosas contribuições. 

Enfim, obrigada a todos os amigos, familiares, colegas e profissionais que contribuíram, 

estiveram ao meu lado durante o doutorado e tornaram essa tese possível. Muito obrigada! 

 



 

 

 

  



 

 

 

RESUMO 

 

 

INDICADORES ECOLÓGICOS NO MONITORAMENTO DA RESTAURAÇÃO DE 

FLORESTAS CILIARES NO SUL DO BRASIL 

 

AUTORA: Bruna Balestrin Piaia 

ORIENTADORA: Ana Paula Moreira Rovedder 

 

O monitoramento por meio de bons indicadores ainda é um desafio na avaliação dos resultados 

de restauração ecológica. Métricas de diversidade funcional podem fornecer maior poder 

explicativo para prever o sucesso da restauração e o funcionamento do ecossistema. O objetivo 

geral desta tese é avaliar indicadores ecológicos para verificar a eficiência da restauração 

florestal de Áreas de Preservação Permanente no Bioma Pampa, Rio Grande do Sul. No 

primeiro estudo foram avaliados indicadores ecológicos de diversidade taxonômica e 

diversidade funcional da regeneração natural e das árvores plantadas para verificar o sucesso 

da restauração em três áreas (Caçapava do Sul, Minas do Leão e Pantano Grande) com plantio 

em núcleo realizado há sete anos. Verificou-se que a riqueza de espécies regenerantes foi 

semelhante em cada área, mas a riqueza de espécies plantadas foi inferior em Minas do Leão, 

intermediária em Caçapava do Sul e superior em Pantano Grande. Houve diferença significativa 

na composição florística de espécies plantadas e regenerantes. Os índices de diversidade 

funcional foram semelhantes entre plantadas e regenerantes, com exceção da dispersão 

funcional, apesar de Minas do Leão apresentar riqueza funcional baixa. Isso indica que mesmo 

com riqueza de espécies e a riqueza funcional menor no plantio não implica em menor riqueza 

de espécies e riqueza funcional de regenerantes. O segundo estudo teve o objetivo de analisar 

a diversidade taxonômica e funcional como indicadores ecológicos da restauração de florestas 

ciliares por restauração passiva há 14 anos, plantio em linha com 12 anos e plantio em núcleo 

com idade de dois e sete anos. O estrato inferior da restauração passiva com 14 anos apresentou 

valores superiores para riqueza, abundância, altura máxima, indivíduos e espécies zoocóricas e 

clímax tolerante à sombra. O plantio em núcleo de dois anos apresentou os menores valores 

para riqueza, abundância, diversidade e equabilidade e valor superior para número de 

indivíduos e espécies pioneiras e anemocóricas no estrato inferior. A riqueza funcional do 

estrato inferior foi semelhante entre restauração passiva há 14 anos e plantio em linha de 12 

anos, o plantio em núcleo apresentou os menores valores e as idades de plantio de dois e sete 

anos não diferiram estatisticamente pelo teste de Tukey. A uniformidade funcional, divergência 

funcional e dispersão funcional foram semelhantes no plantio em linha de 12 anos, restauração 

passiva há 14 anos e plantio em núcleo de sete anos, enquanto o plantio em núcleo de dois anos 

apresentou os menores índices. Conclui-se que a nucleação é uma técnica eficiente para 

restauração ecológica na região do estudo e favorece a alteração do micro-habitat e o retorno 

de propágulos às áreas, mesmo com menor riqueza inicial de espécies plantadas. Os indicadores 

de diversidade taxonômica e funcional são eficientes para demonstrar as diferenças no tempo 

da trajetória sucessional. A diversidade taxonômica e funcional aumenta conforme o avanço 

sucessional na idade de restauração. O plantio em núcleo e a restauração passiva devem ser 

priorizados em relação ao plantio em linha, em paisagens com potencial para regeneração 

natural. 

 

Palavras-chave: restauração passiva, plantio em núcleos, estrutura, composição florística, 

atributos funcionais, diversidade funcional.



 

 

 

  



 

 

 

ABSTRACT 

 

 

ECOLOGICAL INDICATORS IN MONITORING RESTORATION OF RIPARIAN 

FORESTS IN SOUTHERN BRAZIL 

 

AUTHOR: Bruna Balestrin Piaia 

ADVISOR: Ana Paula Moreira Rovedder 

 

Monitoring through good indicators is still a challenge in evaluating the results of ecological 

restoration. Functional diversity metrics can provide greater explanatory power to predict the 

success of restoration and ecosystem functioning. The general objective of this work is to 

evaluate ecological indicators to verify the efficiency of forest restoration in Permanent 

Preservation Areas in the Pampa Biome, Rio Grande do Sul. In the first study, we evaluated 

ecological indicators of taxonomic diversity and functional diversity of natural regeneration 

and planted trees to verify restoration success in three sites (Caçapava do Sul, Minas do Leão 

and Pantano Grande) with applied nucleation carried out seven years ago. We verify that the 

richness of regenerating species was similar in each area, but the richness of planted species 

was lower in Minas do Leão, intermediate in Caçapava do Sul and higher in Pantano Grande. 

There was a significant difference in the floristic composition of planted and regenerating 

species. The functional diversity indices were similar between planted and regenerating, with 

the exception of functional dispersion, although Minas do Leão presents low functional 

richness. This indicates that even with lower species richness and lower functional richness in 

planting does not imply lower species richness and flower functional richness of regenerants. 

The second study aimed to analyze the taxonomic and functional diversity as ecological 

indicators of riparian forest restoration by 14-years passive restoration, 12-years row planting 

and two- and seven-years applied nucleation in southern Brazil. The understory of passive 

restoration showed higher values for species richness, abundance, maximum height and number 

of individuals and species zoochoric and climax shade tolerant. The two-year applied nucleation 

showed the lowest values for species richness, abundance, diversity and evenness and a higher 

value for the number of individuals and species pioneer and anemochoric. Understory 

functional richness was similar between 14-years passive restoration and 12-years row planting, 

applied nucleation showed the lowest values and the planting ages of two and seven years did 

not differ statistically by the Tukey test. Functional evenness, functional divergence and 

functional dispersion were similar in 12-years row planting, 14-years passive restoration and 

seven-year applied nucleation, while two-year applied nucleation had the lowest rates. It is 

concluded that applied nucleation is an efficient technique for ecological restoration in the study 

region and favors the micro-habitat alteration and the propagules return, even with lower initial 

richness of planted species. Taxonomic and functional diversity indicators are efficient to 

demonstrate the differences in the successional trajectory time. Taxonomic and functional 

diversity increases with successional advancement and restoration age. Applied nucleation and 

passive restoration should be prioritized over row planting in landscapes with potential for 

natural regeneration. 

 

Keywords: passive restoration, applied nucleation, structure, floristic composition, functional 

traits, functional diversity. 
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1 INTRODUÇÃO 

 

A restauração ecológica proporciona soluções para problemas ambientais, à medida em 

que permite reconstruir a estrutura e funcionalidade das comunidades biológicas (MARTIN, 

2017). A degradação e conversão da vegetação para outros usos causa efeitos negativos na 

diversidade biológica e no clima. Isso gerou metas ambiciosas para a restauração de 

ecossistemas em todo o mundo (TEMPERTON et al., 2019). A Organização das Nações Unidas 

(ONU) declarou 2021–2030 a 'Década das Nações Unidas para a Restauração de Ecossistemas', 

a fim de dar escala e estimular a restauração de ecossistemas. A restauração ecológica é vista 

como fundamental para limitar as mudanças climáticas e a extinção de espécies.  

Ações de restauração podem ter diferentes objetivos, em diferentes tipos de 

ecossistemas e escalas. Essas ações podem ser voltadas para uma espécie em particular, para a 

composição da comunidade, de ecossistemas e paisagens, assim como, focadas em serviços 

ecossistêmicos. A restauração de florestas ciliares ou ripárias, no Brasil caracterizadas como 

Áreas de Preservação Permanente (APP) pela Lei de Proteção da Vegetação Nativa (Lei 12.651 

de 2012), tem o objetivo do retorno dos serviços ecossistêmicos. Essas APPs são faixas 

marginais de qualquer curso de água natural perene e intermitente e têm a função ambiental de 

preservar os recursos hídricos, a paisagem, a estabilidade geológica e a biodiversidade, facilitar 

o fluxo gênico de fauna e flora, proteger o solo e assegurar o bem-estar das populações humanas 

(BRASIL, 2012). 

Contudo, apenas a implantação de técnicas de restauração não garante o retorno dos 

processos ecológicos, da autoperpetuação do ecossistema e, com isso, da provisão de serviços 

ecossistêmicos. Devido à grande complexidade dos fatores envolvidos no sucesso dos projetos, 

podem ocorrer falhas. Assim, a avaliação e monitoramento da restauração deve identificar se 

os objetivos e metas foram alcançados e se o estado atual está levando a uma condição de 

sustentabilidade ecológica ou se são necessárias ações corretivas (PRACH et al., 2019). 

A aplicabilidade dos resultados do monitoramento depende da seleção de indicadores 

adequados, da correta interpretação desses indicadores e da credibilidade na sua amostragem 

(VIANI et al., 2018). Os indicadores devem capturar a complexidade do ecossistema, enquanto 

permanecem simples o suficiente para serem obtidos de forma fácil e rotineira e representam 

de forma adequada a composição, estrutura e função (DALE e BEYELER, 2001). 

Embora a ampla utilização dos indicadores ecológicos para monitoramento de áreas em 

processo de restauração nos últimos anos (BELLOTTO et al., 2009; CHAVES et al., 2015; 

SUGANUMA e DURIGAN, 2015; VIANI et al., 2017), eles ainda não foram especificamente 
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identificados ou resumidos para ecossistemas florestais, sendo, ainda necessária sua validação 

(OLIVEIRA e ENGEL, 2017; GATICA-SAAVEDRA et al., 2017). O foco no monitoramento 

da restauração florestal tem sido a diversidade de espécies e a estrutura da vegetação. 

Indicadores ecológicos bastante utilizados são a área basal (MIRANDA NETO et al. 2012; 

SUGANUMA e DURIGAN, 2015), densidade de indivíduos (CÉSAR et al., 2018; SHOO et 

al., 2016) e riqueza de espécies arbóreas e regenerantes (CAMPOS e MARTINS, 2016; 

SANSEVERO et al., 2011). No entanto, recentemente, muitos estudos passaram a considerar 

uma gama mais ampla de processos ecológicos e ecossistêmicos (RUIZ-JAEN e AIDE, 2005; 

WORTLEY et al., 2013; KOLLMANN et al., 2016). Indicadores eficientes para verificar o 

sucesso da restauração estão em constante debate (REID, 2015; SUGANUMA e DURIGAN, 

2015; BRANCALION e HOLL 2016; MAZÓN et al., 2019), pois, mudanças na estrutura da 

vegetação não implicam, necessariamente, em uma modificação na funcionalidade do 

ecossistema (MATZEK et al., 2016). Portanto, medidas diretas e múltiplas devem ser tomadas 

para determinar o funcionamento dessas áreas (MEYER et al., 2015). Certamente, a escolha de 

diferentes parâmetros para avaliação também depende do contexto ambiental regional e do 

objetivo de restauração. 

No Pampa, as experiências de restauração florestal são escassas e em número reduzido, 

quando comparadas a formações florestais em outras regiões brasileiras. Existem lacunas de 

conhecimento para a restauração da vegetação de fisionomias tanto campestres quanto 

florestais. Portanto, são necessárias atividades de pesquisa e de monitoramento dos processos 

determinantes da regeneração natural e do sucesso dos projetos de restauração nesse bioma 

(ROVEDDER, OVERBECK e PILLAR, 2018). 

Ao analisar diferentes indicadores ecológicos no monitoramento de áreas ciliares em 

restauração florestal no Pampa, procurou-se compreender aspectos ecológicos das técnicas. Os 

indicadores ecológicos, nesta tese, foram avaliados em restauração passiva, plantio em núcleo 

e plantio em linha. A restauração passiva é uma das abordagens de restauração de menor custo 

que usa o potencial de regeneração natural local e apresenta melhores resultados em paisagens 

com um alto nível de conectividade de habitat (CROUZEILLES et al., 2017). É praticada sem 

ou com baixa intervenção humana, uma vez que os distúrbios ou agentes da degradação são 

removidos (REY BENAYAS et al., 2009; ZAHAWI et al., 2013). Áreas em restauração passiva 

demonstraram um aumento na densidade de plantas e diversidade de espécies e na capacidade 

de fornecer serviços ecossistêmicos (CHAZDON, 2008; CHAZDON, 2017; CROUZEILLES 

et al., 2017). 
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O plantio em núcleo é uma alternativa intermediária em termos de intervenções e 

representa, segundo diversos autores, uma técnica eficiente, além de econômica, para acelerar 

a restauração de áreas degradadas (ZAHAWI et al., 2013; REIS et al., 2014; BECHARA et al., 

2016). A nucleação é baseada na teoria proposta por Yarranton e Morrison (1974), na qual 

arbustos pioneiros e árvores estabelecidos irregularmente facilitam o recrutamento de outras 

espécies por meio de melhores condições de micro-habitat e dispersão de sementes. O núcleo 

implantado facilita e promove o desenvolvimento da vegetação no seu entorno ao longo do 

tempo (CORBIN e HOLL, 2012; ZAHAWI et al., 2013; REIS et al., 2014; BECHARA et al., 

2016). 

No outro extremo, encontram-se estratégias intensivas como o plantio de mudas em área 

total (RODRIGUES et al., 2009; RODRIGUES et al., 2011). Recomendada em locais onde a 

regeneração natural é limitada pelo alto grau de degradação e fragmentação da paisagem. A 

restauração por plantio de mudas foi amplamente utilizada no Brasil nas últimas décadas, mas 

plantios em área total têm custo elevado (LAMB et al., 2005; HOLL et al., 2011). Além disso, 

a formação de uma comunidade homogênea pode influenciar fortemente nas espécies que irão 

se estabelecer subsequentemente ou até mesmo impedir a regeneração natural (HOLL e AIDE, 

2011; BECHARA et al., 2016). A elevada densidade de plantio pode aumentar a competição, 

influenciando a composição do sub-bosque e a qualidade do habitat (JONES et al., 2015). 

Portanto, o plantio em linha muitas vezes não é a melhor opção (HOLL e BRANCALION, 

2020). 

Diante do exposto acima, o objetivo desta tese é avaliar indicadores ecológicos para 

verificar a eficiência da restauração florestal de Áreas de Preservação Permanente no Bioma 

Pampa, Rio Grande do Sul. Nesta tese, inicialmente, apresenta-se uma revisão de literatura dos 

principais temas relacionados ao trabalho. Então, são apresentados dois estudos, o primeiro 

avalia indicadores ecológicos de diversidade taxonômica e diversidade funcional da 

regeneração natural e das árvores plantadas para verificar o sucesso da restauração em três áreas 

com plantio em núcleo realizado há sete anos, no Rio Grande do Sul. O segundo estudo analisa 

a diversidade taxonômica e funcional como indicadores ecológicos da restauração de florestas 

ciliares por restauração passiva há 14 anos, plantio em núcleo com idades de sete e dois anos e 

plantio em linha com 12 anos. Por fim, são apresentadas as considerações finais. 

 



 



 

2 REVISÃO DE LITERATURA 

 

2.1 BIOMA PAMPA 

 

O Pampa, menor bioma brasileiro e restrito ao Rio Grande do Sul, ocupa a metade sul 

do estado em uma área de 180 mil Km2, equivalente a 63% da área estadual e 2 % do território 

nacional. As fisionomias se estendem ao sul e oeste da República Oriental do Uruguai, e 

províncias argentinas de Corrientes, Entre Rios, Santa Fé, Córdoba, Buenos Aires e La Pampa 

(OVERBECK et al., 2015). 

A vegetação do Pampa é composta por diferentes fitofisionomias, com distintas 

composições florísticas que são influenciadas por características geomorfológicas e climáticas, 

além das relacionadas ao manejo e ocupação do solo (PILLAR e QUADROS, 1997; 

BAUERMANN et al., 2008). Os campos são predominantes, mas também ocorrem formações 

florestais (MARCHIORI, 2004; VÉLEZ et al., 2009). A vegetação campestre possui grande 

diversidade florística, com cerca de 2.200 espécies, muitas delas endêmicas e/ou ameaçadas de 

extinção (BOLDRINI et al., 2015). A estrutura dessa vegetação é formada por gramíneas de 

hábito rasteiro (prostradas) ou mais ereto (cespitosas, forma touceiras) entremeadas a muitas 

outras espécies de Compostas, Leguminosas, Ciperáceas, Verbenáceas, Lamiáceas, Iridáceas, 

Apiáceas, entre outras (BOLDRINI et al., 2015). O pastejo pelo gado é um dos principais 

fatores que determinam a composição e estrutura da vegetação nas fisionomias campestres 

(PILLAR e QUADROS, 1997; OVERBECK et al, 2015). 

Áreas de vegetação florestal no Pampa ocorrem em áreas extensas na paisagem, nas 

regiões geomorfológicas da Encosta do Sudeste e da Depressão Central. Em áreas menos 

extensas, porém com relevantes serviços ecossistêmicos, as florestas ocorrem nas seguintes 

situações: i) florestas ciliares que acompanham as calhas dos grandes rios aluviais; ii) pequenas 

manchas de florestas que ocorrem imersas em paisagens de predomínio campestre, geralmente 

associadas a nascentes; iii) trechos de floresta estacional associados a pequenos cursos hídricos 

ou a solos de menor profundidade; iv) florestas de pau-ferro (Myracrodruon balansae) sobre 

solos rasos com afloramento basáltico e estacionais ao longo dos rios no polígono entre São 

Francisco de Assis, Cerro Largo, Porto Xavier e Itaqui (ROVEDDER, 2013; GUARINO et al., 

2018). 

Os tipos principais de formações florestais identificadas no bioma são: florestas 

ribeirinhas (matas ciliares e galerias), florestas sazonais (semideciduais e decíduas), floresta 

ombrófila (floresta de araucária), florestas de restinga (arenosa e pantanosa), e florestas de 
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savana (palmeiras e espinhal) (RAMBO, 1956; KLEIN, 1984; IBGE, 2012; RIZZINI, 1997; 

LEITE, 2002). Kilca et al. (2015) destacaram como um fato notável as diferenças estruturais 

que encontraram entre as formações florestais do Pampa, devido a simplicidade estrutural 

dessas formações quando comparadas com as florestas tropicais. 

Nas últimas décadas, as áreas de vegetação natural do Bioma Pampa vêm sendo 

substituídas por culturas anuais, como soja e arroz, ou perenes, como eucalipto, acácia-negra e 

pinus (OLIVEIRA et al., 2017). Segundo o Ministério do Meio Ambiente (2018), restam apenas 

36,03% da sua vegetação natural e há pequena representatividade de áreas naturais protegidas 

por unidades de conservação. Apenas 3,3% da área do bioma faz parte do Sistema Nacional de 

Unidades de Conservação, sendo que 2,4% em unidade de conservação de uso sustentável e 

0,9% de proteção integral. Outro importante problema é a invasão biológica, principalmente 

por Eragrostis plana Nees (capim anoni), Cynodon dactylon L. Pers. (grama bermudas), 

Senecio madagascariensis Poir. (maria mole) e Ulex europaeus L (tojo), que ocorre 

principalmente pelas condições climáticas e pela estrutura fragmentada da paisagem (GUIDO 

et al., 2016). 

Apesar dos importantes serviços ambientais e da fragilidade ambiental de áreas 

florestais no Pampa, as experiências de restauração nesse bioma são incipientes e em número 

reduzido, se comparado com formações florestais em outras regiões brasileiras. Existem 

lacunas de conhecimento para a restauração da vegetação florestal e também campestre. 

Portanto, são necessárias atividades de pesquisa e de monitoramento dos processos 

determinantes da regeneração natural e do sucesso dos projetos de recuperação e restauração 

nesse bioma (ROVEDDER, OVERBECK e PILLAR, 2018). 

 

2.2 RESTAURAÇÃO ECOLÓGICA DE ECOSSISTEMAS FLORESTAIS 

 

A degradação de um ecossistema é a modificação ou alteração, causada por um distúrbio 

natural ou antrópico, cuja severidade pode ultrapassar o limiar a partir do qual o ecossistema 

pode retornar à condição anterior (resiliência) sem intervenção humana (ARONSON et al., 

2011). A degradação por meio da conversão da vegetação natural para usos antrópicos resulta 

em perda de habitats e de conectividade (BOESING et al., 2018), perda de biodiversidade 

(CARDINALE et al., 2012), seus produtos e serviços (ROVEDDER et al., 2016), perda das 

funções do solo e demais serviços ambientais, como regulação do clima e ciclo hidrológico (De 

GROOT et al., 2002). A restauração ecológica proporciona soluções para problemas 
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ambientais, à medida em que permite reconstruir a estrutura e funcionalidade das comunidades 

biológicas (MARTIN, 2017). 

O objetivo da restauração ecológica é incentivar o retorno gradual de espécies de fauna 

e flora da paisagem regional e o restabelecimento dos serviços ecossistêmicos. O conceito de 

restauração ecológica dado pela Society for Ecological Restoration (SER) abrange os aspectos 

ecológicos, econômicos e sociais:  

 

“Restauração ecológica é a ciência, prática e arte de assistir e manejar a recuperação 

da integridade ecológica dos ecossistemas, incluindo um nível mínimo de 

biodiversidade e de variabilidade na estrutura e no funcionamento dos processos 

ecológicos, considerando-se seus valores ecológicos, econômicos e sociais” (SER, 

2004).  

 

Para o Brasil, o Decreto Federal Nº 8.972 de 23 de janeiro de 2017 denomina a 

restauração ecológica como a intervenção humana intencional em ecossistemas alterados ou 

degradados para desencadear, facilitar ou acelerar o processo natural de sucessão ecológica 

(BRASIL, 2017). A restauração ecológica pressupõe restaurar processos que levem à 

construção de uma comunidade funcional. Nesse caso, a florística e a estrutura ecossistêmica 

surgem da interação entre as ações implementadas e os processos de migração e seleção de 

espécies que irão se desenvolver. Baseia-se nos mecanismos ecológicos inerentes ao próprio 

ecossistema, favorecendo, assim, o retorno da diversidade local. Portanto, o objetivo da 

restauração ecológica tem sido recompor a integridade biológica dos ecossistemas e sua 

resiliência, para que possam ser autossustentáveis ao longo do tempo (SER, 2004). 

Os mais recentes acordos internacionais comprovam a preocupação mundial com o 

aumento da degradação ambiental e mudanças climáticas (CHAZDON et al., 2017; 

STRASSBURG et al., 2020). A demanda da sociedade por restauração de ecossistemas vem 

aumentando rapidamente nos últimos anos (SUDING, 2011). Foram estabelecidas metas 

ambiciosas de restaurar 15% das áreas degradadas (Declaração de Aichi-Nagoya, ONU, 2014), 

ou 150 milhões de hectares (Bonn Challenge, 2011) no mundo até 2020, ou ainda 350 milhões 

de hectares de áreas degradadas até 2030 (New York Declaration on Forests, 2014). No Brasil, 

metas ambiciosas também foram estabelecidas: o governo federal se comprometeu a restaurar 

12 milhões de hectares de florestas até 2030 (Decreto Federal Nº 8.972, 23 de janeiro de 2017), 

e o Pacto pela Restauração da Mata Atlântica tem como objetivo viabilizar a restauração de 15 

milhões de hectares até 2050 (CALMON et al., 2011). Recentemente, a Organização das 

Nações Unidas (ONU) declarou 2021–2030 a 'Década das Nações Unidas para a Restauração 

de Ecossistemas', a fim de dar escala e estimular a restauração de ecossistemas. 
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O processo de restauração é complexo, a implantação de um projeto de restauração 

envolve o diagnóstico da área a ser restaurada, a clara definição dos objetivos, ou seja, o que se 

espera obter por meio das ações intencionais que desencadeiam ou aceleram a restauração. 

Posteriormente às ações operacionais da restauração, a avaliação e monitoramento deve 

verificar se os objetivos foram ou estão sendo progressivamente atingidos ou se são necessárias 

ações de correção da trajetória de restauração (Figura 1) (BRANCALION, GANDOLFI e 

RODRIGUES, 2015; PRACH et al., 2019). Portanto, para o sucesso da restauração uma série 

de fatores deve ser observada, entre elas, o histórico da área e a matriz de paisagem circundante, 

a identificação de barreiras que impeçam ou dificultem a regeneração natural, além de ter-se os 

objetivos claros dentro dos recursos disponíveis (ENGEL e PARROTA, 2008; HOLL e AIDE, 

2011). 

 

Figura 1 – Principais etapas do processo de planejamento e execução de um projeto de 

restauração ecológica. 

 

 

 

Fonte: Adaptado de Brancalion, Gandolfi e Rodrigues (2015). 

 

Plantar árvores em área total é a estratégia de restauração ativa mais comum para 

acelerar o recobrimento e favorecer a dispersão de sementes por animais, reduzir a cobertura 

de gramíneas dependentes de luz, melhorar condições microclimáticas e aumentar a 

disponibilidade de nutrientes (LAMB et al., 2005; CHAZDON, 2008; RODRIGUES et al., 

2009; BRANCALION et al., 2010; RODRIGUES et al., 2011). Contudo, plantios em área total 

têm custo elevado (LAMB et al., 2005; HOLL et al., 2011), há possibilidade de altas taxas de 

mortalidade (o que eleva ainda mais os custos pela necessidade de replantio). Além disso, a 
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formação de uma comunidade homogênea pode influenciar fortemente nas espécies que irão se 

estabelecer subsequentemente ou até mesmo impedir a regeneração natural (HOLL e AIDE, 

2011; BECHARA et al., 2016). A elevada densidade de plantio pode aumentar a competição, 

influenciando a composição do sub-bosque e a qualidade do habitat (JONES et al., 2015). 

Portanto, o plantio em linha muitas vezes não é a melhor opção (HOLL e BRANCALION, 

2020). 

Plantar árvores em núcleos pode ser uma estratégia alternativa para restauração florestal 

menos homogênea e mais diversa que o plantio em área total (CORBIN e HOLL, 2012; 

ZAHAWI et al., 2013; HOLL et al., 2020). Estratégias nucleadoras têm se mostrado 

promissoras para promover a restauração ecológica, em que pequenos pontos de vegetação na 

área degradada agem de forma a facilitar os processos de sucessão natural, envolvendo 

produtores, consumidores e decompositores (REIS et al., 2010; 2014). 

Algumas espécies, denominadas facilitadoras, possibilitam uma significativa melhoria 

nas qualidades ambientais, assim, aumentam a probabilidade de ocupação da área por outras 

espécies, normalmente mais exigentes (YARRANTON e MORRISON, 1974). Em fase inicial 

de colonização, as espécies facilitadoras tendem a proporcionar alterações das condições 

ambientais de uma comunidade, de maneira que as espécies subsequentes tenham maior 

capacidade de estabelecimento (RICKLEFS, 2010). 

Yarranton e Morrison (1974) descreveram a dinâmica espacial da sucessão primária em 

dunas canadenses e observaram que algumas espécies formaram micro-habitat, o que melhorou 

as condições ambientais e atraiu outros organismos formando, assim, núcleos de diversidade. 

A teoria da nucleação proposta por esses autores inspirou o desenvolvimento das técnicas de 

restauração por meio da nucleação, sendo que a maior parte dos estudos tem sido desenvolvida 

no Brasil e Costa Rica (BOANARES e AZEVEDO, 2014). Enquanto que em outras regiões os 

termos nucleação ou “nucleação aplicada” (applied nucleation) ou, ainda, “ilhas de árvores” 

(tree islands) se referem apenas ao plantio de mudas em núcleos, ao invés de plantio em área 

total (CORBIN e HOLL, 2012; COLE, HOLL e ZAHAWI, 2010), no Brasil a nucleação é 

abordada de forma diferente. As técnicas de nucleação podem ser adotadas de forma integrada 

ao combinar diversas técnicas que são os abrigos artificiais para a fauna, os poleiros artificiais, 

a transposição do banco de sementes e da chuva de sementes, o plantio em núcleos, entre outras 

(REIS et al., 2003, 2010, 2014; BECHARA et al., 2016).  

O plantio de árvores em núcleos tem a finalidade de aumentar a dispersão de sementes 

por animais e sombrear o solo. Isso aumenta o recrutamento de plântulas e permite que os 

núcleos cresçam e se aglutinem com o tempo (HOLL, 2017; HOLL et al., 2020). Nessa 
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abordagem, menos árvores são plantadas, reduzindo os custos, e há o potencial de criar 

condições de habitat mais heterogêneas (HOLL et al., 2013). Os micro-habitat formados por 

meio dos núcleos introduzidos resgatam a funcionalidade do ecossistema ao favorecer o 

desenvolvimento da regeneração natural, pela chegada de espécies vegetais de todas as formas 

de vida e a interação entre organismos (HOLL et al., 2011; CORBIN e HOLL, 2012; REIS et 

al., 2014). 

Em relação a intensidade de intervenções e custos em projetos de restauração ativa, as 

técnicas de nucleação estão entre os níveis intermediários (CORBIN e HOLL, 2012; REIS et 

al., 2014; BECHARA et al., 2016), já os plantios de alta diversidade em linhas de recobrimento 

e diversidade de espécies arbóreas em área total, por exemplo, estão entre os níveis mais 

elevados (BRANCALION, GANDOLFI e RODRIGUES, 2015; BENINI et al., 2017). Na 

restauração passiva, técnica de menor intervenção e custo, são aproveitados o potencial de 

resiliência e os processos naturais da área, como os mecanismos de regeneração natural 

(LETCHER e CHAZDON, 2009; CHAZDON et al., 2016). A restauração passiva é considerada 

uma alternativa metodológica viável devido ao seu baixo custo e alta eficiência em locais 

geralmente ligados a um cenário com matriz paisagística com conectividade, portanto com 

rápida regeneração natural (RODRIGUES et al., 2015). 

Diversos estudos demonstraram a importância da regeneração natural para a restauração 

de ecossistemas (CHAZDON et al., 2016; CHAZDON e GUARIGUATA, 2016; GILMAN et 

al., 2016; CHAZDON et al., 2020) sendo que em muitos casos, essa pode ser a melhor 

alternativa de restauração (CROUZEILLES et al., 2017; HOLL e AIDE, 2011), tanto do ponto 

de vista econômico como ecológico. Frequentemente, as técnicas de restauração ativa podem 

ser evitadas e os custos reduzidos, nos casos em que o diagnóstico da área a ser restaurada 

apresenta potencial de regeneração natural e, portanto, de restauração passiva (CHAZDON, 

2017). 

Ao longo do tempo de cada projeto de restauração florestal, a cobertura se expande por 

meio do crescimento e colonização das árvores (Figura 2). A restauração passiva resulta em 

uma comunidade florestal diversa, embora com a menor cobertura florestal dos três cenários. 

Por outro lado, o plantio em núcleos resulta em maior cobertura florestal em comparação com 

a restauração passiva e cobertura mais baixa, mas uma comunidade mais diversificada em 

comparação com o plantio em área total (CORBIN e HOLL, 2012). 
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Figura 2 – Sequência de tempo (de cima para baixo) da cobertura de três principais estratégias 

de restauração florestal: restauração passiva, plantio em núcleos e plantio em linhas. 

 

 

 

Fonte: Adaptado de Corbin e Holl (2012). 

 

2.3 INDICADORES ECOLÓGICOS PARA O MONITORAMENTO DA RESTAURAÇÃO 

 

Para um ecossistema florestal ser efetivamente restaurado este deverá recuperar não 

apenas sua estrutura e/ou um número determinado de espécies vegetais, mas também deverá ter 

seus processos ecológicos restaurados (RIGUEIRA e MARIANO-NETO, 2013), de modo a 

viabilizar sua automanutenção (SER, 2004; BENNETT, et al., 2009). A Sociedade 

Internacional para a Restauração Ecológica (SER) apontou os nove atributos desejáveis de um 

ecossistema restaurado: (i) possuir um conjunto de espécies comuns aos ecossistemas de 

referência e que sejam capazes de manter uma comunidade estruturalmente adequada; (ii) 

conter, ao máximo, espécies nativas; (iii) possuir todos os grupos funcionais associados ao 

desenvolvimento e/ou estabilidade desses ecossistemas, ou potencial para que eles colonizem 

o ecossistema restaurado; (iv) possuir ambiente físico capaz de suportar populações de espécies 

associadas ao desenvolvimento e estabilidade das trajetórias adequadas; (v) aparentar 

funcionamento normal para o seu estágio de desenvolvimento ou não apresentar disfunções; 

(vi) estar integrado à matriz ou paisagem ecológica do entorno, de forma que fluxos bióticos e 

abióticos estejam presentes; (vii) terem sido minimizadas ou eliminadas potenciais ameaças à 

saúde e integridade do ecossistema restaurado; (viii) ser suficientemente resiliente aos estresses 
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ocorrentes; e (ix) ser autossustentável ao mesmo nível que o ecossistema de referência. 

Contudo, a avaliação de todos esses atributos poderia tornar o monitoramento da restauração 

complexo e oneroso (RUIZ-JAÉN; AIDE, 2005). 

O monitoramento consiste na avaliação de um projeto de restauração em diferentes 

ocasiões. É a mensuração contínua de certos indicadores, variáveis ambientais e populacionais, 

em acompanhamentos periódicos (DURIGAN, 2011; BRANCALION, GANDOLFI e 

RODRIGUES, 2015). Por meio do monitoramento é possível verificar se a trajetória 

sucessional está ocorrendo de forma contínua e os objetivos da restauração estão sendo 

atendidos ou se são necessárias novas intervenções no manejo adaptativo (PRACH et al., 2019). 

Para ocorrer uma avaliação precisa no processo de monitoramento devem ser utilizados 

múltiplos indicadores ecológicos (GATICA-SAAVEDRA et al., 2017). Esses indicadores 

devem possuir como características: (i) fácil mensuração, (ii) sensibilidade a tensões sobre o 

sistema, (iii) que respondam às tensões de maneira previsível, (iv) sejam preditivos de 

mudanças que podem ser evitadas por meio do manejo, (v) sejam integrativos e (vi) tenham 

respostas conhecidas aos distúrbios e que essas respostas sejam pouco variáveis (DALE; 

BEYELER, 2001). Os indicadores devem capturar a complexidade do ecossistema, enquanto 

permanecem simples o suficiente para serem obtidos de forma fácil e rotineira. Estão 

relacionados à composição, que inclui a diversidade e abundância de espécies, à estrutura, que 

é a organização física ou padrões de um sistema e determina a organização do habitat, e à 

função, que são os processos ecológicos e evolutivos e fornece informações sobre a resiliência 

do ecossistema restaurado (Figura 3) (DALE e BEYELER, 2001). 
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Figura 3 – Hierarquia ecológica: representação triangular de características chaves de 

composição, estrutura e função. 

 

 

 

Fonte: Adaptado de DALE; BEYELER, (2001). 

 

A aplicabilidade dos resultados do monitoramento depende da seleção de indicadores 

adequados, da correta interpretação desses indicadores e da credibilidade na sua amostragem 

(VIANI et al., 2018). Indicadores da estrutura da vegetação, diversidade e processos ecológicos 

têm sido utilizados para avaliar o sucesso da restauração florestal, uma vez que essas 

características refletem a capacidade dos ecossistemas restaurados para regeneração e 

automanutenção (RUIZ-JAÉN e AIDE, 2005). Indicadores ecológicos bastante utilizados são a 

área basal (MIRANDA NETO et al. 2012), densidade de indivíduos (CÉSAR et al., 2018; 

SHOO et al., 2016;) e riqueza de espécies arbóreas e regenerantes (CAMPOS e MARTINS, 

2016; SANSEVERO et al., 2011; PIAIA et al., 2020). Estudos comprovam a existência de uma 

hierarquia de previsibilidade que ordena diferentes indicadores de restauração do mais 

previsível e menos variável ao menos previsível e mais variável. Em ordem decrescente de 

previsibilidade seriam: estrutura física > diversidade taxonômica > diversidade funcional > 
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composição taxonômica (BRUDVIG et al., 2017; LAUGHLIN et al., 2017), o que tem 

implicações na escolha e uso dos indicadores na restauração. 

Em uma revisão de literatura abrangendo um total de 94 publicações, entre 1990 e 2015, 

os autores encontraram avaliações de restauração florestal em 25 países e concluíram que a 

eficácia da maioria dos programas de restauração permanece desconhecida, limitando a 

capacidade de determinar o impacto geral dos investimentos na restauração (GATICA-

SAAVEDRA et al., 2017). O número mais considerável de avaliações foi realizado em florestas 

tropicais. As avaliações publicadas aumentaram consideravelmente entre 2010 e 2015 em todas 

as regiões do mundo. A composição florestal e as funções do ecossistema foram os atributos 

mais citados, encontrados em 79% e 68% das publicações. 

Gatica-Saavedra et al. (2017) ressaltam a necessidade do uso de um maior número de 

indicadores para verificar os efeitos da restauração florestal. A menos que um número maior 

seja usado, os pesquisadores podem não ser capazes de entender até que ponto as atividades 

realizadas e técnicas implantadas estão contribuindo para restaurar a complexidade e a 

integridade ecológica nos ecossistemas florestais. A avaliação da restauração, muitas vezes, é 

dificultada pela falta de indicadores de monitoramento harmonizados (EVJU et al., 2020), falta 

de áreas de referência e informações vagas e imprecisas sobre os objetivos e a implementação 

do projeto (OCAMPO-MELGAR et al., 2016). Apesar da crescente demanda por dados 

coletados, os esforços de monitoramento falham com frequência (REYNOLDS et al., 2016). O 

monitoramento eficaz requer uma fase de planejamento e uma avaliação precisa de indicadores 

para garantir a ligação entre os resultados das estratégias com os objetivos do programa de 

restauração (PRACH et al., 2019), nesse momento ocorrem as principais falhas (ALBERT et 

al., 2015; REYNOLDS et al., 2016). 

Indicadores têm sido descritos para projetos de restauração florestal no Brasil 

(BELLOTTO et al., 2009; CHAVES et al., 2015; SUGANUMA e DURIGAN, 2015; VIANI et 

al., 2017). O protocolo de monitoramento do Pacto pela restauração da Mata Atlântica é um 

importante exemplo (VIANI et al., 2017). Esse protocolo é estruturado em princípios 

(ecológico, socioeconômico e de gestão de projetos), critérios, indicadores e metas. Os critérios 

ecológicos são utilizados em projetos de restauração individuais, enquanto que os 

socioeconômicos e de gestão de projetos são avaliados em programas de restauração. Ainda 

segundo esse protocolo, o princípio ecológico é dividido em duas fases de monitoramento. A 

Fase I tem foco no desenvolvimento da cobertura de copa das árvores, sendo necessário um 

mínimo de 70% de cobertura de dossel para passar para Fase II. Além da cobertura de dossel a 

Fase I é composta por quatro critérios, 1) estrutura e 2) composição da vegetação, 3) solo e 4) 
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fatores de degradação. A Fase II, após a área atingir 70% de cobertura de dossel, tem foco na 

trajetória ecológica e o principal critério é a estrutura da vegetação em diferentes classes de 

tamanho. 

Tradicionalmente, o foco no monitoramento de restauração florestal tem sido a 

diversidade de espécies de árvores e a estrutura da vegetação. Sob esta abordagem, medidas 

comuns de sucesso na restauração incluem mudanças na estrutura da vegetação (por exemplo, 

aumento na altura e área basal) e riqueza de espécies. No entanto, mais recentemente, tem 

havido um progresso importante que vai além da perspectiva da vegetação, e muitos estudos 

agora consideram uma gama mais ampla de processos ecológicos e ecossistêmicos (RUIZ-

JAEN e AIDE, 2005; WORTLEY et al., 2013; KOLLMANN et al., 2016; GATICA-

SAAVEDRA et al., 2017). 

Alguns autores sustentam que mudanças na estrutura da vegetação não implicam 

necessariamente em uma modificação na funcionalidade do ecossistema (CORTINA et al., 

2006; MATZEK et al., 2016), portanto medidas diretas e múltiplas devem ser tomadas para 

determinar o funcionamento nesses locais (MEYER et al., 2015). A busca por melhores 

indicadores do sucesso da restauração passou por um forte debate (REID, 2015; SUGANUMA 

e DURIGAN, 2015; BRANCALION e HOLL, 2016). Além dos indicadores relacionados a 

composição e estrutura, o enfoque funcional e a análise de padrões espaciais também são 

recomendados para a compreensão da complexidade e integridade do ecossistema (GATICA-

SAAVEDRA et al., 2017). Evju et al. (2020) ressaltam a importância de inserir atributos de 

espécies e variáveis socioeconômicas. A avaliação da restauração por meio do monitoramento 

participativo pode desempenhar um papel crucial na integração da sociedade aos programas de 

restauração, além disso favorece a economia local e pode reduzir em um terço os custos dos 

profissionais (EVANS, GUARIGUATA e BRANCALION, 2018). A população local pode 

coletar dados precisos de indicadores, responder às prioridades locais e participar da tomada de 

decisões. 

 

2.4 DIVERSIDADE FUNCIONAL 

 

Atributos funcionais são características morfológicas, fenológicas ou fisiológicas, a 

nível celular ou de organismo, relacionadas à aptidão de uma planta e determinam como ela 

interage no ambiente, afetando outros níveis tróficos (PÉREZ-HARGUINDEGUY et al., 2013) 

e influenciando nas propriedades do ecossistema (McGILL et al., 2006; VIOLLE et al., 2007). 

Estes atributos conferem habilidades de competição e coexistência entre as espécies 
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(CALLAWAY et al., 2003; KUNSTLER et al., 2016), e dizem respeito a mecanismos de 

colonização, estabelecimento, dinâmica de nutrientes, resistência a distúrbios e produtividade 

vegetal, determinando a forma como o indivíduo responde aos estímulos e às mudanças do meio 

(GAMFELDT e KALLSTROM, 2007). 

As características das plantas afetam o funcionamento do ecossistema, por isso a 

importância da utilização de atributos funcionais ao invés de número de espécies ou índices de 

diversidade taxonômicos (DIAZ e CABIDO, 2001). As abordagens baseadas em atributos 

funcionais podem contribuir para o entendimento do funcionamento dos ecossistemas em 

processo de restauração ecológica e como isso está relacionado com a diversidade e composição 

das comunidades (TILMAN, ISBELL e COWLES, 2014). 

A escolha dos atributos funcionais a serem mensurados está intimamente ligada às 

questões a serem respondidas (PETCHEY e GASTON, 2006), às características ecológicas do 

ambiente e a escala da área de estudo, além dos recursos disponíveis e circunstâncias práticas 

(PÉREZ-HARGUINDEGUY et al., 2013). Alguns exemplos de atributos funcionais e suas 

respostas são a síndrome de dispersão das sementes, tipo, cor, tamanho e massa do diásporo, 

número de sementes por fruto que refletem a habilidade de dispersão, padrão de distribuição 

espacial, respostas a condições do solo e à distúrbios, outros exemplos são atributos de 

crescimento, a altura máxima e a área basal, que refletem a habilidade competitiva, recepção 

de luz, resposta a distúrbios (WESTOBY et al., 2002; CORNELISSEN et al., 2003; PÉREZ-

HARGUINDEGUY et al., 2013). Outros atributos que podem ser mencionados são os atributos 

foliares, como a área foliar, área foliar específica (SLA), conteúdo de matéria seca foliar 

(LDMC), conteúdo de nitrogênio ou fósforo foliar e espessura de folha; outros atributos de 

crescimento, como por exemplo forma de crescimento e densidade da madeira; e atributos de 

raiz, como comprimento de raiz e estratégia de aquisição de recursos. 

O funcionamento do ecossistema é resultante da ação de vários filtros ambientais em 

escala hierárquica. Esses filtros selecionam indivíduos com respostas ajustadas ao ambiente, o 

que resulta em diversas composições de características e, assim, limitando consecutivamente 

quais as espécies e as características que persistem em um determinado local (KEDDY, 1992; 

DÍAZ et al., 1999). A medida em que ocorrem mudanças na composição de espécies, resultante 

de mudanças ambientais, ocorrem modificações no funcionamento do ecossistema, por meio 

de mudanças na representação dos atributos das espécies (LAVOREL e GARNIER, 2002). 

Portanto, o estudo dos atributos funcionais de espécies que compõem uma comunidade pode 

levar ao entendimento de padrões e processos ecológicos da organização destas comunidades 

(CADOTTE et al., 2015). 
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Nas últimas décadas, a preocupação crescente sobre como o planeta Terra responderia 

às mudanças globais impulsionadas pelo homem motivou novas questões em ecologia. A 

preocupação de explicar a distribuição das espécies foi substituída pela compreensão de como 

as espécies afetam o funcionamento do ecossistema, ampliando o foco e aplicabilidade da 

diversidade funcional (LAURETO et al., 2015). Uma definição para diversidade funcional é ‘o 

valor e a variação das espécies e de suas características que influenciam o funcionamento das 

comunidades’ (TILMAN, 2001). Dessa forma, medir a diversidade funcional significa medir a 

diversidade de atributos funcionais, que são componentes dos fenótipos dos organismos, os 

quais influenciam os processos da comunidade, e que podem predizer estratégias que os 

indivíduos têm dentro de uma comunidade e ecossistema (GRIME, 2006; CIANCIARUSO et 

al., 2009). 

Nesse sentido, a abordagem funcional torna-se importante para a compreensão dos 

mecanismos atuantes no funcionamento dos ecossistemas, por meio da investigação da maneira 

pela qual as mudanças na abundância de um grupo funcional afetam diretamente os processos 

na comunidade e no ecossistema (LAURETO et al., 2015). Abordagens baseadas em 

características funcionais podem ser úteis para entender tanto a montagem da comunidade 

quanto o funcionamento do ecossistema durante a restauração. 

As vantagens da diversidade funcional em relação as abordagens baseadas em 

taxonomia são: (a) capacidade aprimorada de vincular a biodiversidade e a multifuncionalidade 

do ecossistema; (b) permitir uma compreensão mais mecanicista das respostas da comunidade 

às mudanças ambientais; (c) facilitar a comparação de padrões de diversidade em regiões 

biogeográficas compostas por diferentes táxons, mas principalmente equivalentes em suas 

características funcionais (CADOTTE, CARSCADDEN e MIROTCHNICK, 2011; HOOPER 

et al., 2005; STEVENS et al., 2003; TILMAN et al., 1997). Essas vantagens são possíveis 

porque a diversidade funcional representa melhor os mecanismos de montagem ecológica (por 

exemplo, complementaridade de nicho, interações de espécies, filtragem de habitat) subjacentes 

à dinâmica espacial e temporal da ocorrência de espécies (CADOTTE, CARSCADDEN e 

MIROTCHNICK, 2011; TILMAN et al., 1997; VIOLLE et al., 2007). 

Vários métodos foram desenvolvidos para capturar seus diferentes aspectos 

(CARMONA et al., 2016; MASON et al., 2005; SCHMERA et al., 2017; VILLÉGER, MASON 

e MOUILLOT, 2008). Uma das abordagens mais comuns é aquela baseada no espaço funcional 

multidimensional (EF) (DÍAZ et al., 2016; LALIBERTÉ e LEGENDRE, 2010; MAIRE et al., 

2015; VILLÉGER, MASON e MOUILLOT, 2008). Esta abordagem ordena todas as espécies 

ao longo de algumas dimensões independentes ou eixos funcionais que resumem a 
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dissimilaridade das características originais entre os organismos. A posição de cada táxon no 

EF reflete seu nicho funcional (GUTIÉRREZ-CÁNOVAS et al., 2015; VIOLLE et al., 2007) e 

depende da composição de espécies co-ocorrentes e da importância dada a cada característica 

na definição do eixo funcional. 

Muitos índices diferentes foram usados para descrever o tamanho dos espaços de 

atributos, a distribuição e o agrupamento de suas combinações de características. Villeger et al. 

(2008) sugeriram descrever esses aspectos da diversidade funcional usando três índices 

independentes: riqueza funcional (FRic), divergência (FDiv) e uniformidade (FEve). Enquanto 

FRic quantifica a quantidade de espaço de características ocupado, FDiv e FEve descrevem a 

distribuição e abundância de combinações de características em um espaço de características 

multidimensional (MASON et al., 2005; VILLÉGER, MASON e MOUILLOT, 2008). FRic 

descreve o tamanho do espaço funcional potencialmente disponível, no qual nichos podem ser 

ocupados por plantas, FDiv quantifica a distribuição de valores de características, portanto, o 

grau de diferenciação de nicho, provavelmente o resultado da exclusão competitiva (MASON 

et al., 2005). FEve descreve a regularidade da distribuição do atributo e aponta para a eficiência 

do uso de recursos dentro do espaço de atributo ocupado. FRic mais baixo pode estar 

relacionado à capacidade mais baixa de um ecossistema de amortecer o estresse ambiental, 

enquanto FEve e FDiv mais baixos podem indicar resiliência reduzida do ecossistema 

(MASON et al., 2005). 

Essas três métricas representam aspectos complementares (não redundantes) da 

diversidade funcional que devem ser avaliados separadamente, a fim de estabelecer sua relação 

com as funções dos ecossistemas e fatores ambientais (MOUCHET et al. 2010). A dispersão 

funcional (FDis) é outro importante índice que foi posteriormente descrito e indica a 

distribuição de abundâncias no espaço de atributos funcionais em relação a um centroide 

ponderado pela abundância e o volume de espaço ocupado e mede tanto a riqueza funcional 

como a divergência funcional (MOUCHET et al., 2010; LALIBERTÉ e LEGENDRE, 2010). 

Ecossistemas com maior diversidade de grupos funcionais e com certo grau de redundância 

ecológica tendem a ser mais resilientes, isto é, possuem maior capacidade de manter sua 

estrutura e processos, diante de perturbações ambientais (GIRÃO et al., 2007). A redundância 

ecológica se baseia na observação de que as espécies apresentam funções similares dentro das 

comunidades e por isso podem ser substituídas com poucos impactos para os processos 

ecológicos (RICKLEFS, 2010). Esses aspectos revelam a importância do conhecimento da 

diversidade funcional para a conservação e resiliência de ecossistemas, bem como para a 

restauração ecológica (CADOTTE et al., 2015).  



 

3 DIVERSIDADE TAXONÔMICA E FUNCIONAL DA NUCLEAÇÃO PARA 

RESTAURAÇÃO ECOLÓGICA 

 

RESUMO 

A nucleação tem sido introduzida como uma técnica promissora para restauração ecológica e 

representa uma alternativa eficiente, além de econômica, para acelerar a sucessão secundária 

em áreas degradadas. Nesse estudo, avaliamos indicadores ecológicos de diversidade 

taxonômica e diversidade funcional da regeneração natural e das árvores plantadas para 

verificar o sucesso da restauração em três áreas (Caçapava do Sul, Minas do Leão e Pantano 

Grande) com plantio em núcleo realizado há sete anos no Rio Grande do Sul, no sul do Brasil. 

Foram contados, identificados e medidos todos os indivíduos arbustivo-arbóreos com altura 

superior a 30 cm em parcelas de 5 m x 5 m, totalizando 575 m2 avaliados em cada área. A 

riqueza de espécies plantadas e regenerantes de cada área foi verificada por curvas de rarefação 

baseadas na abundância de indivíduos e as diferenças na composição florística foi verificada 

pelo escalonamento multidimensional não-métrico (NMDS) e análise de variância 

permutacional (permanova). Para verificar diferenças na diversidade funcional de regenerantes 

e plantadas, foi utilizada a análise de variância. A riqueza de espécies regenerantes foi 

semelhante em cada área, mas a riqueza de espécies plantadas foi inferior em Minas do Leão, 

intermediária em Caçapava do Sul e superior em Pantano Grande. O NMDS e a permanova 

demostraram diferença significativa na composição florística de espécies plantadas e 

regenerantes. Os índices de diversidade funcional foram semelhantes entre plantadas e 

regenerantes, com exceção da dispersão funcional, apesar de Minas do Leão apresentar riqueza 

funcional baixa. Isso indica que mesmo com riqueza de espécies e a riqueza funcional menor 

no plantio não implica em menor riqueza de espécies e riqueza funcional de regenerantes. 

Conclui-se que a nucleação é uma técnica eficiente para restauração ecológica na região do 

estudo e favorece a alteração do micro-habitat e o retorno de propágulos às áreas, mesmo com 

menor riqueza inicial de espécies plantadas. 

Palavras-chave: regeneração natural, estrutura, composição florística, espaço funcional. 

 

ABSTRACT 

Nucleation has been introduced as a promising technique for ecological restoration and 

represents an efficient, as well as economical, alternative to accelerate secondary succession in 

degraded areas. In this study, we evaluated ecological indicators of taxonomic diversity and 

functional diversity of natural regeneration and planted trees to verify the restoration success in 

three sites (Caçapava do Sul, Minas do Leão and Pantano Grande) with applied nucleation 

carried out seven years ago in Rio Grande do Sul State, in south of Brazil. All shrubby-tree 

individuals with a height greater than 30 cm were counted, identified and measured in plots of 

5 m x 5 m, totaling 575 m2 evaluated in each site. The richness of planted and regenerating 

species in each area was verified by rarefaction curves with abundance-based approach and the 

differences in floristic composition were verified by non-metric multidimensional scaling 

(NMDS) and permutational analysis of variance (permanova). To verify differences in the 

functional diversity of regenerated and planted species, we used analysis of variance. The 

richness of regenerating species was similar in each site, but the richness of planted species was 

lower in Minas do Leão, intermediate in Caçapava do Sul and higher in Pantano Grande. NMDS 

and permanova showed a significant difference in the floristic composition of planted and 

regenerating species. The functional diversity indices were similar between planted and 

regenerating, with the exception of functional dispersion, although Minas do Leão presents low 



40 

 

 

functional richness. This indicates that even with lower species richness and lower functional 

richness in planting it not implies lower species richness and lower functional richness of 

regenerants. It is concluded that nucleation is an efficient technique for ecological restoration 

in the study region and favors the micro-habitat alteration and the return of propagules, even 

with lower initial richness of planted species. 

Key-words: natural regeneration, structure, floristic composition, functional space. 

 

INTRODUÇÃO 

 

A restauração ecológica é uma importante ferramenta para conservar a biodiversidade e 

melhorar os serviços ecossistêmicos (REY BENAYAS et al., 2009) no atual contexto global de 

mudanças climáticas, perda de biodiversidade, exploração econômica, escassez de água entre 

outros problemas ambientais. Os incentivos internacionais, na última década, também apontam 

a restauração ecológica como uma das principais soluções para mitigar o impacto da degradação 

de ecossistemas em todo o mundo (TEMPERTON et al., 2019). As áreas restauradas 

desempenham um papel essencial na conservação em escala da paisagem, pois fornecem 

cobertura adicional para espécies ameaçadas e reconectam populações de plantas ou animais 

anteriormente isoladas (BRANCALION et al., 2013; ROTHER et al., 2018), além de fornecer 

importantes serviços ambientais (GARCIA et al., 2015; SILVA et al., 2015; MONTOYA-

PFEIFFER et al., 2018). 

Recentemente, a nucleação tem sido introduzida como uma técnica promissora para 

restauração ecológica e representa uma alternativa eficiente, além de econômica, para acelerar 

a sucessão secundária de áreas degradadas (ZAHAWI et al., 2013; REIS et al., 2014; 

BECHARA et al., 2016; HOLL et al., 2020). As técnicas de nucleação são baseadas na teoria 

proposta por Yarranton e Morrison (1974), na qual arbustos pioneiros e árvores estabelecidos 

irregularmente facilitam o recrutamento de outras espécies por meio de melhores condições de 

micro-habitat e dispersão de sementes. 

O plantio em núcleo é uma alternativa de menor custo e mais eficiente comparada ao 

plantio em área total ou de esperar um processo mais lento da regeneração natural, nos casos 

de restauração passiva (ZAHAWI et al., 2013). O núcleo implantado facilita e promove o 

desenvolvimento da vegetação no seu entorno ao longo do tempo (CORBIN e HOLL, 2012; 

ZAHAWI et al., 2013; REIS et al., 2014; BECHARA et al., 2016; HOLL et al., 2020), enquanto 

oferece suporte à diferentes formas de crescimento no sub-bosque as quais são responsáveis por 

uma série de funções do ecossistema (REIS et al., 2010). 

Sabe-se que a seleção de espécies para plantios de restauração, assim como a diversidade 

e forma do plantio tem consequências importantes para a posterior sucessão florestal e sucesso 
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da restauração (de la PEÑA-DOMENE et al., 2013; HOLL et al., 2020; HOLL e 

BRANCALION, 2020). Tradicionalmente, o sucesso da restauração tem sido avaliado com a 

diversidade taxonômica (WORTLEY et al, 2013; GATICA-SAAVEDRA et al., 2017), mas 

cada vez mais, as metas de restauração têm se expandido para incluir outras propriedades do 

ecossistema e medidas de biodiversidade, incluindo medidas baseadas em atributos e 

diversidade funcional. No entanto, há pouco conhecimento sobre a influência da riqueza e 

diversidade funcional (DF) de plantios em núcleo na DF da comunidade regenerante. 

Dada a complexidade conceitual intrínseca da DF, vários métodos foram desenvolvidos 

para capturar seus diferentes aspectos (CARMONA et al., 2016; MASON et al., 2005; 

VILLÉGER; MASON e MOUILLOT, 2008). Uma das abordagens mais comuns da DF é 

aquela baseada no espaço funcional multidimensional (EF) (DÍAZ et al., 2016; LALIBERTÉ; 

LEGENDRE, 2010; MAIRE et al., 2015; VILLÉGER; MASON e MOUILLOT, 2008). Esta 

abordagem ordena todas as espécies ao longo de algumas dimensões independentes ou eixos 

funcionais que resumem a dissimilaridade dos atributos originais. A posição de cada espécie no 

EF reflete seu nicho funcional (GUTIÉRREZ-CÁNOVAS et al, 2015; VIOLLE et al., 2007). 

Villeger et al. (2008) sugeriram descrever esses aspectos de DF usando três índices 

independentes: riqueza funcional (FRic), divergência funcional (FDiv) e uniformidade 

funcional (FEve). Enquanto FRic quantifica a quantidade de espaço de atributo ocupado, FDiv 

e FEve descrevem a distribuição e abundância de combinações de atributos em um espaço de 

atributos multidimensional (MASON et al., 2005; VILLEGER et al., 2008). FRic descreve o 

tamanho do espaço funcional potencialmente disponível, no qual nichos podem ser ocupados 

por plantas, FDiv quantifica a distribuição de valores de atributos, portanto, o grau de 

diferenciação de nicho, provavelmente o resultado da exclusão competitiva (MASON et al., 

2005). FEve descreve a regularidade da distribuição do atributo e aponta para a eficiência do 

uso de recursos dentro do espaço do atributo ocupado. Ao dividir a DF em riqueza, divergência 

e uniformidade, os mecanismos que ligam a biodiversidade às funções do ecossistema e 

descrevem a montagem da comunidade podem ser descritos (MASON et al., 2005; MASON et 

al., 2013). Outro índice posteriormente descrito e bastante importante é a dispersão funcional 

(FDis) que indica a distribuição de abundâncias no espaço de característica funcional em 

relação a um centroide ponderado pela abundância e o volume de espaço ocupado e mede tanto 

a riqueza funcional como a divergência funcional (MOUCHET et al., 2010; LALIBERTÉ e 

LEGENDRE, 2010). 

Nesse estudo avaliamos indicadores ecológicos de diversidade taxonômica e 

diversidade funcional da regeneração natural e das árvores plantadas para verificar o sucesso 
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da restauração em três áreas com plantio em núcleo realizado há sete anos no sul do Brasil. 

Procuramos responder as seguintes questões: A composição florística da regeneração natural é 

similar às espécies plantadas? Há influência do tamanho do núcleo na comunidade regenerante? 

Há influência da composição inicial do plantio na diversidade taxonômica e funcional da 

comunidade regenerante? Áreas com mesmo histórico de degradação e idade de plantio têm o 

mesmo padrão de diversidade taxonômica e funcional ou há influência da riqueza inicial de 

espécies plantadas? 

 

MATERIAL E MÉTODOS 

 

Área de estudo 

 

O estudo foi desenvolvido em três áreas de floresta ripária em restauração em hortos 

florestais da CMPC Brasil. As áreas estão localizadas nas cidades de Minas do Leão, Pantano 

Grande e Caçapava do Sul, no estado do Rio Grande do Sul, sul do Brasil. A região se enquadra 

no tipo climático Cfa, segundo a classificação climática de Koppen, caracteriza-se como 

subtropical úmido com verões quentes, sem estação seca definida. A temperatura média do mês 

mais frio (julho) na região é 12,5°C, e a do mês mais quente (janeiro) é 24,1°C, a precipitação 

pluviométrica média mensal oscila entre 112 mm e 194 mm e a altitude varia de 60 m a 200 m 

(ALVARES et al., 2013). Em Minas do Leão e Pantano Grande os solos predominantes são 

Argissolos, Planossolos e Gleissolos e em Caçapava do Sul predominam Neossolos, 

Cambissolos e Argissolos (STRECK et al., 2008). 

A região é caracterizada pela vegetação em mosaico de campos, formações arbustivas e 

Floresta Estacional Semidecidual (ROVEDDER, 2013; GUARINO et al., 2018). Nas últimas 

décadas, as áreas de vegetação natural da região foram substituídas por culturas anuais, como 

soja e arroz, ou perenes, como Eucalyptus spp., Acacia mearnsii e Pinus spp. (OLIVEIRA et 

al., 2017). A silvicultura do Eucalyptus spp. é o principal uso do solo na paisagem onde as áreas 

estão localizadas.  

Caçapava do Sul (30°21’26”S 53°21’11”W) possui área com plantio em núcleo de um 

hectare, Pantano Grande (30°19’22”S 52°29’21”W) três hectares e em Minas do Leão 

(30°09’10”S 52°03’24”W) são quatro hectares (APÊNDICE A). A distância média entre as 

áreas é de 80 km. As três áreas apresentavam histórico de supressão da vegetação ripária e 

substituição por pastagem. Após o cercamento, foram plantados, aleatoriamente, núcleos de 

cinco mudas com espaçamento de 1 m entre cada muda, sendo 40 núcleos por hectare. Com 
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uma distância média de 20 m entre cada núcleo. As espécies utilizadas no plantio podem ser 

consultadas no APÊNDICE B – Tabela S2. O plantio foi realizado em 2011 e a avaliação dos 

indicadores ecológicos foi realizada entre sete e oito anos após. 

 

Coleta de dados 

 

Para avaliar a regeneração natural, foram alocadas 23 parcelas de 5 m x 5 m de forma 

sistemática em cada área, com uma distância mínima de 20 m entre parcelas, totalizando 1725 

m2 avaliados. As parcelas foram alocadas sob os núcleos para verificar o efeito da nucleação. 

Todos os indivíduos arbustivo-arbóreos com altura maior que 30 cm foram contados, 

identificados e tiveram a altura medida. A identificação botânica foi realizada em campo ou 

com ajuda de especialistas. A nomenclatura para as famílias botânicas seguiu a proposta do 

Angiosperm Phylogeny Group IV (APG IV, 2016). 

Em cada parcela, foram avaliados a espessura da serapilheira, a cobertura do solo e a 

cobertura de dossel (APÊNDICE A). A espessura da serapilheira foi medida com régua 

milimetrada, sendo uma medição por parcela. A cobertura do solo foi avaliada em subparcelas 

de 1 m x 1 m usando uma escala de abundância de cobertura modificada de Braun – Blanquet: 

0%, 1–5%, 5–10%, 10–25%, 25–50%, 50–75%, 75–95% e 95–100% (MUELLER-DOMBOIS 

e ELLENBERG, 1974). Foi registrada a cobertura percentual de gramíneas, herbáceas não-

gramíneas, arbustivo-arbóreas, serapilheira, solo exposto e outros (pteridófitas, bromélias, 

lianas e bambus). A cobertura de dossel foi avaliada por meio de densiômetro esférico convexo 

nas quatro direções cardeais, a 1,30 m de altura. 

Para avaliação das árvores plantadas em núcleos foram medidos o diâmetro à altura do 

peito, a altura total e dois diâmetros perpendiculares da copa das árvores. A cobertura de copa 

foi estimada pela área da elipse (A=πd1d2/4) (HOLL et al., 2011). Para obter a área do núcleo, 

foram medidos dois diâmetros perpendiculares dos núcleos (Figura 4) e calculada a área de 

cada núcleo utilizando a área da elipse. 
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Figura 4 – Esquema de medição dos diâmetros do núcleo para obtenção da área por meio da 

área da elipse. 

 

 

Fonte: Autora. 

 

Atributos funcionais das espécies regenerantes 

 

As espécies arbustivo-arbóreas da regeneração natural foram classificadas em atributos 

funcionais: tipo de dispersão, comprimento da semente, estratégia ecológica, densidade da 

madeira e altura máxima. O tipo de dispersão foi categorizado como zoocórico e não zoocórico 

de acordo com Van der Pijl (1982). O comprimento da semente em centímetros foi obtido por 

meio da literatura e dividido em quatro categorias: pequeno (< 0,6 cm); médio (0,6-1,5 cm); 

grande (1,6-3,0 cm); muito grande (> 3,0 cm) de acordo com Tabarelli e Peres (2002). Para as 

espécies que não foi possível obter o comprimento, foram denominadas como não classificadas. 

As espécies foram classificadas em três estratégias ecológicas: pioneiras, clímax 

exigente em luz e clímax tolerante à sombra, conforme Swaine e Whitmore (1988) e adaptado 

por Oliveira Filho et al. (1994). As espécies pioneiras são aquelas que necessitam de luz para 

germinar e completar o ciclo de vida. As espécies Clímax frequentemente ocorrem no sub-

bosque florestal, na divisão conforme a exigência lumínica as “exigentes em luz” são aquelas 

que precisam de luz para completar o ciclo de vida e “tolerantes à sombra” são as que germinam 

em condição de sub-bosque e podem completar o ciclo de vida nessas condições. Para a 

classificação das espécies utilizou-se a literatura existente (BUDKE et al., 2005; SCIPIONI et 

al., 2013; GUARINO et al., 2018) e observações no campo. 

Os dados de densidade da madeira em peso seco (g/cm3) foram obtidos no banco de 

dados The Global Wood Density (GWD) na subseção América do Sul Subtropical (CHAVE et 
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al., 2009). Para morfoespécies identificadas apenas em nível de gênero, foi utilizada a densidade 

média da madeira do grupo taxonômico; e para espécies que não estão no banco de dados GWD, 

utilizou-se a densidade média da madeira para o gênero (seguindo FLORES; COOMES, 2011; 

HAWES et al., 2012; MAGNAGO et al., 2014 e ROTHER et al., 2019). A altura máxima 

utilizada foi a registrada para a espécie no levantamento de campo. 

 

Atributos funcionais das espécies plantadas 

 

As espécies plantadas foram classificadas em atributos funcionais relacionados a 

interações ecológicas e influencia na alteração do micro-habitat, que são premissas importantes 

para a nucleação, além da captação de recursos, no armazenamento de carbono e estrutura 

florestal. Os atributos funcionais utilizados foram tipo de polinização e dispersão, deciduidade 

foliar, área de copa, densidade da madeira e altura máxima. 

A classificação para o tipo de dispersão, densidade da madeira e altura máxima seguiu 

o mesmo do descrito para as espécies regenerantes. O tipo de polinização foi a zoofílica e não 

zoofílica (FAEGRI; van der PIJL, 1979). Para a deciduidade foliar as espécies plantadas foram 

classificadas em decídua e não decídua com base em revisão bibliográfica (GUARINO et al, 

2018). Por fim, a área de copa para as espécies plantadas foi obtida com base nas medições dos 

raios de copa no levantamento de campo e cálculo da área por meio da área da elipse. 

 

Análise dos dados 

 

Foram utilizadas curvas de rarefação e extrapolação elaboradas por meio da abordagem 

baseada na abundância, com 95% de intervalo de confiança para comparar a riqueza de 

espécies. As curvas foram construídas por meio do pacote iNEXT no software R (R 

DEVELOPMENT CORE TEAM, 2021). Ainda, foram calculados os índices de diversidade 

taxonômica clássicos como a Diversidade de Shannon e Simpson e Equabilidade de Pielou 

(MUELLER-DOMBOIS e ELLENBERG, 1974). 

Para verificar o padrão florístico estrutural das áreas e verificar a similaridade entre as 

espécies regenerantes e plantadas foi utilizado o escalonamento multidimensional não-métrico 

com o índice de Bray-Curtis. O ajuste da equação foi verificado com a soma residual 

padronizada de quadrados (STRESS) e a diferença entre os grupos foi verificada pela Análise 

de Variância Permutacional (Permanova) no pacote ‘vegan’ do programa R (R CORE TEAM, 

2021). 
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A função dbFD do pacote ‘FD’ do programa R (R CORE TEAM, 2021) foi utilizada 

para calcular quatro medidas complementares de diversidade funcional: (1) riqueza funcional 

(FRic), (2) uniformidade funcional (FEve), (3) divergência funcional (FDiv) (VILLÉGER et 

al., 2008), e (4) dispersão funcional (FDis) (LALIBERTÉ e LEGENDRE, 2010). Para o cálculo 

das métricas foram utilizadas duas matrizes de dados. A primeira é a de atributos funcionais 

transformada em matriz de distâncias pelo método de Gower e a segunda é a matriz de 

abundância de espécies de cada comunidade. Essas métricas de diversidade funcional foram 

calculadas para a regeneração natural e para o plantio em núcleo. 

Para construir o espaço funcional responsável pelos valores de atributos funcionais de 

espécies, foi utilizada a matriz de distâncias pelo método de Gower. Esse método permite a 

utilização de diferentes tipos de variáveis, binárias e numéricas por exemplo, dando-lhes o 

mesmo peso. Em seguida, foi realizada a análise de coordenadas principais (PcoA) para 

construir um espaço funcional multidimensional (VILLÉGER et al., 2008), por meio da função 

cmdscale da biblioteca ‘vegan’ no software R. O número de eixos para construir o espaço 

funcional foi selecionado de acordo com o índice de desvio quadrático médio (mSD) calculado 

entre a distância funcional inicial entre espécies (ou seja, com base em valores de atributos) e a 

distância euclidiana final no espaço funcional (MAIRE et al., 2015). O espaço funcional com 

cinco dimensões para a regeneração natural teve o mais baixo mSD (0,0015). Contudo, foram 

utilizadas as primeiras quatro dimensões para representar graficamente as diferenças funcionais 

da regeneração natural (mSD=0,0016). Para o plantio em núcleo, o espaço funcional com quatro 

dimensões teve o mais baixo mSD (0,0008), sendo essas dimensões utilizadas para 

representação gráfica. 

Os dados de espessura da serapilheira, cobertura de dossel, cobertura do solo, riqueza, 

abundância, diversidade, equabilidade, altura máxima, altura média, área do núcleo e métricas 

de diversidade funcional por parcela foram submetidos aos testes de Shapiro-Wilk, para 

verificar a normalidade (p>0,05), e Levene, para a homogeneidade de variância (p>0,05). 

Quando os pressupostos não foram atendidos, os dados foram transformados (ln x + 1 para 

espessura da serrapilheira, riqueza, abundância, altura média). Em seguida foram submetidos a 

análise de variância (ANOVA) e as médias das áreas foram comparadas pelo teste de Tukey 

(p<0,05). 

Para verificar se há influência do tamanho dos núcleos na comunidade da regeneração 

natural, foi utilizada a relação entre a área dos núcleos e riqueza e abundância de regenerantes, 

para isso foram ajustados modelos de regressão linear simples. 

Todas as análises estatísticas foram processadas no R (versão 3.6.1). 
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RESULTADOS 

 

Considerando as três áreas avaliadas, foram observados 815 indivíduos regenerantes 

(4724 ind ha-1) de 50 espécies e 24 famílias. Myrtaceae foi a mais representativa com 14 

espécies, seguida por Sapindaceae e Asteraceae com quatro espécies cada. As espécies mais 

abundantes foram Baccharis dracunculifolia DC. (1130 ind ha-1), Schinus terebinthifolia Raddi 

(939 ind ha-1) e Casearia sylvestris Sw. (359 ind ha-1) (APÊNDICE B – Tabela S1). 

Em Caçapava do Sul, foram registrados 292 indivíduos, 30 espécies de 19 famílias. 

Myrtaceae foi a família mais representativa com seis espécies, seguida por Anacardiaceae com 

três espécies. As espécies mais abundantes foram Schinus terebinthifolia Raddi (1513 ind ha-

1), Baccharis dracunculifolia DC. (1321 ind ha-1) e Myrceugenia myrtoides O. Berg. (348 ind 

ha-1) e representam mais da metade da abundância total (62,67%). 

Em Pantano Grande, foram 238 indivíduos, 32 espécies de 17 famílias botânicas. 

Myrtaceae apresentou nove espécies, seguida por Sapindaceae com quatro espécies. Schinus 

terebinthifolia Raddi (834 ind ha-1), Baccharis dracunculifolia DC. (782 ind ha-1) e 

Erythroxylum deciduum A.St.-Hill (417 ind ha-1) apresentaram 49,16% da abundância total. 

Em Minas do Leão, 240 indivíduos foram registrados, 32 espécies de 19 famílias 

botânicas. Myrtaceae também foi a família mais representativa com seis espécies, seguida com 

Anacardiaceae e Rubiaceae com três espécies cada. Baccharis dracunculifolia DC. (1287 ind 

ha-1), Casearia sylvestris Sw. (904 ind ha-1), Schinus terebinthifolia Raddi (469 ind ha-1) e 

Eugenia uniflora L. (400 ind ha-1) representam 73, 33% da abundância total. 

A riqueza de espécies regenerantes foi semelhante entre as áreas (Figura 5a), mas a 

riqueza de espécies plantadas foi superior em Pantano Grande, intermediária em Caçapava do 

Sul e inferior em Minas do Leão (Figura 5b).  
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Figura 5 – Curvas de rarefação baseadas na abundância de indivíduos para a regeneração natural 

(a) e para as árvores plantadas em núcleo (b) em Caçapava do Sul (CS), Minas do Leão (ML) 

e Pantano Grande (PG), no sul do Brasil. 

 

 

 

Fonte: Autora. 

 

O diagrama obtido pelo escalonamento multidimensional não-métrico demonstra 

composição florística heterogênea entre parcelas da regeneração natural, o que pode ser 

observado pela dispersão nos eixos 1 e 2 (Figura 6). A Análise de variância permutacional 

(PERMANOVA) demonstrou composição florística distinta entre regenerantes e espécies 

plantadas (F=22,206, p<0,0001). 

 

Figura 6 – Escalonamento multidimensional não-métrico (Stress = 0,1764) para a composição 

florística da regeneração natural (violeta) e árvores plantadas em núcleo (laranja) em Caçapava 

do Sul (quadrado), Minas do Leão (triângulo) e Pantano Grande (círculo), no sul do Brasil. 

 

Fonte: Autora. 

a b 
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A riqueza de espécies por parcela, abundância, densidade, diversidade, equabilidade e 

cobertura de dossel foram semelhantes entre as áreas. Contudo, indicadores estruturais como 

altura média e altura máxima, área do núcleo e espessura da serapilheira demonstraram 

diferença significativa pela ANOVA (Tabela 1).  

 

Tabela 1 – Indicadores ecológicos da regeneração natural de áreas em restauração por plantio 

em núcleo há sete anos em Caçapava do Sul (CS), Minas do Leão (ML) e Pantano Grande (PG), 

no sul do Brasil. 

 

Indicadores ecológicos CS ML PG F p 

Riqueza por parcela 4,90 4,09 5,34 1,378 0,259 

Abundância por parcela 12,69 10,43 12,30 0,675 0,513 

Densidade (ind ha-1) 5078,3 4173,9 4921,7 0,828 0,442 

Diversidade de Simpson 0,59 0,57 0,66 1,317 0,275 

Diversidade de Shannon 1,19 1,06 1,35 2,022 0,141 

Equabilidade de Pielou 0,80 0,81 0,82 0,075 0,927 

Altura média (m) 1,10b* 1,73a 0,92b 19,84 <0,0001 

Altura máxima (m) 2,44b 3,19a 2,11b 7,363 0,0013 

Cobertura de dossel (%) 62,37 67,42 76,55 1,93 0,154 

Área do núcleo (m2) 23,37b 28,04b 39,22a 6,089 0,00374 

Espessura da serrapilheira (cm) 1,82a 1,33b 1,91a 8,05 0,0007 

*Médias seguidas pela mesma letra na linha não diferem pelo teste de Tukey (p<0,05). 

 

Fonte: Autora. 

 

Na avaliação da cobertura do solo, outras formas de vida (pteridófitas, bromélias, lianas 

e bambus) e solo exposto não diferiram pela ANOVA (F=0,553, p=0,578; F=1,216, p=0,303, 

respectivamente). A ANOVA demonstrou diferença significativa na cobertura do solo por 

serrapilheira, gramíneas, herbáceas e arbóreas (F=8,324, p=0,0006; F=5,037, p=0,009; F=9,15, 

p=0,0003; F=9,42, p=0,0002, respectivamente) (Figura 7). 
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Figura 7 – Cobertura do solo de áreas em restauração por plantio em núcleo com sete anos em 

Caçapava do Sul (CS), Minas do Leão (ML) e Pantano Grande (PG), no sul do Brasil. Médias 

seguidas pela mesma letra não diferem pelo teste de Tukey (p<0,05). 

 

 

Fonte: Autora. 

 

Apesar se Minas do Leão apresentar riqueza funcional baixa, os índices de diversidade 

funcional avaliados não apresentaram diferença significativa entre a regeneração natural e o 

plantio em núcleo pela ANOVA, com exceção da dispersão funcional que apresentou valores 

superiores no plantio em núcleo (Tabela 2). 

 

Tabela 2 – Índices de diversidade funcional a comunidade da regeneração natural e para o 

plantio em núcleo de sete anos em Caçapava do Sul (CS), Minas do Leão (ML) e Pantano 

Grande (PG), no sul do Brasil. 

 

  Regeneração natural Plantio 

 CS ML PG CS ML PG 

FRic 0,65 0,63 0,65 0,62 0,13 0,48 

FEve 0,59 0,63 0,61 0,68 0,69 0,60 

FDiv 0,78 0,86 0,81 0,93 0,91 0,85 

FDis 0,13 0,18 0,18 0,27 0,24 0,23 
Em que: Fric = Riqueza Funcional; Feve = Uniformidade funcional; Fdiv= Divergência funcional; Fdis= Dispersão 

funcional. FRic: F= 2,498; p=0,189. FEve: 2,056; p=0225. FDiv: F: 6,485; p=0,0635. FDis: F=17,11; p=0,0144 

 

Fonte: Autora. 

 

Os primeiros quatro eixos da PcoA explicaram 79,68% da variabilidade do espaço 

funcional da regeneração natural (Figura 8). Nos eixos 1 e 2 da PcoA observa-se redução do 
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espaço funcional de Minas do Leão, enquanto nos eixos 3 e 4 observa-se redução do espaço 

funcional de Pantano Grande (Figura 8). Para o plantio em núcleo, os primeiros quatro eixos da 

PcoA explicaram 93,21% da variabilidade do espaço funcional (Figura 9). Minas do Leão 

apresentou espaço funcional reduzido para o plantio em núcleo (Figura 9). 

 

Figura 8 – Espaço funcional gerado pela análise de coordenadas principais (PcoA) para a 

regeneração natural de Caçapava do Sul (vermelho), Minas do Leão (violeta) e Pantano Grande 

(verde), no sul do Brasil. 

 

Fonte: Autora. 

 

Figura 9 – Espaço funcional gerado pela análise de coordenadas principais (PcoA) para o 

plantio em núcleo de Caçapava do Sul (vermelho), Minas do Leão (violeta) e Pantano Grande 

(verde), no sul do Brasil. 

 

Fonte: Autora. 
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Minas do Leão apresentou menor riqueza de espécies plantadas e maior mortalidade 

(Tabela 3). Enterolobium contortisiliquum (Vell.) Morong representou 44,8% dos indivíduos 

avaliados nessa área. Pantano Grande teve expressiva área de núcleo (893,24 m2) e Inga 

marginata Willd destacou-se em área de copa (47,75 m2) (APÊNDICE B – Tabela S2). No 

plantio de Caçapava do Sul, Schinus terebinthifolia Raddi e Luehea divaricata Mart. & Zucc 

representam 36,7% dos indivíduos e Enterolobium contortisiliquum destacou-se em altura e 

área de copa (APÊNDICE B – Tabela S2). 

 

Tabela 3 – Indicadores do plantio em núcleo de Caçapava do Sul, Minas do Leão e Pantano 

Grande, no sul do brasil. 

 

Indicadores de árvores plantadas Caçapava do Sul Minas do Leão Pantano Grande 

Riqueza 18 12 22 

Número de árvores 79 67 83 

Mortalidade (%) 31,3 41,7 27,8 

Área basal (cm3 ha-1) 2,09 2,17 2,03 

Área total coberta por núcleo (m2) 523,56 615,16 893,24 

 

Fonte: Autora. 

 

Os modelos de regressão linear simples foram significativos para os dados de todas as 

áreas (F=7,5028, p=0,0079; F=15,237, p=0,00022, respectivamente) (Figuras 10d e 11d). No 

ajuste da equação para cada área, os modelos da riqueza em função da área do núcleo e 

abundância em função da área do núcleo para Caçapava do Sul foram significativos (F=9,7133, 

p=0,0052; F=13,48, p=0,0014) (Figuras 10a e 11a). Para Minas do Leão (Figuras 10c e 11c) e 

Pantano Grande (Figuras 10b e 11b) os modelos não foram significativos (Riqueza: F=2,897, 

p=0,1035; F=0,0058, p=0,9402; Abundância: F=5,7194, p=0,02622; F=2,0492, p=0,167, 

respectivamente). 
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Figura 10 – Modelos de regressão linear simples entre o número de espécies e a área ocupada 

pelos núcleos ajustados para Caçapava do Sul (a), Pantano Grande (b), Minas do Leão (c) e 

todas as áreas (d). 

 

Fonte: Autora. 

 

Figura 11 – Modelos de regressão linear simples entre o número de indivíduos e a área ocupada 

pelos núcleos ajustados para Caçapava do Sul (a), Pantano Grande (b), Minas do Leão (c) e 

todas as áreas (d).  

 

Fonte: Autora. 

y = 0,1156x + 2,2119

R² = 0,3163

0

2

4

6

8

10

12

0 10 20 30 40 50

N
º 

d
e 

es
p
éc

ie
s

Área do núcleo (m2)

Caçapava do Sul y = 0,0016x + 5,587

R² = 0,0003

0

1

2

3

4

5

6

7

8

9

10

0 20 40 60 80 100

N
º 

d
e 

es
p
éc

ie
s

Área do núcleo (m2)

Pantano Grande

y = 0,0314x + 3,2086

R² = 0,1212

0

1

2

3

4

5

6

7

8

0 10 20 30 40 50 60 70

N
º 

d
e 

es
p

éc
ie

s

Área do núcleo (m2)

Minas do Leão
y = 0,0397x + 3,6793

R² = 0,1007

0

2

4

6

8

10

12

0 20 40 60 80 100

N
º 

d
e 

es
p
éc

ie
s

Área do núcleo (m2)

Todas as áreas

y = 0,309x + 5,4734

R² = 0,391

0

5

10

15

20

25

30

0 10 20 30 40 50

N
º 

d
e 

in
d
iv

íd
u
o
s

Área do núcleo (m2)

Caçapava do Sul
y = 0,1005x + 9,6982

R² = 0,0889

0

5

10

15

20

25

30

35

0 20 40 60 80 100

N
º 

d
e 

in
d
iv

íd
u
o
s

Área do núcleo (m2)

Pantano Grande

y = 0,175x + 5,5416

R² = 0,2141

0

5

10

15

20

25

0 10 20 30 40 50 60 70

N
º 

d
e 

in
d
iv

íd
u
o
s

Área do núcleo (m2)

Minas do Leão y = 0,1574x + 7,4945

R² = 0,1853

0

5

10

15

20

25

30

35

0 20 40 60 80 100

N
º 

d
e 

in
d
iv

íd
u
o
s

Área do núcleo (m2)

Todas as áreas

a b 

c d 

a b 

c d 



54 

 

 

DISCUSSÃO 

 

No Pampa, o estágio sucessional intermediário é tipicamente formado por vegetação 

arbustiva e dominado por arbustos da família Asteraceae, principalmente B. dracunculifolia 

(ROVEDDER, 2013). Portanto, a alta densidade de B. dracunculifolia observada nesse estudo 

é comum do estágio intermediário em sucessão secundária de campos abandonados e sucessão 

secundária de ecossistemas florestais (TABARELLI e MANTOVANI, 1999). A riqueza e 

densidade de Myrtaceae observada nas três áreas de estudo indicam avanço na sucessão 

secundária. Myrtaceae é uma das famílias botânicas mais importantes da região neotropical em 

clima tropical e subtropical (WAGNER e FIASCHI, 2020).  

A alta densidade de S. terebinthifolia pode estar associada à produção de propágulos 

pelas mudas, uma vez que essa espécie é conhecida pela entrada precoce em fenologia 

reprodutiva (SANTOS et al, 2013; SILVA et al., 2019). Casearia sylvestris Sw teve alta 

densidade no plantio de Minas do Leão e os indivíduos regenerantes também podem ser 

provenientes das mudas. Essas espécies apresentam ampla distribuição em território brasileiro, 

possuem dispersão zoocórica e interação com diversos grupos da avifauna (ATHIÊ e DIAS, 

2011; SILVA et al., 2019), o que é importante em estratégia de nucleação. 

Muitas espécies com dispersão biótica são registradas em floresta ripária no bioma 

Pampa (BUDKE et al., 2004; BUDKE et al., 2010; SCIPIONI et al., 2013; OLIVEIRA et al., 

2015; ARAUJO et al., 2018). Um dos processos ecológicos potencializados pela nucleação é o 

retorno da fauna dispersora, principalmente a avifauna (REID, HOLL e ZAHAWI, 2015). As 

mudas servem como poleiro e como fonte de alimento, o que aumenta a dispersão de sementes 

na área de trânsito da fauna (REIS et al. 2010; 2014). Um resultado importante, nesse sentido, 

foi a diferença de composição florística entre estrato regenerante e indivíduos plantados, o que 

reflete o retorno dos propágulos às áreas e a efetividade dos núcleos para promover interações 

interespecíficas e alteração do micro-habitat, mesmo com riqueza de espécies plantadas menor 

como foi observado para Minas do Leão. Outro parâmetro importante para promover a alteração 

de micro-habitat é a cobertura do dossel, que foi potencializada pelos núcleos. A cobertura do 

dossel é um importante indicador de sucesso da restauração, pois apresenta uma relação direta 

com a recuperação da biomassa, além de exercer influência na geração de condições 

microclimáticas favoráveis ao estabelecimento de espécies de estágios sucessionais avançados 

e proporcionar refúgio à fauna dispersora (SUGANUMA e DURIGAN, 2015). 

O plantio de árvores em núcleos tem a finalidade de aumentar a dispersão de sementes 

por animais e sombrear o solo, aumentando assim o recrutamento de plântulas e permitindo que 
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os núcleos cresçam e se aglutinem com o tempo (HOLL, 2017; HOLL et al., 2020). Nessa 

abordagem, menos árvores são plantadas, reduzindo os custos, e há o potencial de criar 

condições de habitat mais heterogêneas (HOLL et al., 2013). Os micro-habitats formados por 

meio dos núcleos resgatam a funcionalidade do ecossistema ao favorecer o desenvolvimento da 

regeneração natural, pela chegada de espécies vegetais de todas as formas de vida e a interação 

entre organismos (HOLL et al., 2011; CORBIN e HOLL, 2012; REIS et al., 2014). Mesmo com 

uma riqueza de espécies plantadas menor em Minas do Leão, foi possível verificar, nessa área, 

riqueza de espécies regenerantes semelhante à Caçapava do Sul e Pantano Grande. Isso implica 

que o uso de uma diversidade maior no plantio não reflete em uma diversidade maior na 

regeneração natural. 

No presente estudo, observou-se maior variabilidade em parâmetros estruturais, como 

altura máxima e média, área do núcleo e espessura da serrapilheira, em relação à indicadores 

de diversidade taxonômica e funcional. Essas diferenças em parâmetros estruturais podem estar 

relacionadas às espécies e ao arranjo de espécies do plantio. Em Pantano Grande, por exemplo, 

foi verificada maior área de núcleo e maior cobertura e espessura de serrapilheira, 

provavelmente, devido aos indivíduos de Inga marginata Willd. com expressiva área de copa 

(média=47,75 m2). A projeção de copa influência nas condições microclimáticas, incidência de 

luz no solo, portanto, na facilitação (MELO et al., 2015), que um processo importante na 

restauração ecológica, principalmente para a nucleação (HOLL, 2017; HOLL et al., 2020). 

Apesar de todas as áreas terem histórico de uso do solo como pastagem, Minas do Leão 

e Pantano Grande apresentaram redução na cobertura de gramíneas. Isso também demostra a 

efetividade dos núcleos para redução de espécies competidoras nas fases iniciais. Sabe-se que 

a cobertura de gramíneas, principalmente gramíneas exóticas e invasoras, não favorece o 

recrutamento de regenerantes (HOFFMANN et al., 2004; FRAGOSO et al., 2020). Mas o bioma 

Pampa possui muitas espécies de gramíneas nativas que contribuem para a diversidade 

biológica (OVERBECK et al., 2015). Ao avaliar a cobertura do solo, sugerimos que sejam 

especificadas no caso de representantes de invasão biológica. Nas áreas avaliadas não haviam 

exemplares de gramíneas exóticas de caráter invasor. 

Muitos estudos mostram que certos atributos funcionais, como estratégia de regeneração 

e tolerância à sombra (DENT; DEWALT e DENSLOW, 2013), tamanho da semente 

(LOHBECK et al., 2013), densidade da madeira (PLOURDE; BOUKILI e CHAZDON, 2014) 

e proporção de sementes dispersas por animais (LIEBSCH; MARQUES e GOLDENBERG, 

2008), mostram trajetórias previsíveis durante a restauração de florestas. A síndrome de 

dispersão e o tamanho das sementes refletem a habilidade de dispersão, padrão de distribuição 
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espacial, respostas a condições do solo e a distúrbios. A altura máxima e estratégia de 

regeneração refletem a habilidade competitiva, recepção de luz, resposta a distúrbios 

(WESTOBY et al., 2002; CORNELISSEN et al., 2003; PÉREZ-HARGUINDEGUY et al., 

2013). Na sucessão florestal, esses atributos se alteram quando a cobertura do dossel aumenta. 

Assim, a colonização de áreas restauradas por espécies zoocóricas e tolerantes à sombra, por 

exemplo, pode ser um indicativo da formação do micro-habitat florestal e seus processos 

ecossistêmicos. 

A riqueza funcional (FRic) mensura o volume de espaço de nicho ocupado pelas 

espécies dentro de uma comunidade (MOUCHET et al., 2010). Minas do Leão apresentou baixa 

riqueza de espécies e FRic do plantio em núcleo, contudo a comunidade regenerante apresentou 

valores superiores e próximos às outras áreas avaliadas, isso significa que a regeneração natural 

não foi influenciada pela riqueza inicial de espécies plantadas e por uma gama menor de 

atributos funcionas. A riqueza funcional aumenta conforme a complementaridade de nicho 

aumenta as probabilidades de ocorrência de espécies (MASON et al., 2013). A FRic observada 

para a comunidade regenerante das três áreas avaliadas reflete o preenchimento de nichos 

funcionais vagos e uma gama maior de atributos funcionais o que pode representar 

complementaridade no uso de recursos, e, portanto, efeitos mais fortes da diversidade no 

funcionamento do ecossistema (DÍAZ e CABIDO, 2001). Além disso, uma maior riqueza 

funcional aumenta a probabilidade de que algumas espécies responderão de forma diferente a 

condições e perturbações variáveis (por exemplo, perturbação do habitat, eventos climáticos 

extremos), o que contribui para a manutenção do funcionamento do ecossistema a longo prazo 

e aumento da estabilidade do ecossistema (DÍAZ e CABIDO, 2001).  

A uniformidade funcional (FEve) mede a regularidade da distribuição da abundância no 

espaço funcional e o seu valor será maximizado por uma distribuição uniforme das espécies e 

da abundância no espaço funcional (MOUCHET et al., 2010). Os valores de FEve tanto para a 

comunidade regenerante quanto plantada indicam uma distribuição de abundância de espécies 

ao longo de uma maior parte do gradiente de atributos funcionais. A divergência funcional 

(FDiv) mede o grau em que a abundância de uma comunidade é distribuída para as 

extremidades do espaço ocupado pelo atributo (MOUCHET et al., 2010). A FDiv também deve 

aumentar quando a complementaridade do nicho aumenta a abundância relativa das espécies 

(MASON et al., 2013), o que foi observado no plantio em núcleo e na comunidade regenerante. 

Em locais em restauração com idade mais avançada a FDiv pode ser menor, resultado de um 

baixo grau de diferenciação de nicho e, portanto, alta competição de recursos, indicando que 

está ocorrendo mais filtragem de habitat (DERHÉ et al., 2016; DENG et al., 2018). 
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O modelo de sucessão de nucleação original (YARRANTON e MORRISON, 1974) foi 

baseado na ideia de que os núcleos das árvores existentes aumentariam de tamanho ao longo 

do tempo por meio do crescimento da árvore plantada e do recrutamento de novas árvores. 

Nesse estudo avaliou-se a relação do aumento do tamanho do núcleo com o recrutamento de 

novas espécies e indivíduos. O ajuste das equações demonstra que há recrutamento de novas 

espécies e indivíduos com o aumento do tamanho do núcleo. Em estudo anterior, Piaia et al 

(2020) sugerem a implantação de núcleos maiores na mesma região do estudo, isso 

potencializaria ainda mais o processo de facilitação.  

 

CONCLUSÃO 

 

A nucleação é uma técnica eficiente para restauração ecológica na região do estudo. A 

composição florística da regeneração natural é distinta às espécies plantadas nos núcleos, o que 

indica o retorno de propágulos às áreas. Há recrutamento de espécies e indivíduos regenerantes 

com o aumento do tamanho do núcleo. A riqueza de espécies e a riqueza funcional menor no 

plantio não implica em menor riqueza de espécies e riqueza funcional de regenerantes. As áreas 

avaliadas com o mesmo histórico de uso e idade de restauração por plantio em núcleo 

apresentam comunidade regenerante com diversidade taxonômica e funcional semelhante.  
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4 DIVERSIDADE FUNCIONAL COMO INDICADOR ECOLÓGICO NO 

MONITORAMENTO DA RESTAURAÇÃO DE FLORESTAS CILIARES 

 

RESUMO 

As métricas de diversidade funcional podem fornecer maior poder explicativo para prever o 

sucesso da restauração e o funcionamento do ecossistema. A diversidade funcional pode ser um 

melhor preditor da função global do ecossistema e dos serviços associados do que as medidas 

de diversidade baseadas na taxonomia. Esse estudo teve o objetivo de analisar a diversidade 

taxonômica e funcional como indicadores ecológicos da restauração em florestas ciliares por 

restauração passiva há 14 anos, plantio em linha de 12 anos e plantio em núcleo de dois e sete 

anos, no sul do Brasil. Foram avaliados indicadores de composição, estrutura, grupos funcionais 

e métricas de diversidade funcional para o estrato inferior e estrato superior de cada área. Os 

indicadores foram comparados pela Análise de Variância (ANOVA) seguida pelo teste de 

Tukey. O estrato inferior da restauração passiva com 14 anos apresentou valores superiores para 

riqueza, abundância, altura máxima, indivíduos e espécies zoocóricas e clímax tolerante à 

sombra. O plantio em núcleo de dois anos apresentou os menores valores para riqueza, 

abundância, diversidade e equabilidade e valor superior para número de indivíduos e espécies 

pioneiras e anemocóricas no estrato inferior. A riqueza funcional do estrato inferior foi 

semelhante entre restauração passiva há 14 anos e plantio em linha de 12 anos, o plantio em 

núcleo apresentou os menores valores e as idades de plantio de dois e sete anos não diferiram 

estatisticamente pelo teste de Tukey. A uniformidade funcional, divergência funcional e 

dispersão funcional foram semelhantes no plantio em linha de 12 anos, restauração passiva há 

14 anos e plantio em núcleo de sete anos, enquanto o plantio em núcleo de dois anos apresentou 

os menores índices. Conclui-se que os indicadores de diversidade taxonômica e funcional são 

eficientes para demonstrar as diferenças no tempo da trajetória sucessional. A diversidade 

taxonômica e funcional aumenta conforme o avanço sucessional na idade de restauração. O 

plantio em núcleo e a restauração passiva devem ser priorizados em relação ao plantio em linha, 

em paisagens com potencial para regeneração natural. 

Palavras-chave: diversidade taxonômica, espaço funcional, plantio em núcleo, restauração 

passiva. 

 

ABSTRACT 

Functional diversity metrics can provide greater explanatory power to predict restoration 

success and ecosystem functioning. Functional diversity can be a better predictor of the global 

function of the ecosystem and associated services than taxonomy-based measures of diversity. 

This study aimed to analyze taxonomic and functional diversity as ecological indicators of 

riparian forests restoration by 14-years passive restoration, 12-years row planting and two- and 

seven-years applied nucleation in southern Brazil. We assessed composition, structure, 

functional groups and functional diversity metrics indicators for understory and overstory in 

each site. The indicators were compared by Analysis of Variance (ANOVA) followed by the 

Tukey test. The understory of passive restoration showed higher values for species richness, 

abundance, maximum height and number of individuals and species zoochoric and climax 

shade tolerant. The two-year applied nucleation showed the lowest values for species richness, 

abundance, diversity and evenness and a higher value for the number of individuals and species 

pioneer and anemochoric. Understory functional richness was similar between 14-years passive 

restoration and 12-years row planting, applied nucleation showed the lowest values and the 

planting ages of two and seven years did not differ statistically by the Tukey test. Functional 
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evenness, functional divergence and functional dispersion were similar in 12-years row 

planting, 14-years passive restoration and seven-year applied nucleation, while two-year 

applied nucleation had the lowest rates. It is concluded that the indicators of taxonomic and 

functional diversity are efficient to demonstrate the differences in successional trajectory time. 

Taxonomic and functional diversity increases with successional advancement and restoration 

age. Applied nucleation and passive restoration should be prioritized over row planting in 

landscapes with natural regeneration potential. 

Keywords: taxonomic diversity, functional space, applied nucleation, passive restoration. 

 

INTRODUÇÃO 

 

A restauração ecológica tem o objetivo de assistir à recomposição de ecossistemas 

naturais que sejam funcionais e que sirvam de habitat para diversos organismos (ARONSON 

et al., 2006; McDONALD et al., 2016). Nos últimos anos, os incentivos internacionais, como 

o Bonn Challenge (IUCN, 2011), a iniciativa 20x20 na América Latina, posteriormente 

endossadas pela Declaração de Nova York sobre Florestas na Cúpula do Clima da ONU em 

2014 e pelos Objetivos de Desenvolvimento Sustentável da ONU (IRP, 2019) colocaram a 

restauração ecológica como uma das principais soluções para mitigar o impacto da degradação 

de ecossistema em todo o mundo (TEMPERTON et al., 2019). Recentemente, o Programa das 

Nações Unidas para o Meio Ambiente declarou 2021-2030 como a “Década das Nações Unidas 

para a Restauração do Ecossistema” (UNEA, 2019). 

Apesar dos grandes esforços e programas de restauração em larga escala, há poucas 

evidências de que os projetos estejam alcançando objetivos tangíveis e as trajetórias ecológicas 

levando a provisão de serviços ecossistêmicos (MAZÓN et al., 2019). Isso devido à grande 

complexidade dos fatores envolvidos no sucesso dos projetos, além do debate sobre como 

definir ou categorizar o sucesso ou fracasso da restauração (PRACH et al., 2019). A avaliação 

e monitoramento da restauração deve identificar se os objetivos e metas foram alcançados e se 

o estado atual está levando a uma condição de sustentabilidade ecológica ou se são necessárias 

ações corretivas (PRACH et al., 2019). Para essa avaliação, são utilizados bons indicadores 

ecológicos, o que continua a ser um desafio na avaliação dos resultados das intervenções de 

restauração e tem gerado muitas discussões (RUIZ-JAEN e AIDE, 2005; SUDING, 2011; 

REID, 2015; SUGANUMA e DURIGAN, 2015; BRANCALION e HOLL, 2016). 

Um grande conjunto de variáveis tem sido utilizado como indicadores ecológicos para 

florestas em restauração, como cobertura de copa, densidade de indivíduos, área basal, 

biomassa aérea, riqueza de plantas (SUGANUMA e DURIGAN, 2015) e abundância relativa 

de formas de vida que não sejam arbóreas, plantas arbustivo-arbóreas em regeneração natural 
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(PIAIA et al., 2020), propriedades do solo (TRUJILLO-MIRANDA et al., 2018), e até mesmo 

riqueza e abundância de grupos faunísticos (RUIZ-JAEN e AIDE, 2005; LETCHER e 

CHAZDON, 2009). Isto significa, frequentemente, a utilização de medidas que enfocam na 

taxa de recrutamento de espécies ou indivíduos (diversidade taxonômica). 

Os objetivos de restauração ecológica atuais incluem a restauração da função e dos 

serviços do ecossistema. Contudo, mudanças na ocorrência de espécies e estrutura da vegetação 

não implicam necessariamente em uma modificação na funcionalidade do ecossistema 

(MATZEK et al., 2016). Assim, medidas de diversidade funcional podem representar melhor o 

uso dos recursos da comunidade e a contribuição geral para a função do ecossistema. De fato, 

para uma avaliação precisa do sucesso do esforço de restauração hoje, os indicadores devem 

considerar múltiplas variáveis da biodiversidade (GATICA-SAAVEDRA et al., 2017; LI et al., 

2017). Há evidências crescentes de que as métricas de diversidade funcional fornecem maior 

poder explicativo para prever o sucesso da restauração e o funcionamento do ecossistema 

(BRANCALION e HOLL, 2016; DERHÉ et al., 2016; DÍAZ-GARCÍA et al., 2017). A 

diversidade funcional pode ser um melhor preditor da função global do ecossistema e serviços 

associados (TILMAN et al. 1997; DÍAZ e CABIDO, 2001) do que medidas de diversidade 

baseadas em taxonomia. 

A inclusão de uma abordagem baseada em atributos de plantas e aspectos da diversidade 

funcional é importante ao planejar e monitorar a restauração ecológica (LAUGHLIN, 2014; 

CARLUCCI et al., 2020). O aumento da diversidade funcional está diretamente ligado a 

complexidade da vegetação (PALOMEQUE et al., 2017) e no aumento da estabilidade e 

resiliência do ecossistema (LAURETO et al., 2015). Além disso, as ações de restauração 

responsáveis pela diversidade de atributos também sustentarão a funcionalidade do 

ecossistema, promovendo a polinização e a dispersão de sementes (GARCIA et al., 2015; 

KOLLMANN et al., 2016). Há uma necessidade de pesquisas adicionais para melhorar a 

compreensão da diversidade funcional na superação de limiares durante a restauração 

ecológica. São necessários mais estudos que monitorem a diversidade funcional em projetos de 

restauração que tenham utilizado diferentes tratamentos restaurativos (BRUDVIG, 2011). 

Esse estudo teve o objetivo de analisar a diversidade taxonômica e funcional como 

indicadores ecológicos da restauração de florestas ciliares por restauração passiva há 14 anos, 

plantio em núcleo com idades de sete e dois anos e plantio em linha com 12 anos no sul do 

Brasil. Procurou-se verificar a influência da técnica de restauração e do tempo de restauração 

na diversidade taxonômica e funcional dos regenerantes em avaliação do estrato inferior e 

estrato superior das áreas.  
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MATERIAL E MÉTODOS 

 

Área de estudo 

 

O estudo foi desenvolvido na região geomorfológica da Depressão Central, em hortos 

florestais da CMPC Brasil, no município de Minas do Leão, no estado do Rio Grande do Sul. 

O clima é do tipo Cfa, segundo classificação climática de Koppen, subtropical úmido com 

verões quentes, sem estação seca definida. A temperatura média do mês mais frio é de 13,3°C, 

e a do mês mais quente é 24,4°C. A precipitação pluviométrica média mensal oscila entre 112 

mm e 198 mm e a altitude média é 63 m (ALVARES et al., 2013). Os solos predominantes na 

região são os Argissolos, Planossolos e Gleissolos (STRECK et al., 2008). A região é 

caracterizada por ecótono transicional entre Mata Atlântica e Pampa. A vegetação é formada 

por mosaico de campos e florestas. A formação florestal predominante é a Floresta Estacional 

Semidecidual. Foram avaliadas quatro Áreas de Preservação Permanente, com histórico de 

supressão da cobertura florestal (APÊNDICE A): 

Plantio em núcleo de dois anos: área de dois hectares, originalmente composta por 

floresta ripária, com histórico de supressão da vegetação natural e substituição por silvicultura 

comercial de Eucalyptus sp.. Inicialmente, houve a supressão do Eucalyptus sp., e posterior 

cercamento, então o plantio em núcleos foi realizado em 2016. Foram utilizados núcleos de 

cinco mudas adensadas, com espaçamento de 1 m x 1 m entre mudas, sendo 40 núcleos por 

hectare. A análise dos indicadores ocorreu dois anos após o plantio. As espécies utilizadas no 

plantio foram: Casearia sylvestris Sw., Cordia americana (L.) Gottshling & J.E.Mill., Cupania 

vernalis Cambess., Erythroxylum deciduum A.St.-Hil., Gymnanthes klotzschiana Müll.Arg, 

Luehea divaricata Mart. & Zucc., Psidium cattleianum Sabine, Schinus molle L. e Schinus 

polygamus (Cav.) Cabrera.. 

Plantio em núcleo de sete anos: área de quatro hectares, originalmente composta por 

floresta ripária, com histórico de supressão da vegetação natural e substituição por pastagem. 

Houve a retirada dos animais, com isolamento por cercas. O plantio em núcleos foi realizado 

em 2011. Foram utilizados núcleos de cinco mudas adensadas, com espaçamento de 1 m x 1 m 

entre mudas, sendo 40 núcleos por hectare. A análise dos indicadores foi realizada sete anos 

após o plantio em núcleos. As espécies utilizadas no plantio foram: Allophylus edulis (A.St.-

Hil., Cambess. & A. Juss.) Radlk., Casearia sylvestris Sw., Citharexylum montevidense 

(Spreng.) Moldenke, Cordia americana (L.) Gottshling & J.E.Mill., Enterolobium 

contortisiliquum (Vell.) Morong, Eugenia uniflora L., Inga vera Willd., Luehea divaricata 
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Mart. & Zucc., Psidium cattleianum Sabine, Schinus molle L., Schinus terebinthifolia Raddi e 

Zanthoxylum rhoifolium Lam.. 

Plantio em linha com 12 anos: área de dois hectares com histórico de supressão da 

vegetação natural e substituição por silvicultura comercial de Eucalyptus sp.. Inicialmente, 

houve a supressão do Eucalyptus sp., cercamento e posterior plantio em linha realizado em 

2006. Nessa área não foi possível distinguir as árvores plantadas das regenerantes, portanto, 

foram consideradas como um grupo único. A avaliação dos indicadores foi realizada 12 anos 

após o plantio. 

Restauração Passiva há 14 anos: área de dois hectares com histórico de supressão da 

vegetação natural e substituição por silvicultura comercial de Eucalyptus sp.. Houve a supressão 

do Eucalyptus sp., e o cercamento da área para expressão da regeneração natural em 2004. A 

avaliação dos indicadores foi realizada 14 anos após. 

 

Coleta de dados 

 

Para avaliar o estrato inferior foram alocadas 10 parcelas de 5 m x 5 m de forma 

sistemática, com uma distância mínima de 20 m entre parcelas, em cada área. Todos os 

indivíduos arbustivo-arbóreos com altura maior que 30 cm e diâmetro à altura do peito (DAP) 

menor que 5 cm foram contados, identificados e tiveram a altura medida. Na avaliação do 

estrato superior foram alocadas parcelas de 4 m x 25 m, sendo a maior extensão paralela ao 

curso d’água. Todos os indivíduos arbustivo-arbóreos com DAP maior que 5 cm tiveram o DAP 

medido e a altura estimada. A identificação botânica do estrato inferior e do estrato superior foi 

realizada em campo ou com ajuda de especialistas. A nomenclatura para as famílias botânicas 

seguiu a proposta do Angiosperm Phylogeny Group IV (APG IV, 2016). 

Em cada parcela, foram avaliados a espessura da serapilheira, a cobertura do solo e a 

cobertura de dossel (APÊNDICE A). A espessura da serapilheira foi medida com régua 

milimetrada sendo uma repetição por parcela. A cobertura do solo foi avaliada em subparcelas 

de 1 x 1 m, sendo uma subparcela instalada no centro de cada parcela de 5x5 m. Para essa 

avaliação foi utilizada escala de abundância de cobertura modificada de Braun – Blanquet: 0%, 

1–5%, 5–10%, 10–25%, 25–50%, 50–75%, 75–95% e 95–100% (MUELLER-DOMBOIS e 

ELLENBERG, 1974). Foi registrada a cobertura percentual de gramíneas, herbáceas não-

gramíneas, arbustivo-arbóreas, serapilheira, solo exposto e outros (pteridófitas, bromélias, 

lianas e bambus). A cobertura de dossel foi avaliada, em cada parcela, por meio de densiômetro 

esférico convexo nas quatro direções cardeais, a 1,30 metros de altura. 
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As espécies arbustivo-arbóreas do estrato inferior e do estrato superior foram 

classificadas em atributos funcionais: tipo de dispersão e comprimento da semente, estratégia 

ecológica, densidade da madeira e altura máxima. O tipo de dispersão foi categorizado como 

zoocórico e não zoocórico de acordo com Van der Pijl (1982). O comprimento da semente em 

centímetros foi obtido por meio de literatura e dividido em quatro categorias: pequeno (< 0,6 

cm); médio (0,6-1,5 cm); grande (1,6-3,0 cm); muito grande (> 3,0 cm) de acordo com Tabarelli 

e Peres (2002). 

As espécies foram classificadas em três estratégias ecológicas: pioneiras, clímax 

exigente em luz e clímax tolerante à sombra, conforme Swaine e Whitmore (1988) e adaptado 

por Oliveira Filho et al. (1994). As espécies pioneiras são aquelas que necessitam de luz para 

germinar e completar o ciclo de vida. As espécies Clímax frequentemente ocorrem no sub-

bosque florestal, na divisão conforme a exigência lumínica, as “exigentes em luz” são aquelas 

que precisam de luz para completar o ciclo de vida e “tolerantes à sombra” são as que germinam 

em condição de sub-bosque e podem completar o ciclo de vida nessas condições. Para a 

classificação das espécies utilizou-se a literatura existente (BUDKE et al., 2005; SCIPIONI et 

al., 2013; GUARINO et al., 2018) e observações de campo. 

Os dados de densidade da madeira em peso seco (g/cm3) foram obtidos no banco de 

dados The Global Wood Density (GWD) na subseção América do Sul Subtropical (CHAVE et 

al., 2009). Para morfoespécies identificadas apenas em nível de gênero, foi utilizada a densidade 

média da madeira do grupo taxonômico; e para espécies que não estão no banco de dados GWD, 

utilizou-se a densidade média da madeira para o gênero (seguindo FLORES e COOMES, 2011; 

HAWES et al., 2012; MAGNAGO et al., 2014 e ROTHER et al., 2019). Por fim, a altura 

máxima para a espécie foi a registrada no levantamento de campo. 

 

Análise dos dados 

 

A frequência relativa e a densidade relativa descreveram a composição de espécies do 

estrato inferior e o índice de valor de importância (IVI) caracterizou a composição de espécies 

do estrato superior (MORO e MARTINS, 2011). Foram calculados os índices de diversidade 

de Shannon e Simpson e equabilidade de Pielou (MUELLER-DOMBOIS; ELLENBERG, 

1974). 

Foram utilizadas curvas de rarefação e extrapolação elaboradas por meio da abordagem 

baseada na abundância de indivíduos, com 95% de intervalo de confiança para comparar a 
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riqueza de espécies. As curvas foram construídas por meio do pacote iNEXT no software R (R 

DEVELOPMENT CORE TEAM, 2021). 

O padrão florístico-estrutural foi avaliado por escalonamento multidimensional não 

métrico (NMDS) com o índice de Bray-Curtis. O ajuste da equação foi verificado com a soma 

residual padronizada de quadrados (STRESS) no pacote ‘vegan’ do programa R (R CORE 

TEAM, 2019). A Análise de Variância Permutacional (PERMANOVA) foi utilizada para 

verificar a existência de diferenças entre grupos. 

A função dbFD da biblioteca 'FD' do programa R (R CORE TEAM, 2021) foi utilizada 

para calcular quatro medidas complementares de diversidade funcional para o estrato inferior e 

para o estrato superior: (1) riqueza funcional (FRic), que representa o volume ocupado pelas 

espécies da comunidade no espaço de atributos funcionais; (2) uniformidade funcional (FEve), 

que descreve a regularidade na distribuição da abundância no espaço de atributos funcionais; 

(3) divergência funcional (FDiv), que é uma medida do grau em que a distribuição de 

abundância maximiza a dispersão dos atributos funcionais de uma comunidade (VILLÉGER et 

al., 2008); e (4) dispersão funcional (FDis), que indica a distribuição das abundâncias no espaço 

de atributos funcionais em relação a um centroide ponderado pela abundância, e o volume de 

espaço ocupado (LALIBERTÉ e LEGENDRE, 2010). Essas métricas de diversidade funcional 

foram calculadas para a comunidade do estrato inferior e do estrato superior de cada área e para 

parcelas para obtenção de valores médios. 

Para construir o espaço funcional responsável pelos valores de atributos funcionais de 

espécies, foi calculada uma matriz de distâncias pelo método de Gower, que permite misturar 

diferentes tipos de variáveis, dando-lhes o mesmo peso. Em seguida, foi realizada análise de 

coordenadas principais (PCoA) para construir um espaço funcional multidimensional 

(VILLÉGER et al., 2008), por meio da função cmdscale da biblioteca ‘vegan’ no software R. 

O número de eixos para construir o espaço funcional foi selecionado de acordo com o índice de 

desvio quadrático médio (mSD) calculado entre a distância funcional inicial entre espécies (ou 

seja, com base em valores de atributos) e a distância euclidiana final no espaço funcional 

(MAIRE et al., 2015). O espaço funcional com quatro dimensões teve o mais baixo mSD, tanto 

para regeneração (0,0012) quanto para o estrato superior (0,0013), e mostrou uma capacidade 

ideal para representar diferenças funcionais entre as espécies. 

Os dados de espessura da serapilheira, cobertura de dossel, cobertura do solo, riqueza, 

abundância, altura máxima, altura média, métricas de diversidade funcional, número de 

indivíduos e número de espécies por estratégia de regeneração e síndrome de dispersão do 

estrato inferior foram submetidos aos testes de Shapiro-Wilk, para verificar a normalidade 
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(p>0,05), e Levene, para a homogeneidade de variância (p>0,05). Quando os pressupostos não 

foram atendidos, os dados foram transformados (ln x + 1 para riqueza e abundância por parcela). 

Em seguida foram submetidos a análise de variância (ANOVA) e as médias das áreas foram 

comparadas pelo teste de Tukey (p<0,05). 

Todas as análises estatísticas foram processadas no R (versão 3.6.1). 

 

RESULTADOS 

 

O estrato inferior apresentou 1027 indivíduos, considerando todas as áreas, 52 espécies 

de 23 famílias botânicas. O estrato superior do plantio em linha e da restauração passiva 

apresentou 74 indivíduos e 20 espécies de 13 famílias botânicas (APÊNDICE C – Tabela S1). 

No plantio em núcleo de dois e sete anos não ocorreram indivíduos regenerantes na classe de 

estrato superior (APÊNDICE C – Tabela S1). 

No estrato inferior da área com plantio em linha foram observados 201 indivíduos, 

distribuídos em 30 espécies de 17 famílias. Myrtaceae foi a família mais representativa, com 

oito espécies, seguida por Primulaceae com três espécies. As espécies com maior densidade e 

frequência relativa foram Baccharis dracunculifolia DC. (DR=14,6%; FR=8,04,1%), Schinus 

terebinthifolia Raddi (DR=13,10%; FR=9,2%) e Eugenia hiemalis Cambess. (DR=13,1%; 

FR=9,2%). 

No estrato superior do plantio em linha foram registrados 23 indivíduos, distribuídos em 

12 espécies de nove famílias botânicas. Anacardiaceae e Myrtaceae apresentaram duas espécies 

cada. As espécies com maior valor de importância (IVI) foram Schinus terebinthifolia Raddi, 

(67,6) Cedrela fissilis Vell (62,8) e Schinus molle L. (33,1). 

Na área em restauração passiva foram verificados 485 indivíduos no estrato inferior, 

distribuídos em 37 espécies de 21 famílias. A família mais representativa foi Myrtaceae com 

sete espécies, seguida por Sapindaceae com quatro espécies. As espécies com maior densidade 

relativa foram Myrsine parvula (Mez) Otegui e Psychotria carthagenensis Jacq, somando 

38,54% do total de espécies amostradas. As espécies com maior frequência relativa foram 

Lithraea brasiliensis Marchand, Psychotria carthagenensis Jacq., Ocotea pulchella (Nees) Mez 

e Myrsine parvula (Mez) Otegui. Essas espécies correspondem a 26,3% da frequência relativa. 

No estrato superior da restauração passiva foram verificados 51 indivíduos, distribuídos 

em 16 espécies de 11 famílias botânicas. As famílias mais representativas foram Myrtaceae 

(quatro espécies) e Primulaceae (três espécies). Symplocos uniflora (Pohl) Benth. (61,9), 
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Myrsine parvula (Mez) Otegui (34,1) e Cupania vernalis Cambess. (31,34) foram as espécies 

com maior valor de importância (IVI). 

Na área com plantio em núcleo de dois anos, foram amostrados 222 indivíduos no 

estrato inferior, de nove espécies e sete famílias. As famílias Asteraceae, Euphorbiaceae e 

Sapindaceae apresentaram duas espécies cada. A espécie predominante foi Baccharis 

dracunculifolia DC. com maior densidade relativa (88,4%) e frequência relativa (40,0%). 

No estrato inferior do plantio em núcleos de sete anos foram registrados 119 indivíduos, 

distribuídos em 21 espécies de 11 famílias. A família com maior riqueza de espécies foi 

Myrtaceae, com cinco espécies, seguida de Anacardiaceae e Rubiaceae, com três espécies cada. 

Nessa área, as espécies com maior densidade relativa e frequência relativa foram Casearia 

sylvestris Sw. (DR=31,93% e FR=16,33%) e Baccharis dracunculifolia DC. (DR=15,12% e 

FR=12,24%). 

As curvas de rarefação-extrapolação baseadas na abundância de indivíduos 

demonstraram diferença na riqueza de espécies do estrato inferior. O plantio em núcleo de dois 

anos apresentou a menor riqueza (Figura 12a), enquanto o estrato superior do plantio em linha 

e da restauração passiva apresentaram riqueza de espécies semelhantes (Figura 12b). 

 

Figura 12 – Curvas de rarefação baseada na abundância de indivíduos para o estrato inferior (a) 

e estrato superior (b) para florestas ciliares em restauração por plantio em linha de 12 anos (PL), 

restauração passiva há 14 anos (RP), plantio em núcleo de sete anos (N7) e plantio em núcleo 

de dois anos (N2), no sul do Brasil. 

 

 

 

 

Fonte: Autora. 

 

a 
b 
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O diagrama obtido pelo escalonamento multidimensional não-métrico e a análise de 

variância permutacional (F= 10,134 p<0,0001) indicam uma diferença na composição florística 

do estrato inferior das áreas avaliadas (Figura 13). No eixo 1 do NMDS observa-se, 

principalmente, a separação do plantio em núcleo com dois anos. A restauração passiva há 14 

anos apresentou composição florística mais homogênea, demostrada pela menor dispersão entre 

parcelas. O plantio em linha de 12 anos e o plantio em núcleo com sete anos apresentaram maior 

heterogeneidade espacial, o que pode ser observado pela dispersão nos eixos 1 e 2, 

respectivamente (Figura 13). 

 

Figura 13 – Escalonamento multidimensional não métrico (NMDS) com o índice de Bray-

Curtis (stress = 0,18) para a composição florística do estrato inferior de florestas ciliares em 

restauração por plantio em linha com 12 anos ( ), restauração passiva há 14 anos ( ), plantio 

em núcleo de sete anos ( ) e plantio em núcleo de dois anos ( ), no sul do Brasil. 

 

 

Fonte: Autora. 

 

Os indicadores de composição, estrutura e de grupos funcionais do estrato inferior 

demonstraram diferenças significativas entre as áreas pela ANOVA (p<0,05) (Tabela 4). O 

estrato inferior da restauração passiva apresentou valores superiores para riqueza, abundância, 

altura máxima, indivíduos e espécies clímax tolerante à sombra. O plantio em núcleo de dois 

anos apresentou os menores valores para riqueza, abundância, diversidade e equabilidade e 

valor superior para número de indivíduos e espécies anemocóricas e pioneiras no estrato 

inferior. O plantio em linha de 12 anos, a restauração passiva há 14 anos e plantio em núcleo 
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de sete anos apresentaram percentuais estatisticamente superiores para indivíduos e espécies 

zoocóricas (Tabela 4). 

 

Tabela 4 – Indicadores de composição, estrutura e grupos funcionais por parcela do estrato 

inferior de área em restauração por plantio em linha de 12 anos, restauração passiva há 14 anos, 

plantio em núcleo de sete anos e plantio em núcleo de dois anos, no sul do Brasil. 

 

Indicadores ecológicos 

Plantio em 

linha 

12 anos 

Restauração 

passiva 

14 anos 

Plantio em 

núcleo 

7 anos 

Plantio em 

núcleo 

2 anos 

Composição     

Riqueza por parcela 8,7b* 13,6a 4,9c 2,5d 

Abundância por parcela 20,6b 48,5a 11,9c 24,1b 

Diversidade de Shannon 1,84a 2,17a 1,34b 0,37c 

Diversidade de Simpson 0,78a 0,83a 0,68a 0,19b 

Equabilidade de Pielou 0,86a 0,84a 0,86a 0,32b 

Estrutura     

Altura média (m) 1,37ab 1,20b 1,67a 1,67a 

Altura máxima (m) 3,04ab 3,73a 3,43a 2,51b 

Grupos funcionais     

Indivíduos pioneiros (%) 60,81b 48,85b 38,71b 97,54a 

Indivíduos clímax 

dependentes de luz (%) 
32,78a 37,30a 54,68a 2,46b 

Indivíduos clímax tolerante à 

sombra (%) 
5,32b 13,56a 6,6ab - 

Espécies pioneiras (%) 54,74b 34,85c 34,45c 88,33a 

Espécies clímax dependentes 

de luz (%) 
32,27b 50,85a 59,05a 11,66c 

Espécies clímax tolerante à 

sombra (%) 
8,24b 13,38a 6,50b - 

Indivíduos Anemocóricos (%) 19,66b 5,66b 17,31b 94,81a 

Espécies Anemocóricas (%) 11,57b 7,15b 14,92b 73,33a 

Indivíduos Zoocóricos (%) 78,24a 89,50a 82,69a 3,94b 

Espécies Zoocóricas (%) 84,68a 89,09a 85,07a 23,33b 
*Valores seguidos pela mesma letra na linha não diferem pelo teste de Tukey (p<0,05). Riqueza por parcela: 

F=46,02; p<0,0001; Abundância por parcela: F= 17,82; p<0,0001; Diversidade de Shannon: F= 57,13; p<0,0001; 

Diversidade de Simpson: F= 57,14; p<0,0001; Equabilidade de Pielou: F=29,69; p<0,0001; Altura média: 

F=3,859; p=0,0172; Altura máxima: F =3,029; p=0,0314; Indivíduos pioneiros: F=19,73; p<0,0001; Indivíduos 

clímax dependente de luz: F=17,21; p<0,0001; Indivíduos clímax tolerante à sombra: F=6,75; p=0,0001; Espécies 

pioneiras: F=25,09; p<0,0001; Espécies clímax dependente de luz: F=17,52; p<0,0001; Espécies clímax tolerante 

à sombra: F=5,35; p=0,00373; Espécies Anemocóricas: F=43,51; p<0,0001; Indivíduos Zoocóricos: F=57,72; 

p<0,0001; Espécies Zoocóricas: F=48,59; p<0,0001. 

 

Fonte: Autora. 
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Os indicadores de diversidade taxonômica e a área basal avaliados para o estrato 

superior para o plantio em linha e restauração passiva não apresentaram diferença estatística 

significativa pela ANOVA (Tabela 5). 

 

Tabela 5 – Indicadores ecológicos por parcela do estrato superior de plantio em linha com idade 

de 12 anos (PL) e restauração passiva há 14 anos (RP), no sul do Brasil. 

 

Indicadores ecológicos PL RP F p 

Riqueza por parcela 3,2 5,4 1,936 0,202 

Abundância por parcela 4,6 10,2 5,315 0,05 

Diversidade de Shannon 1,07 1,44 1,729 0,225 

Diversidade de Simpson 0,63 0,71 0,903 0,37 

Equabilidade de Pielou 0,96 0,94 0,862 0,38 

Área basal (cm3) 0,0264 0,0469 2,534 0,15 

 

Fonte: Autora. 

 

A espessura da serrapilheira diferiu significativamente entre as áreas pela ANOVA 

(F=9,60, p<0,0001). A restauração passiva há 14 anos, o plantio em linha de 12 anos e o plantio 

em núcleo com sete anos não diferiram estatisticamente pelo teste de Tukey, e o plantio em 

núcleo com dois anos apresentou o menor valor (Figura 14). A cobertura do dossel seguiu 

padrão semelhante, com o plantio em núcleo de dois anos apresentando menor cobertura pelo 

teste de Tukey (F=14,17, p<0,0001) (Figura 15). 

 

Figura 14 – Espessura da serrapilheira de florestas ciliares em restauração por plantio em linha 

com idade de 12 anos (PL), restauração passiva há 14 anos (RP), plantio em núcleo de sete anos 

(N7) e plantio em núcleo de dois anos (N2), no sul do Brasil. Valores seguidos pela mesma 

letra não diferem pelo teste de Tukey (p<0,05). 

 

 

Fonte: Autora. 
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Figura 15 – Cobertura do dossel (%) de florestas ciliares em restauração por plantio em linha 

com idade de 12 anos (PL), restauração passiva há 14 anos (RP), plantio em núcleo de sete anos 

(N7) e plantio em núcleo de dois anos (N2), no sul do Brasil. Valores seguidos pela mesma 

letra não diferem pelo teste de Tukey (p<0,05). 

 

 

Fonte: Autora. 

 

Na avaliação da cobertura do solo, a cobertura de gramíneas, outras formas de vida 

(pteridófitas, bromélias, lianas e bambus) e solo exposto não diferiram pela ANOVA (F=1,38, 

p=0,264; F=1,79, p=0,165; F=1,75, p=0,174, respectivamente). A ANOVA demonstrou 

diferença significativa na cobertura do solo por serrapilheira, herbáceas e arbóreas (F=4,43, 

p=0,009; F=2,68, p=0,0362; F=3,81, p=0,018, respectivamente) (Figura 16). 

 

Figura 16 – Cobertura do solo de florestas ciliares em restauração por plantio em linha com 

idade de 12 anos (PL), restauração passiva há 14 anos (RP), plantio em núcleo de sete anos 

(N7) e plantio em núcleo de dois anos (N2), no sul do Brasil. Valores seguidos pela mesma 

letra por forma de vida não diferem pelo teste de Tukey (p<0,05). 

 

 

Fonte: Autora. 
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As métricas de diversidade funcional por parcela do estrato inferior apresentaram 

diferença estatística entre as áreas pela ANOVA (Tabela 6). A riqueza funcional do estrato 

inferior foi semelhante entre restauração passiva e plantio em linha, o plantio em núcleo 

apresentou os menores valores e as idades de plantio de dois e sete anos não diferiram 

estatisticamente pelo teste de Tukey. A uniformidade funcional, divergência funcional e 

dispersão funcional foram semelhantes no plantio em linha, restauração passiva e plantio em 

núcleo de sete anos, enquanto o plantio em núcleo de dois anos apresentou os menores índices. 

 

Tabela 6 – Índices de diversidade funcional para o estrato inferior de florestas ciliares em 

restauração por plantio em linha com idade de 12 anos (PL), restauração passiva há 14 anos 

(RP), plantio em núcleo de sete anos (N7) e plantio em núcleo de dois anos (N2), no sul do 

Brasil. 
 

Diversidade funcional PL RP N7 N2 F p 

FRictotal 0,71 0,48 0,50 0,05   

FRicpor parcela 0,33a* 0,43a 0,18b 0,03b 9,965 <0,0001 

FEvetotal 0,60 0,51 0,57 0,82   

FEvepor parcela 0,71a 0,66a 0,68a 0,08b 70,63 <0,0001 

FDivtotal 0,75 0,64 0,82 0,99   

FDivpor parcela 0,72a 0,59a 0,79a 0,28b 7,578 0,0005 

FDistotal 0,16 0,11 0,14 0,02   

FDispor parcela 0,14a 0,11a 0,13a 0,03b 26,2 <0,0001 
*Médias seguidas pela mesma letra na linha não diferem entre si pelo teste de Tukey (p<0,05). 

Em que: FRic=Riqueza funcional; FEve= Uniformidade funcional; FDiv- Divergência funcional; FDis= Dispersão 

funcional. 

Fonte: Autora 

 

As métricas de diversidade funcional por parcela do estrato superior do plantio em linha 

e da restauração passiva não diferiram estatisticamente pela ANOVA (Tabela 7). 

 

Tabela 7 – Índices de diversidade funcional para o estrato superior de florestas ciliares em 

restauração por plantio em linha com idade de 12 anos (PL) e restauração passiva há 14 anos 

(RP), no sul do Brasil. 
 

Diversidade funcional PL RP F p 

FRictotal 0,24 0,68   

FRicpor parcela 0,17 0,44 3,583 0,107 

FEvetotal 0,79 0,83   

FEvepor parcela 0,78 0,83 2,108 0,197 

FDivtotal 0,80 0,86   

FDivpor parcela 0,74 0,80 1,154 0,324 

FDistotal 0,18 0,20   

FDispor parcela 0,20 0,19 0,008 0,933 
Em que: FRic=Riqueza funcional; FEve= Uniformidade funcional; FDiv- Divergência funcional; FDis= Dispersão 

funcional. Fonte: Autora 
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Os quatro primeiros eixos da PCoA explicaram 84,91% da variabilidade de atributos 

funcionais do estrato superior (Figura 17). O estrato inferior do plantio em núcleo de dois anos 

apresentou menor espaço funcional. Para o estrato superior, os primeiros quatro eixos da PCoA 

explicam 90,87% da variabilidade (Figura 18). Os eixos da PCoA demonstraram uma redução 

no espaço funcional para o plantio em linha de 12 anos. 

 

Figura 17 – Espaço funcional gerado pela Análise de Coordenadas Principais (PCoA) para o 

estrato inferior de florestas ciliares em restauração por plantio em linha com idade de 12 anos 

(vermelho), restauração passiva há 14 anos (verde), plantio em núcleo de sete anos (violeta), 

plantio em núcleo de dois anos (azul), no sul do Brasil. 

 

Fonte: Autora. 

 

Figura 18 – Espaço funcional gerado pela Análise de Coordenadas Principais (PCoA) para o 

estrato superior de florestas ciliares em restauração por plantio em linha de 12 anos (vermelho) 

e restauração passiva de 14 anos (verde), no sul do Brasil. 

 

 

Fonte: Autora. 
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DISCUSSÃO 

 

Esse estudo reforça a importância da restauração passiva e do plantio em núcleo como 

estratégias promissoras para restauração ecológica. Os resultados demonstraram diversidade 

taxonômica e funcional seguindo a mesma tendência no plantio em linha de 12 anos e na 

restauração passiva de 14 anos. Além disso, o plantio em núcleo de sete anos, apesar do menor 

tempo de restauração, apresentou indicadores (espessura da serrapilheira, cobertura de dossel, 

diversidade e equabilidade, percentual de indivíduos e espécies zoocóricas, FEve, FDiv e FDis) 

semelhantes ao plantio em linha de 12 anos e à restauração passiva há 14 anos. Embora não ser 

possível estabelecer uma comparação direta entre as técnicas por se tratar de idades diferentes, 

é notável que a restauração passiva de 14 anos e o plantio em núcleo de sete anos apresentem 

parâmetros semelhantes ao plantio em linha de 12 anos. Isso devido aos maiores investimentos 

realizados na implantação do plantio em linha. 

A restauração passiva apresenta custos menores e utiliza a genética local, vantagens 

importantes principalmente considerando projetos de restauração ecológica em larga escala, 

desde que seja utilizada em paisagens com um alto nível de conectividade de habitat 

(CROUZEILLES et al., 2017). Essa estratégia é praticada sem ou com baixa intervenção 

humana, uma vez que os distúrbios ou agentes da degradação são removidos (REY BENAYAS 

et al., 2009; ZAHAWI et al., 2013). Áreas em restauração passiva demonstraram um aumento 

na densidade de plantas e diversidade de espécies e na capacidade de fornecer serviços 

ecossistêmicos (CHAZDON, 2008; CHAZDON et al., 2017; CROUZEILLES et al., 2017). 

Os resultados do presente estudo reforçam a utilização da restauração passiva como 

principal técnica de restauração para a região, referenciada como médio a alto potencial de 

regeneração (ROVEDDER et al., 2018). Essa é a região de maior abrangência florestal do 

bioma pampa, o que reflete na presença de regenerantes típicos da Floresta Estacional 

Semidecidual. O bom estado de conservação da região garante que a regeneração natural possa 

ser usada na estratégia de restauração passiva, o que não elimina o potencial de plantios em 

núcleos como um catalizador dos resultados esperados. Por outro lado, plantios em linha em 

área total podem ser descartados nessa região, pelo alto custo de implantação e pelo baixo 

benefício que trariam. 

Algumas áreas, particularmente onde há fontes de sementes próximas e o solo foi usado 

com menos intensidade e por um período de tempo mais curto, a vegetação nativa muitas vezes 

se estabelece rapidamente por conta própria, tornando desnecessária a utilização de técnica de 

restauração (CHAZDON et al., 2020). O uso do solo anterior nas áreas de plantio em linha e 
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restauração passiva era a silvicultura comercial de Eucalyptus sp., o que foi removido 

previamente à restauração. Sistemas de produção silvicultural apresentam rotações mais longas, 

menor frequência de preparo do solo, sendo esse geralmente em linha e não em área total, o que 

contribui para uma certa estabilidade da área, formação de serapilheira e do banco de sementes. 

Essas características, aliadas à resiliência de paisagem, podem ter favorecido o 

desenvolvimento da regeneração natural. 

Outro importante resultado observado no NMDS foi a distinta composição florística 

para o plantio em núcleo de dois anos, devido ao estágio bastante inicial de sucessão ecológica. 

O plantio em núcleo de sete anos, além dos indicadores (espessura da serrapilheira, cobertura 

de dossel, diversidade e equabilidade, número de indivíduos e espécies zoocíricas, FEve, FDiv 

e FDis) semelhantes ao plantio em linha de 14 anos e da restauração passiva de 12 anos 

anteriormente destacados, aproximou-se também na composição florística. Apesar da linha 

cronológica não ser determinante para a restauração efetiva, pressupõem-se aqui que, quanto 

maior o tempo de implantação da estratégia, mais avançado estará o estágio sucessional da área 

e, consequentemente, sua composição e estrutura. O plantio em núcleo tem o objetivo de 

acelerar a restauração ecológica por meio da alteração do micro-clima e consequente processo 

de facilitação da sucessão ecológica (HOLL et al., 2020), isso pode ter sido o catalizador da 

regeneração natural no plantio em núcleo de sete anos. Comparativamente, o plantio em núcleo 

apresenta maior capacidade para heterogeneidade ambiental do que o plantio em linha e tem o 

objetivo de acelerar o processo sucessional de regeneração natural, portanto, um processo mais 

rápido do que na restauração passiva (CORBIN e HOLL, 2012). 

Um dos processos ecológicos potencializados pela nucleação é o retorno da fauna 

dispersora, principalmente a avifauna (REID et al., 2015). Isso pode ser visualizado pelo 

elevado percentual de indivíduos e espécies zoocóricas no estrato inferior do plantio em núcleo 

de sete anos. As mudas servem como poleiro e como fonte de alimento, o que aumenta a 

avifauna e a dispersão de sementes na área (REIS et al., 2010; 2014). O plantio em núcleos tem 

a finalidade, além de aumentar a dispersão de sementes por animais, amenizar a amplitude 

térmica junto ao solo, aumentando assim o recrutamento de plântulas e permitindo que os 

núcleos cresçam e se aglutinem com o tempo (HOLL, 2017; HOLL et al., 2020). Nessa 

abordagem, menos árvores são plantadas, reduzindo os custos, e há o potencial de criar 

condições de habitat mais heterogêneas (HOLL et al., 2013). Os micro-habitat formados por 

meio dos núcleos introduzidos resgatam a funcionalidade do ecossistema ao favorecer o 

desenvolvimento da regeneração natural, pela chegada de espécies vegetais de todas as formas 
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de vida e a interação entre organismos (HOLL et al., 2011; CORBIN e HOLL, 2012; REIS et 

al., 2014). 

Nesse estudo avaliamos indicadores de estrutura, diversidade taxonômica e funcional 

para descrever o sucesso da restauração ecológica. Os indicadores da estrutura da vegetação, 

diversidade taxonômica e processos ecológicos têm sido utilizados para avaliar o sucesso da 

restauração florestal, uma vez que essas características refletem a capacidade dos ecossistemas 

restaurados para regeneração e automanutenção (RUIZ-JAÉN e AIDE, 2005). Variáveis 

estruturais, incluindo cobertura do dossel, área basal, altura e densidade de árvores, estão 

positivamente relacionadas à recuperação de serviços ecossistêmicos como captura de carbono, 

controle da erosão e provisão de habitat para a fauna (RUIZ-JAÉN e AIDE, 2005; 

SUGANUMA e DURIGAN, 2015).  

A diversidade e a composição de espécies são indicadores do estágio sucessional, dos 

mecanismos de dispersão e da resiliência do ecossistema (WORTLEY et al., 2013). Além disso, 

a densidade de plântulas e juvenis na regeneração natural pode refletir indiretamente processos 

ecológicos como produção de sementes, dispersão e germinação e estabelecimento de 

propágulos (BRANCALION, GANDOLFI e RODRIGUES, 2015). Contudo, as características 

das plantas afetam o funcionamento do ecossistema (DIAZ e CABIDO, 2001), por isso a 

importância da inclusão de atributos funcionais e diversidade funcional no planejamento e 

monitoramento da restauração ecológica (LAUGHLIN, 2014; CARLUCCI et al., 2020). 

A riqueza funcional (FRic) representa a variação na dimensionalidade do espaço 

funcional causada pela estrutura da comunidade (MOUCHET et al. 2010). A riqueza funcional 

pode ser afetada pela adição ou remoção de espécies com categorias de atributos únicos. 

Valores de riqueza funcional mais baixos refletem a montagem da comunidade via filtragem de 

habitat e tendendo a mudar com a riqueza de espécies, isso também significa à capacidade mais 

baixa de um ecossistema de amortecer o estresse ambiental (MASON et al., 2005). Por outro 

lado, o aumento da FRic em locais em restauração indica a recuperação de espécies que 

preenchem nichos funcionais vagos. Outros estudos que avaliaram a diversidade funcional de 

animais e plantas em locais em restauração verificaram um aumento da FRic no tempo de 

sucessão (DERHE et al., 2016; DENG et al., 2018; LI et al., 2017; ROJAS-BOTERO et al., 

2020). Nesse estudo verificamos FRic superior na restauração passiva há 14 anos e no plantio 

em linha de 12 anos, corroborando o verificado pelos estudos mencionados. 

Para a uniformidade (FEve), divergência (FDiv) e dispersão (FDis) funcional os valores 

por parcela do estrato inferior do plantio em núcleo de sete anos, da restauração passiva há 14 

anos e do plantio em linha de 12 anos foram estatisticamente semelhantes e o plantio em núcleo 
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de dois anos apresentou os menores valores. Contudo, ao avaliar os índices para o total da 

comunidade, o plantio em núcleo de dois anos apresentou valores elevados de FEve e FDiv. A 

uniformidade funcional (FEve) mede a regularidade da distribuição da abundância no espaço 

funcional e o seu valor será maximizado por uma distribuição uniforme das espécies e da 

abundância no espaço funcional (MOUCHET et al., 2010). Valores baixos de FEve em áreas 

em restauração indicam uma concentração de abundâncias de espécies ao longo de uma 

pequena parte do gradiente de característica funcional, ou seja, as espécies dominantes são 

semelhantes em valores de característica, possivelmente indicando um alto grau de filtragem 

de habitat (MOUCHET et al., 2010; DERHE et al., 2016). Baixos níveis de FEve podem ser 

indicativos de locais com pouca perturbação, onde a competição pode ser importante na 

estruturação da comunidade. Enquanto em habitats onde a competição é baixa, como áreas 

altamente perturbadas, FEve pode ser alta, mesmo com FRic baixo (PAKEMAN, 2011), como 

observado para o total da comunidade do estrato inferior do plantio em núcleo de dois anos. 

FDiv mede o grau em que a abundância de uma comunidade é distribuída para as 

extremidades do espaço funcional (VILLÉGER, MASON e MOUILLOT, 2008; MOUCHET 

et al., 2010). Altos níveis de FDiv serão associados a um alto grau de diferenciação de nicho 

entre as espécies dentro das comunidades, isso quer dizer que as espécies mais abundantes são 

muito diferentes e competem fracamente (MOUCHET et al., 2010). Enquanto FDis indica a 

distribuição de abundâncias no espaço de característica funcional em relação a um centroide 

ponderado pela abundância e o volume de espaço ocupado e mede tanto a riqueza funcional 

como a divergência funcional (MOUCHET et al., 2010; LALIBERTÉ e LEGENDRE, 2010). 

Tanto o estrato inferior como o estrato superior das áreas avaliadas apresentaram baixos valores 

de FDis. 

A diversidade funcional representa melhor os mecanismos de montagem ecológica (por 

exemplo, complementaridade de nicho, interações de espécies, filtragem de habitat) subjacentes 

à dinâmica espacial e temporal da ocorrência de espécies (CADOTTE, CARSCADDEN e 

MIROTCHNICK, 2011; TILMAN et al., 1997; VIOLLE et al., 2007). Contudo, as métricas de 

diversidade funcional constituem em uma complexa metodologia e interpretação, o que pode 

inviabilizar sua utilização por profissionais no monitoramento da restauração em larga escala. 

Apesar disso, a diversidade funcional deve ser incentivada para que novos estudos sejam 

realizados para entendermos os mecanismos de restauração em diferentes fisionomias, tais 

como campos, savanas, florestas tropicais e subtropicais. Esses estudos devem incluir atributos 

funcionais e, sempre que possível, serviços ecossistêmicos (CARLUCCI et al., 2020). 
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CONCLUSÃO 

 

Os indicadores de diversidade taxonômica e funcional são eficientes para demonstrar as 

diferenças entre as áreas e diferenças no tempo da trajetória sucessional. A diversidade 

taxonômica e funcional aumenta conforme o avanço sucessional na idade de restauração. O 

plantio em núcleo é eficiente para acelerar a restauração ecológica, pois após sete anos 

apresenta parâmetros semelhantes ao plantio em linha e restauração passiva com idade de 

restauração de 12 e 14 anos, respectivamente. Portanto, o plantio em núcleo e a restauração 

passiva devem ser priorizados em relação ao plantio em linha em paisagens com potencial para 

regeneração natural. 
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5 CONSIDERAÇÕES FINAIS 

 

A restauração ecológica tem o objetivo de assistir à recomposição de um ecossistema 

que seja funcional e que sirva de habitat para diversos organismos (ARONSON et al., 2006; 

McDONALD et al., 2016). Diversos acordos têm sido firmados com intuito de aumentar a 

escala da restauração em todo o mundo e restabelecer e garantir o patrimônio natural e os 

diferentes serviços prestados pelos ecossistemas, como o sequestro de carbono e a mitigação 

das mudanças climáticas. Esses acordos colocaram a restauração ecológica como uma das 

principais soluções para mitigar o impacto da degradação de ecossistema em todo o mundo 

(TEMPERTON et al., 2019). A Organização das Nações Unidas (ONU) declarou 2021–2030 a 

'Década das Nações Unidas para a Restauração de Ecossistemas', a fim de dar escala e estimular 

a restauração de ecossistemas. Mas a restauração em larga escala é efetiva para o retorno dos 

serviços ambientais? 

Há poucas evidências de que os projetos estejam alcançando objetivos tangíveis e as 

trajetórias ecológicas levando à provisão de serviços ecossistêmicos (MAZÓN et al., 2019). 

Isso devido à complexidade dos fatores envolvidos no sucesso dos projetos, além do debate 

sobre como definir ou categorizar o sucesso ou fracasso da restauração (PRACH et al., 2019). 

A avaliação e monitoramento da restauração deve identificar se os objetivos e metas foram 

alcançados e se o estado atual está levando a uma condição de sustentabilidade ou se são 

necessárias ações corretivas (PRACH et al., 2019). 

Por meio do monitoramento é possível verificar se a trajetória sucessional está 

ocorrendo de forma contínua e os objetivos da restauração estão sendo atendidos ou se são 

necessárias novas intervenções no manejo adaptativo (PRACH et al., 2019). A aplicabilidade 

dos resultados do monitoramento depende da seleção de indicadores adequados, da correta 

interpretação desses indicadores e da credibilidade na sua amostragem (VIANI et al., 2018). O 

monitoramento de ecossistemas em restauração é a ferramenta para que a ciência dê suporte ao 

manejo adaptativo, pois auxilia na tomada de decisões para a retomada da trajetória sucessional 

desejável (CAMPOS e MARTINS, 2016; SCHREIBER et al., 2004).  

O foco no monitoramento da restauração florestal tem sido a diversidade de espécies e 

a estrutura da vegetação. Indicadores ecológicos bastante utilizados são a área basal 

(MIRANDA NETO et al. 2012), densidade de indivíduos (CÉSAR et al., 2018; SHOO et al., 

2016;), riqueza de espécies arbóreas e regenerantes (CAMPOS; MARTINS, 2016; 

SANSEVERO et al., 2011; PIAIA et al., 2020). No entanto, recentemente, muitos estudos 

passaram a considerar atributos funcionais e uma gama mais ampla de processos ecológicos e 
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ecossistêmicos (RUIZ-JAEN e AIDE, 2005; WORTLEY et al., 2013; KOLLMANN et al., 

2016). 

As características das plantas afetam o funcionamento do ecossistema, por isso a 

importância da utilização de atributos funcionais ao invés de número de espécies ou índices de 

diversidade taxonômicos (DIAZ e CABIDO, 2001). As abordagens baseadas em atributos 

funcionais podem contribuir para o entendimento do funcionamento dos ecossistemas em 

processo de restauração ecológica e como isso está relacionado com a diversidade e composição 

das comunidades (TILMAN, ISBELL e COWLES, 2014). 

Podem ser citadas vantagens da diversidade funcional em relação as abordagens 

baseadas em taxonomia: (a) capacidade aprimorada de vincular a biodiversidade e a 

multifuncionalidade do ecossistema, (b) permitindo uma compreensão mais mecanicista das 

respostas da comunidade às mudanças ambientais, e (c) facilitando a comparação de padrões 

de diversidade em regiões biogeográficas compostas por diferentes táxons, mas principalmente 

equivalentes em suas características funcionais (CADOTTE, CARSCADDEN e 

MIROTCHNICK, 2011; HOOPER et al., 2005; STEVENS et al., 2003; TILMAN et al., 1997). 

Essas vantagens são possíveis porque a diversidade funcional representa melhor os mecanismos 

de montagem ecológica (por exemplo, complementaridade de nicho, interações de espécies, 

filtragem de habitat) subjacentes à dinâmica espacial e temporal da ocorrência de espécies 

(CADOTTE et al., 2011; TILMAN et al., 1997; VIOLLE et al., 2007). Contudo, as métricas de 

diversidade funcional constituem em uma complexa metodologia e interpretação, o que pode 

inviabilizar sua utilização por profissionais no monitoramento da restauração em larga escala. 

Apesar disso, a diversidade funcional deve ser incentivada para que novos estudos sejam 

realizados para entendermos os mecanismos de restauração em diferentes fisionomias, tais 

como campos, savanas, florestas tropicais e subtropicais. Esses estudos devem incluir atributos 

funcionais e, sempre que possível, serviços ecossistêmicos (CARLUCCI et al., 2020). No 

monitoramento da restauração em larga escala, sugere-se a utilização de grupos funcionais e 

atributos funcionais como dispersão zoocórica, estratégia de regeneração, densidade da 

madeira, tamanho da semente, entre outros. Muitos estudos demonstram que esses atributos 

funcionais (DENT; DEWALT e DENSLOW, 2013; LOHBECK et al., 2013; PLOURDE; 

BOUKILI e CHAZDON, 2014; LIEBSCH; MARQUES e GOLDENBERG, 2008) mostram 

trajetórias previsíveis durante a restauração de florestas. 

Nesta tese avaliou-se a restauração passiva, o plantio em núcleos e o plantio em linha 

como técnicas de restauração florestal. Os indicadores ecológicos de estrutura, composição 

florística, grupos funcionais e também as métricas de diversidade funcional foram eficientes 
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para demonstrar as diferenças entre as áreas e diferenças no tempo da trajetória sucessional. 

Foram observados resultados promissores para utilização da restauração passiva e plantio em 

núcleo. 

O plantio de árvores em núcleos tem a finalidade de aumentar a dispersão de sementes 

dispersas por animais e sombrear o solo, aumentando assim o recrutamento de plântulas pela 

alteração do micro-habitat e processo de facilitação (HOLL, 2017; HOLL et al., 2020). Nesse 

sentido, um resultado importante foi o aumento da cobertura de dossel promovido pelo plantio 

em núcleo e a predominância de espécies regenerantes de dispersão zoocórica em área com 

plantio em núcleo de sete anos. Nessa abordagem, menos árvores são plantadas, reduzindo os 

custos, e há o potencial de criar condições de habitat mais heterogêneas (HOLL et al., 2013). 

Os micro-habitat formados por meio dos núcleos introduzidos resgatam a funcionalidade do 

ecossistema ao favorecer o desenvolvimento da regeneração natural (HOLL et al., 2011; 

CORBIN e HOLL, 2012; REIS et al., 2014). 

A restauração passiva utiliza o potencial de regeneração natural local e apresenta 

melhores resultados em paisagens com um alto nível de conectividade do habitat 

(CROUZEILLES et al., 2017). Essa estratégia é praticada sem ou com baixa intervenção 

humana, uma vez que os distúrbios ou agentes da degradação são removidos (REY BENAYAS 

et al., 2009; ZAHAWI et al., 2014). Locais em restauração passiva demonstraram um aumento 

na densidade de plantas e diversidade de espécies e na capacidade de fornecer serviços 

ecossistêmicos (CHAZDON, 2008; CHAZDON, 2017; CROUZEILLES et al., 2017). Algumas 

áreas, particularmente onde há fontes de sementes próximas e o solo foi utilizado com menos 

intensidade e por um período de tempo mais curto, a vegetação nativa muitas vezes se 

estabelece rapidamente por conta própria, tornando desnecessária a utilização de técnica de 

restauração (CHAZDON et al., 2020). 

A paisagem do Pampa é composta por diferentes fitofisionomias, mosaicos de campos 

e florestas, com distintas composições florísticas que são influenciadas por características 

geomorfológicas e climáticas, além das relacionadas ao manejo e ocupação do solo (PILLAR 

e QUADROS, 1997; BAUERMANN et al., 2008). O estágio sucessional intermediário é 

prolongado e tipicamente formado por vegetação arbustiva e dominado por arbustos da família 

Asteraceae, principalmente Baccharis dracunculifolia DC. (ROVEDDER, 2013). O plantio em 

núcleo pode ser uma alternativa à lenta sucessão ecológica em vassourais de B. dracunculifolia. 

Devido a fragilidade ambiental das fisionomias do Pampa, deve-se evitar a supressão das 

florestas e campos e sua conversão para outros usos, pela sua lenta sucessão e pelos efeitos na 

diversidade florística. 
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APÊNDICE A – MEMORIAL FOTOGRÁFICO 

 

 

Medição da espessura da 

serrapilheira. 

 

Parcela de avaliação da cobertura do 

solo pelo método de escala de 

abundância de cobertura modificada 

de Braun – Blanquet. (MUELLER-

DOMBOIS e ELLENBERG, 1974) 

 

Densiômetro esférico convexo para 

obtenção da cobertura de dossel. 
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Plantio em núcleo em 

Caçapava do Sul. 

 

Aspecto do núcleo em 

Caçapava do Sul. 

 

Plantio em núcleo em Pantano 

Grande. 

 

Aspecto da cobertura de dossel 

em plantio em núcleo de sete 

anos em Pantano Grande. 
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Plantio em núcleo de dois anos 

em Minas do Leão. 

 

Plantio em núcleo de dois anos 

em Minas do Leão. 

 

Plantio em núcleo de sete anos 

em Minas do Leão. 

 

Aspecto do dossel em plantio 

em núcleo de sete anos em 

Minas do Leão. 
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Aspecto do núcleo em Minas 

do Leão. 

 

Área com plantio em linha de 

12 anos em Minas do Leão. 

 

Restauração passiva há 14 

anos em Minas do Leão. 

 

 

 

 

 



 

 

APÊNDICE B – DOCUMENTO SUPLEMENTAR DO CAPÍTULO 3 

 

Tabela S1 – Composição florística da regeneração natural de plantio em núcleo com sete anos em Caçapava do Sul (CS), Minas do Leão (ML) e 

Pantano Grande (PG), no Sul do Brasil. 

 

Família/Espécie FV EE SD 
Densidade  

da madeira (g/cm³)  

Tamanho 

da semente 
CS ML PG Total 

Anacardiaceae          

Lithrea brasiliensis Marchand Árv CL Zoo 0,980 - 7 1 10 18 

Lithrea molleoides (Vell.) Engl. Árv P Zoo 0,413 pq 3 1  4 

Schinus terebinthifolia Raddi Árv P Zoo 0,563 pq 87 27 48 162 

Arecaceae          

Syagrus romanzoffiana (Cham.) Glassman Palm CL Zoo 0,350 gd 1  13 14 

Asteraceae           

Baccharis dracunculifolia DC. Arb P Ane 0,561 pq 76 74 45 195 

Baccharis uncinella DC. Arb P Ane 0,561 pq 1   1 

Dasyphyllum spinescens (Less.) Cabrera Árv CL Ane  pq 1   1 

Moquiniastrum polymorphum (Less.) G Sancho Árv P Ane 0,760 pq  1  1 

Boraginaceae          

Cordia americana (L.) Gottshling & J.E.Mill. Árv CL Ane 0,688 pq  1 4 5 

Ebenaceae          

Diospyros inconstans Jacq. Árv P Zoo 0,830 gd 2   2 

Erythroxylaceae          

Erythroxylum deciduum A.St.-Hil. Árv P Zoo 0,810 md 1  24 25 

Escalloniaceae          

Escallonia bifida Link & Otto Arb P Ane 0,542 pq  1  1 

Euphorbiaceae           

Gymnanthes klotzschiana Müll.Arg. Árv CL Aut 0,637 pq 2  1 3 



 

 

Família/Espécie FV EE SD 
Densidade  

da madeira (g/cm³)  

Tamanho 

da semente 
CS ML PG Total 

Sapium glandulosum (L.) Morong Arv P Zoo 0,333 pq  2  2 

Fabaceae          

Inga marginata Willd. Árv P Zoo 0,552 md 3  11 14 

Myrocarpus frondosus Allemão Árv P Ane 0,840 -   2 2 

Lauraceae          

Ocotea puberula (Rich.) Nees Árv P Zoo 0,410 md   1 1 

Ocotea pulchella (Nees) Mez Árv CL Zoo 0,650 pq 1 1 1 3 

Melastomataceae          

Leandra australis (Cham.) Cogn. Arb P Zoo    1  1 

Miconia hyemalis A.St.-Hil. & Naudin ex Naudin Arb P Zoo 0,532 pq 8  12 20 

Moraceae          

Morus nigra L. Ex      1  1 

Myrtaceae          

Blepharocalyx salicifolius (Kunth) O.Berg Árv CL Zoo 0,744 pq 9  10 19 

Calyptranthes concinna DC. Árv CS Zoo 0,770 md  6 10 16 

Campomanesia aurea O.Berg Arb P Zoo 0,839 md  3 3 6 

Campomanesia guazumifolia (Cambess.) O.Berg. Árv CS Zoo 0,839 md   1 1 

Eucalyptus sp. Ex      1  1 

Eugenia dimorpha O.Berg Árv P Zoo 0,817 -  1  1 

Eugenia hamiltonii (Mattos) Mattos Árv  Zoo 0,817 - 1   1 

Eugenia hiemalis Cambess. Árv CL Zoo 0,699 md  1 4 5 

Eugenia uniflora L. Árv CS Zoo 0,828 gd 6 23 5 34 

Myrceugenia myrtoides O. Berg Árv P Zoo 0,640 pq 20  2 22 

Myrcia palustris DC. Árv CS Zoo 0,845 pq 8   8 

Psidium cattleianum Sabine Árv P Zoo 1,120 pq   10 10 

Psidium salutare (Kunth) O.Berg Anã  Zoo 0,969 - 2  24 26 

Primulaceae          



 

 

Família/Espécie FV EE SD 
Densidade  

da madeira (g/cm³)  

Tamanho 

da semente 
CS ML PG Total 

Myrsine coriacea (Sw.) R.Br. Árv P Zoo 0,594 - 7  1 8 

Myrsine parvula (Mez) Otegui Árv CS Zoo 0,594 pq  1  1 

Myrsine umbellata Mart. Árv CL Zoo 0,600 pq 14 2  16 

Rosaceae          

Prunus myrtifolia (L.) Urb. Árv CL Zoo 0,756 md  9  9 

Rubiaceae          

Chomelia obtusa Cham. & Schultdl. Árv CL Zoo 0,580 md 1 1  2 

Guettarda uruguensis Cham. & Schltdl. Arb CL Zoo 0,730 md  4  4 

Psychotria carthagenensis Jacq. Arb CS Zoo 0,480 pq  3  3 

Rutaceae          

Zanthoxylum rhoifolium Lam. Árv CL Zoo 0,797 pq 2 7 9 18 

Salicaceae          

Casearia sylvestris Sw. Árv CL Zoo 0,800 pq 3 52 7 62 

Sapindaceae          

Allophylus edulis (A.St.-Hil., Cambess. & A. Juss.) Radlk. Árv CL Zoo 0,651 md 1 6 1 8 

Cupania vernalis Cambess. Árv CL Zoo 0,633 md   1 1 

Dodonaea viscosa Jacq. Arb P Ane  pq 4  1 5 

Matayba elaeagnoides Radlk. Árv CS Zoo 0,620 md  2 12 14 

Sapotaceae          

Chrysophyllum marginatum (Hook. & Arn.) Radlk. Árv P Zoo 0,704 gd 2 1  3 

Solanaceae           

Cestrum strigillatum Ruiz & Pav. Arb CS Zoo 0,510 -  3 1 4 

Solanum mauritianum Scop. Árv P Zoo 0,493 pq 11  1 12 

Solanum sp. Arb P Zoo 0,493 -  1  1 

Symplocaceae          

Symplocos uniflora (Pohl) Benth. Árv CL Zoo  md  1 7 8 

Thymelaeaceae          



 

 

Família/Espécie FV EE SD 
Densidade  

da madeira (g/cm³)  

Tamanho 

da semente 
CS ML PG Total 

Daphnopsis racemosa Griseb. Árv CS Zoo 0,520 pq 4  1 5 

Verbenaceae          

Citharexylum montevidense (Spreng.) Moldenke Árv P Zoo  md 4 1  5 

Total Geral           292 240 283 815 

Em que: FV=Forma de vida; Árv=árvore; Arb=Arbusto; Palm=Palmeira; EE=Estratégia ecológica; P=Pioneira; CL=Clímax dependente de luz; CS=Clímax tolerante à 

sombra; SD=Síndrome de dispersão; Zoo=Zoocórica; Ane=Anemocórica; pq=pequena; md=média; gd=grande; 

 

Fonte: Autora. 

 

 

  



 

 

Tabela S2 – Composição florística do plantio em núcleo em Caçapava do Sul (CS), Pantano Grande (PG) e Minas do Leão (ML), no sul do Brasil. 

 

Área Espécie D_Zoo D N DAP (cm) G (cm3) H (m) AC (m2) 

CS Araucaria angustifolia (Bertol.) Kuntze 1 0 7 8,30 0,0021 2,1 3,51 

CS Casearia sylvestris Sw. 1 0 2 4,60 0,0012 3,1 2,22 

CS Cedrela fissilis Vell. 0 1 1 12,74 0,0032 3,5 4,52 

CS Citharexylum montevidense (Spreng.) Moldenke 1 1 2 1,59 0,0004 2,2 2,42 

CS Cordia americana (L.) Gottshling & J.E.Mill. 0 1 9 5,19 0,0013 1,8 1,43 

CS Enterolobium contortisiliquum (Vell.) Morong 0 1 6 12,63 0,0032 6,0 22,35 

CS Eugenia uniflora L. 1 0 5 1,91 0,0005 1,6 2,89 

CS Gymnanthes klotzschiana Müll.Arg. 0 1 1 2,20 0,0006 1,8 2,12 

CS Helietta apiculata Benth. 0 0 1 5,41 0,0014 1,9 1,09 

CS Inga vera Willd. 1 0 1 3,82 0,0010 3,0 14,18 

CS Lithrea brasiliensis Marchand 1 0 2 12,35 0,0031 2,3 6,43 

CS Luehea divaricata Mart. & Zucc. 0 1 10 3,93 0,0010 2,8 6,33 

CS Podocarpus lambertii Klotzsch ex Endl. 1 0 1 7,00 0,0018 1,1 1,21 

CS Psidium cattleianum Sabine 1 0 4 4,14 0,0010 2,1 4,38 

CS Schinus molle L. 1 0 1 9,55 0,0024 2,4 3,77 

CS Schinus terebinthifolia Raddi 1 0 19 6,88 0,0017 3,4 13,28 

CS Vitex megapotamica (Spreng.) Moldenke 1 1 4 3,03 0,0008 1,8 1,87 

ML Allophylus edulis (A.St.-Hil., Cambess. & A. Juss.) Radlk. 1 1 1 5,73 0,0014 3,4 5,07 

ML Casearia sylvestris Sw. 1 0 11 5,48 0,0014 3,1 7,46 

ML Citharexylum montevidense (Spreng.) Moldenke 1 1 2 2,39 0,0006 2,9 5,54 

ML Cordia americana (L.) Gottshling & J.E.Mill. 0 1 4 2,34 0,0006 2,2 3,53 

ML Enterolobium contortisiliquum (Vell.) Morong 0 1 30 10,41 0,0026 3,6 12,42 

ML Eugenia uniflora L. 1 0 2 3,50 0,0009 2,6 6,17 

ML Inga vera Willd. 1 0 1 7,64 0,0019 6,0 30,16 

ML Luehea divaricata Mart. & Zucc. 0 1 4 6,05 0,0015 3,4 9,32 



 

 

Área Espécie D_Zoo D N DAP (cm) G (cm3) H (m) AC (m2) 

ML Psidium cattleianum Sabine 1 0 2 1,43 0,0004 1,8 1,51 

ML Schinus molle L. 1 0 1 4,14 0,0010 3,0 6,60 

ML Schinus terebinthifolia Raddi 1 0 6 5,89 0,0015 3,1 9,06 

ML Zanthoxylum rhoifolium Lam. 1 1 3 8,60 0,0021 3,8 9,82 

PG Blepharocalyx salicifolius (Kunth) O.Berg 1 0 5 4,84 0,0012 2,3 4,00 

PG Casearia sylvestris Sw. 1 0 7 4,91 0,0012 2,7 13,70 

PG Cedrela fissilis Vell. 0 1 3 12,42 0,0031 3,9 8,89 

PG Cordia americana (L.) Gottshling & J.E.Mill. 0 1 7 2,68 0,0007 1,8 3,29 

PG Cordia ecalyculata Vell. 1 0 3 11,89 0,0030 3,3 13,58 

PG Enterolobium contortisiliquum (Vell.) Morong 0 1 1 6,69 0,0017 3,4 9,24 

PG Erythroxylum deciduum A.St.-Hil. 1 0 5 4,14 0,0010 2,5 5,11 

PG Eugenia involucrata DC. 1 0 1 2,55 0,0006 1,7 1,77 

PG Eugenia uniflora L. 1 0 3 2,65 0,0007 2,2 2,31 

PG Gymnanthes klotzschiana Müll.Arg. 0 1 9 4,46 0,0011 2,4 3,12 

PG Inga marginata Willd. 1 0 8 11,03 0,0028 4,2 47,75 

PG Lithrea brasiliensis Marchand 1 0 1 2,23 0,0006 2,0 2,95 

PG Luehea divaricata Mart. & Zucc. 0 1 1 3,82 0,0010 2,0 9,62 

PG Myrocarpus frondosus Allemão 0 1 2 1,27 0,0003 1,8 2,31 

PG Myrsine coriacea (Sw.) R.Br. 1 1 2 2,07 0,0005 2,3 3,35 

PG Parapiptadenia rigida (Benth.) Brenan 0 1 3 1,06 0,0003 1,4 0,33 

PG Psidium cattleianum Sabine 1 0 5 2,29 0,0006 2,1 2,57 

PG Schinus molle L. 1 0 1 3,82 0,0010 2,0 2,42 

PG Schinus polygamus (Cav.) Cabrera 1 0 1 4,78 0,0012 2,5 9,90 

PG Schinus terebinthifolia Raddi 1 0 12 8,78 0,0022 3,6 25,48 

PG Vitex megapotamica (Spreng.) Moldenke 1 1 1 2,55 0,0006 2,0 2,00 

PG Zanthoxylum rhoifolium Lam. 1 1 2 3,34 0,0008 2,2 1,81 
Em que: D_Zoo=Dispersão zoocórica; D=Deciduidade foliar; N=Número de indivíduos avaliados; G=Área basal; H=Altura; AC= Área de copa. 

Fonte: Autora.  



 

 

APÊNDICE C – DOCUMENTO SUPLEMENTAR DO CAPÍTULO 4 

 

Tabela S1 – Composição florística da regeneração natural e do estrato superior de plantio em linha (PL), restauração passiva (RP), plantio em 

núcleo de sete anos (N7) e dois anos (N2) no sul do Brasil. 

 

Família/Espécie FV SD EE 
Regeneração natural Superior 

PL RP N7 N2 PL RP 

Anacardiaceae    
      

Lithrea brasiliensis Marchand arv zoo CL  30 1   2 

Lithrea molleoides (Vell.) Engl. arv zoo P   1    

Schinus molle L. arv zoo P 3    2  

Schinus terebinthifolia Raddi arv zoo P 27 16 16 1 7 1 

Aquifoliaceae    
      

Ilex brevicuspis Reissek arv zoo CL      1 

Ilex dumosa Reissek arv zoo P 2 2     

Arecaceae    
      

Syagrus romanzoffiana (Cham.) Glassman palm zoo CL 1 3     

Asteraceae     
      

Baccharis dracunculifolia DC. arb ane P 30 19 18 213   

Baccharis semiserrata DC. arb ane P 1      

Moquiniastrum polymorphum (Less.) G Sancho arv ane P  3 1    

Boraginaceae    
      

Cordia ecalyculata Vell. arv zoo CL  1     

Euphorbiaceae     
      

Croton calyciglandulosus Allem arb   1      

Gymnanthes klotzschiana Müll.Arg. arv aut CL  17    3 

Sapium glandulosum (L.) Morong arv zoo P 1  1 1   

Gymnanthes serrata (Klotzch) Müll.Arg. arv aut P    1   



 

 

Família/Espécie FV SD EE 
Regeneração natural Superior 

PL RP N7 N2 PL RP 

Lamiaceae    
      

Vitex megapotamica (Spreng.) Moldenke arv zoo CL  1     

Lauraceae    
      

Ocotea pulchella (Nees) Mez arv zoo CL 6 27 1  1 4 

Malvaceae    
      

Triumfetta sp. arb   2      

Melastomataceae    
      

Leandra australis (Cham.) Cogn. arb zoo CL 4 31     

Miconia hyemalis A.St.-Hil. & Naudin ex Naudin arb zoo CL  8    1 

Meliaceae     
      

Cedrela fissilis Vell. arv ane CL     2 1 

Myrtaceae    
      

Blepharocalyx salicifolius (Kunth) O.Berg arv zoo CL 2      

Calyptranthes concinna DC. arv zoo CS 2 1 4    

Campomanesia aurea O.Berg arb zoo P 4 1 3    

Eucalyptus sp. arv   
 1     

Eugenia dimorpha O.Berg arv zoo P   1    

Eugenia hiemalis Cambess. arv zoo CL 18 4 1    

Eugenia uniflora L. arv zoo CL   5   1 

Myrcia multiflora (Lam.) DC. arv zoo P 17 28   1 2 

Myrcia palustris DC. arv zoo P 13 23   2 4 

Psidium cattleianum Sabine arv zoo P 10 22    4 

Psidium guajava L. arv zoo P 1      

Phytolaccaceae    
      

Phytolacca dioica L. arv zoo P  1     

Piperaceae    
      



 

 

Família/Espécie FV SD EE 
Regeneração natural Superior 

PL RP N7 N2 PL RP 

Piper sp. arb zoo CS  1     

Primulaceae    
      

Myrsine coriacea (Sw.) R.Br. arv zoo P 10     1 

Myrsine lorentziana (Mez) Arechav. arv zoo P 6 139 1   6 

Myrsine umbellata Mart. arv zoo P 5 5    1 

Rosaceae    
      

Prunus myrtifolia (L.) Urb. arv zoo P 4 12 9    

Rubiaceae    
      

Chomelia obtusa Cham. & Schultdl. arv zoo CL   1    

Guettarda uruguensis Cham. & Schltdl. arb zoo CL   4    

Psychotria carthagenensis Jacq. arb zoo CS 6 48 3    

Psychotria leiocarpa Cham. & Schltdl. arb zoo CS  5     

Psychotria sp. arb zoo CS  1     

Rutaceae    
      

Zanthoxylum rhoifolium Lam. arv zoo CL 4 4 3 1 1 2 

Salicaceae    
      

Casearia sylvestris Sw. arv zoo CL 5 7 38 1 1 1 

Sapindaceae    
      

Allophylus edulis (A.St.-Hil., Cambess. & A. Juss.) Radlk. arv zoo CL  2 5 1   

Cupania vernalis Cambess. arv zoo CL  2  1 1 5 

Dodonaea viscosa Jacq. arb ane CL  2     

Matayba elaeagnoides Radlk. arv zoo CS  5 2    

Sapotaceae    
      

Chrysophyllum marginatum (Hook. & Arn.) Radlk. arv zoo P 1 1   1  

Solanaceae     
      

Solanum mauritianum Scop. arv zoo P    2   



 

 

Família/Espécie FV SD EE 
Regeneração natural Superior 

PL RP N7 N2 PL RP 

Symplocaceae    
      

Symplocos tetrandra (Mart.)  Miq. arv zoo P 3 1     

Symplocos uniflora (Pohl) Benth. arv zoo P 11 8   1 14 

Thymelaeaceae    
      

Daphnopsis racemosa Griseb. arv zoo CS 2 3     

Verbenaceae     
      

Aloysia gratissima (Gillies & Hook.) Tronc. arb ane CL 1           
Em que: FV=Forma de vida; arv=árvore; arb=arbusto; palm=palmeira; SD=Síndrome de dispersão; zoo=zoocórica; ane=anemocórica; aut=autocórica; EE=Estratégia ecológica; 

P=pioneira; CL=Clímax dependente de luz; CS=Clímax tolerante à sombra. 

 

Fonte: Autora. 




