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Resumo 

 Este estudo foi realizado em dez fragmentos de floresta ripária localizados no sul do 

Brasil (30°09’S, 51°36’W; 46 m de altitude). Entre as dez florestas ripárias selecionadas, 

cinco estavam circundadas por pastejo de gado e as outras cinco estavam circundadas por 

plantações de eucalipto. Foi avaliada a sustentabilidade de Campomanesia rhombea, 

Diospyros inconstans, Myrciaria cuspidata e Sebastiania commersoniana através de análises 

da estrutura de tamanho, as quais foram realizadas em duas escalas. Em escala local, foram 

consideradas as populações presentes nos fragmentos circundados por pastejo de gado ou por 

plantações de eucalipto e, em escala regional considerou-se também áreas florestais maiores, 

tomadas como referência (Inventário Florestal Contínuo do Rio Grande do Sul). Em escala 

local, nas populações presentes em fragmentos circundados por plantações de eucalipto, 

prevaleceram indivíduos de pequenas classes de tamanho, e em áreas expostas ao pastejo de 

gado, as mesmas espécies apresentaram uma falha recorrente de indivíduos pequenos. A 

análise em escala regional incluiu apenas indivíduos estabelecidos com DAP (diâmetro à 

altura do peito) > 1,6 cm. Nesta escala, as populações em fragmentos circundados por 

pastagens apresentaram simetria maior (predomínio de plantas pequenas) do que as 

populações presentes nas áreas de referência, e as populações presentes em fragmentos 

inseridos em monoculturas de eucalipto apresentaram simetria intermediária. Isso reforça a 

idéia de que as plantações têm maior valor para a conservação de ecossis temas florestais do 

que outras atividades econômicas de uso da terra, como a pecuária.  

 

Palavras-chave: Espécies arbóreas. Estrutura de tamanho. Fragmentos de floresta ripária. 

Pastejo de gado. Monocultura de eucalipto. 

 

 



Abstract 

 

This studied was carried in ten riparian forest fragments located southern Brazil. 

Of the ten riparian forests selected for study, five were embedded in pasturelands and five in 

eucalyptus plantations. We assessed the population sustentability of Campomanesia rhombea, 

Diospyros incontans, Myrciaria cuspidata and Sebastiania commersoniana through analyses 

of size structure, which were carried out at two scales. At a local scale, we consider 

populations in fragments surrounded by pastures or eucalyptus forest plantations, and at a 

regional scale we also consider larger forest tracts taken as reference areas (Rio Grande do Sul 

Forest Inventory databank). At local scale, the populations in fragments embedded by 

eucalyptus plantations prevailed small size classes individuals, and in areas exposed to cattle 

ranching, the same species seem to have a recurring failure of small individuals. Regional 

analyses included only established individuals with DBH > 1.6 cm. In this scale, populations 

in fragments surrounded by pastures presented larger skewness (prevalence of small plants) 

than populations presents in reference areas, and populations surrounded by eucalyptus 

plantations presented intermediate skewness. This strengthens the idea that plantations have a 

higher conservation value for forest ecosystems than other economically land uses, like cattle 

ranching. 

 
Key words: Cattle ranching. Eucalyptus plantations. Riparian forest fragments. Size 

structure. Woody species. 

 

 

 

 

 

 

 



A utilização da estrutura de tamanho para avaliar o impacto do pastejo de gado e da 

monocultura de eucalipto sobre as populações de espécies arbóreas1 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

                                                 
1 Trabalho formatado segundo as normas da revista Biodiversity and Conservation 



Introdução 

 

De acordo com os paradigmas de pequenas populações e de populações em declínio 

(Caughley 1994), as populações reduzidas em tamanho pela destruição e fragmentação de 

habitat e pela contínua exposição a ameaças externas como extração de madeira e pastejo de 

gado têm elevada probabilidade de extinção (Morris e Doak 2002), levando à erosão da 

biodiversidade em nível de paisagem (Tilman et al. 1994, Meffe e Carroll 1997, Fahrig 2003, 

mas veja Lawson et al. 2008). A fragmentação florestal produz uma grande variedade de 

mudanças físicas e biológicas nos habitats remanescentes, principalmente nas bordas dos 

fragmentos (Lovejoy et al. 1986, Murcia 1995, Souza e Martins 2005, revisado em Ewers e 

Didham 2006). Estas mudanças incluem alterações nas condições microambientais e na 

incidência de ventos (Kapos 1989), aumentando a mortalidade de árvores (Laurance et al. 

1998b), a formação de clareiras (Laurance et al. 1998a, Souza e Martins 2005) e a 

representação de espécies pioneiras e não-florestais (Lovejoy et al. 1986, Ewers e Didham 

2006). Contudo, os fatores externos parecem ser tão importantes quanto os processos 

relacionados à borda. A altura e estrutura da vegetação da matriz que circunda o fragmento 

mediam os efeitos de borda (Janzen 1983, 1986, Saunders et al. 1991, Murcia 1995, Laurance 

et al. 1998a, b, Didham e Lawton 1999, Andresen 2003). De fato, a matriz age como um filtro 

seletivo, no qual o tipo de vegetação determina o tamanho do poro para a movimentação dos 

dispersores de sementes (Malcolm 1991) e pode exercer uma forte influência sobre a 

dinâmica das populações presentes nos remanescentes florestais (Janzen 1986, Laurance 

1990). Evidências apontam para o fato de que quando a matriz é estruturalmente similar ao 

habitat original (agressividade da matriz, Gascon et al. 2000), os efeitos de borda nos 

fragmentos são menos proeminentes (Laurance e Yensen 1991, Mesquita et al. 1999). 



Entre as atividades econômicas que impactam a agressividade da matriz, a pecuária 

parece exercer um impacto relativamente forte sobre as populações presentes nos 

remanescentes florestais. O gado é conhecido por compactar o solo (Martinez e Zinck 2004) e 

alterar significativamente a estrutura e a distribuição espacial da vegetação em nível de 

paisagem (Riginos e Hoffman 2003, Tobler et al. 2003, Tasker e Bradstok 2006). O gado 

utiliza os fragmentos florestais para se abrigar, forragear (Torres 1983) e beber água (Squires 

1974). Embora os impactos do gado sobre a vegetação de savana tenham recebido 

considerável atenção (Jeltsch et al. 1997, Wiegand et al. 2000, Tobler et al. 2003, Courtois et 

al. 2004), e apesar de esta ser uma atividade difundida na região Neotropical, poucos estudos 

têm procurado avaliar os impactos da pecuária sobre as populações arbóreas presentes em 

remanescentes florestais subtropicais e tropicais. O pisoteio e a herbivoria pelos ungulados 

pode ter um importante impacto na estrutura de tamanho e de idade das populações (Johnson 

e Fryer 1989, Sullivan et al. 1995, Gómez-Aparicio et al. 2004, Abrams et al. 1995, 

Zackrisson et al. 1995, Santos e Souza 2007). A presença de gado reduz a sobrevivência das 

plantas jovens no interior do fragmento (Alverson et al. 1988, García et al. 2000, Berry et al. 

2007) e pode ter um impacto negativo sobre o crescimento das plântulas (Gómez-Aparicio et 

al. 2004, Pollock et al. 2005, Sullivan et al. 1995). O resultado desses efeitos pode ser a 

redução do crescimento e do tamanho da população (García et al. 1999, Hunt 2001, Berry et 

al. 2007). 

Nos últimos anos, a plantação de espécies arbóreas exóticas, principalmente eucalipto, 

tem aumentado nas paisagens latino-americanas e vem substituindo parcialmente a pecuária 

como principal atividade de uso da terra na qual os fragmentos florestais estão inseridos 

(Ceccon e Martínez-Ramos 1999, Couto e Dubé 2001). No Brasil, cerca de 5,4 milhões de 

hectares (55% de eucalipto) estão cobertos por plantações florestais de tempo de rotação 

reduzido (Brockerhoff et al. 2008). Estas plantações ocupam principalmente áreas 



previamente usadas para pastagens ou agricultura em larga escala, devido ao baixo custo para 

a abertura de clareiras (Couto e Dubé 2001).  As plantações de eucalipto têm merecido 

atenção por terem conseqüências socioeconômicas (Teixeira Filho 2008) e ambientais 

indesejáveis devido à simplificação da estrutura e da composição da floresta nativa (Caine e 

Marion 1991), redução dos nutrientes do solo e inibição do crescimento de outras espécies de 

plantas das proximidades pela competição por água ou efeitos alelopáticos (Florence 1986, 

Ceccon e Martínez-Ramos 1999). Entretanto, em paisagens onde a floresta é a cobertura 

natural, as plantações florestais podem partilhar alguns dos efeitos que a vegetação secundária 

tem sobre os fragmentos remanescentes (Mesquita et al. 1999), representando uma matriz de 

baixo contraste. Além disso, o reflorestamento de terras agrícolas pode auxiliar na 

conservação por fornecer um habitat florestal complementar, protegendo dos efeitos de borda 

(Norton 1998, Denyer et al. 2006), e aumentando a conectividade (revisado em Brockerhoff et 

al. 2008). 

Neste trabalho perguntamos se a história de manejo da matriz altera o status de 

conservação de quatro populações de espécies arbóreas nativas, usando a distribuição de 

tamanho como indicadora do status de conservação. As análises foram realizadas em duas 

escalas nos fragmentos de florestas ripárias do sul do Brasil. Em escala local, consideramos as 

populações em fragmentos circundados por pastagens ou por plantações de eucalipto, e em 

escala regional consideramos também grandes áreas florestais, tomadas como áreas de 

referência. 

A interpretação da dinâmica populacional pela estrutura de tamanho pode ser 

problemática já que a configuração da estrutura de tamanho é influenciada por interações de 

sobrevivência de um tamanho específico, crescimento e também fecundidade, estas levam a 

taxas de crescimento populacional que são raramente correlacionadas com a configuração de 

estrutura de tamanho (Condit et al. 1998, Case 2000). Contudo, as dificuldades de 



interpretação da distribuição de tamanho da população podem ser reduzidas pela análise 

comparativa de um grande número de populações (Wright et al. 2003, Souza e Martins 2004, 

Gómez-Aparicio et al. 2005, Souza 2007, Read et al. 2008). Um recente trabalho sobre este 

assunto (Wright et al. 2003) revelou padrões interpretáveis na estrutura de tamanho de 

espécies florestais arbóreas. Basicamente, a distribuição de tamanho com muitos indivíduos 

grandes e uma longa cauda de raros indivíduos pequenos caracteriza espécies dependentes da 

abertura de clareiras, com grande fecundidade, mortalidade de sementes e plântulas, altas 

taxas de crescimento e mortalidade de indivíduos jovens e alta proporção de recrutas 

concentrados na clareira. A distribuição de tamanho com muitos indivíduos pequenos e uma 

longa cauda de raros indivíduos grandes caracteriza espécies tolerantes à sombra, com 

características opostas (veja Souza 2007 para uma maior discussão sobre este tópico). Deste 

modo, na falta de dados a longo prazo sobre a dinâmica populacional, a análise comparativa 

da estrutura de populações pode ser uma ferramenta útil para avaliar o status de conservação 

das populações, desde que existam populações em áreas menos impactadas que sirvam de 

referência. 

Especificamente, perguntamos se (1) populações em fragmentos inseridos em 

pastagens apresentam indícios consistentes de falha no recrutamento em sua estrutura de 

tamanho, (2) populações em fragmentos inseridos em plantações florestais de eucalipto 

apresentam poucas mudanças identificáveis em sua estrutura de tamanho quando comparadas 

com populações em fragmentos circundados por pastagens, e (3) populações expostas ao 

pastejo ou às plantações de eucalipto apresentam alteração em sua estrutura de tamanho em 

relação às populações presentes em grandes e bem conservadas áreas florestais.  

  

 

 



Métodos 

 

Área de estudo e espécies 

 

 Os dados de campo foram coletados em dez fragmentos de floresta ripária, com até 1 

hectare de tamanho, localizados no município de Eldorado do Sul, estado do Rio Grande do 

Sul, região sul do Brasil (30°09’S, 51°36’W; 46 m de altitude, Figura 1). A temperatura 

média anual é de 19,16ºC e a precipitação anual é de 1445,8 mm (Figura 2). A vegetação 

natural é composta por um mosaico de remanescentes florestais subtropicais semidecíduos e 

decíduos e pastagens seminaturais (Veloso et al. 1991). As atividades econômicas dominantes 

na região são a pecuária e a agricultura (principalmente plantações de arroz). Os 

remanescentes florestais são em sua maioria ripários (Figura 2) e as espécies mais comuns são 

Sebastiania commersoniana (Baill.) L.B. Sm. & Downs, Myrciaria cuspidata O. Berg, 

Lithraea brasiliensis L. Marchand e Myrcianthes pungens (O. Berg) Legrand. 



 

Figura 1: Localização das áreas de estudo. Área de coleta dos dados de campo (estrela) e áreas do 

banco de dados do Inventário Florestal do Rio Grande do Sul (pontos). 

 

Os dados apresentados neste trabalho são parte de um projeto maior que tem o 

objetivo de avaliar a sustentabilidade da vegetação nativa em face de distintas atividades 

humanas. Entre os dez fragmentos florestais selecionados para este estudo, cinco estão 

inseridos em 740 hectares de pastagens, com cerca de 400 bovinos, e cinco estão inseridos em 

1941,8 hectares de plantações de eucalipto (estas duas categorias de matrizes serão referidas 

como manejos a partir de agora, Figura 2). As florestas estudadas ocorrem ao longo de 

pequenos rios (em média 2,5 metros de largura), estão separadas por distâncias entre 600 e 

7800 m, e têm em média 57,6 + 25,2 m de largura (N = 10). As plantações são compostas por 

Eucalyptus saligna e híbridos de Eucalyptus urograndis e de Eucalyptus globulus. Estas 

plantações se estabeleceram no final da década de 1980 (Maurem K. L. Alves, comunicação 

pessoal) em áreas que anteriormente eram pastagens. Atualmente o tempo de rotação é de 7 



anos e o espaçamento de plantio é de 3,5 x 2,15 m. A plantação tem certificação da PEFC 

(Program for the Endorsement of Forest Certification Schemes) e as práticas de manejo 

relacionadas aos remanescentes florestais nativos incluem a orientação da queda dos 

eucaliptos para o lado oposto ao da floresta nativa e o tráfego de máquinas preferencialmente 

sobre os resíduos da colheita (pontas e galhos), para evitar a compactação do solo. Herbicidas 

são utilizados no primeiro ano de plantio. 

 

Figura 2: Área de estudo (a) e diagrama climático (Walter 1985) (b). 

 

Entre setembro de 2007 e agosto de 2008, etiquetamos, medimos a altura e o diâmetro 

à altura do peito (DAP) e identificamos a nível de espécie todos os indivíduos estabelecidos 

(DAP > 1,6 cm) nas 10 parcelas de 10 x 10 m (0,1 ha) de cada um dos dez fragmentos 

estudados (área total de 1 ha). Os indivíduos com mais de 1,0 m de altura e com DAP < 1,6 



cm foram amostrados em subparcelas de 5 x 5 m centralizadas no interior das parcelas de 10 x 

10 m. As plântulas (indivíduos entre 0,1 e 1,0 m) foram amostradas em subparcelas circulares 

de 3,12 m2 localizadas em um dos cantos da subparcela de 5 x 5 m. Em cada fragmento 

florestal, as parcelas estavam localizadas ao longo de um transecto de 100 m, paralelo ao rio. 

A partir dos dados coletados, selecionamos para análise, espécies com pelo menos 

cinco indivíduos amostrados por área, em pelo menos três diferentes áreas de cada categoria 

de manejo. Quatro espécies atenderam os critérios de seleção: Campomanesia rhombea Berg.  

(Myrtaceae), Diospyros inconstans Jacq. (Ebenaceae), Myrciaria cuspidata O. Berg. 

(Myrtaceae) e Sebastiania commersoniana (Baill.) L. B. Sm. & Downs. (Euphorbiaceae). 

Estas espécies apresentam diferentes características ecológicas que indicam distintas histórias 

de vida (Tabela 1). Sebastiania commersoniana é pioneira e ocorre em altas densidades em 

florestas ripárias no sul do Brasil (Smith et al. 1988). Diospyros inconstans e Myrciaria 

cuspidata são espécies de sucessão secundária inicial e Campomanesia rhombea é de 

sucessão tardia (Tiago C. Marchi, comunicação pessoal).  

Tabela 1: Espécies estudadas e características ecológicas correspondentes (Silveira 2008). 

 

Análise dos dados 

 



 As análises foram realizadas em duas escalas distintas. A análise em escala local 

destinou-se a responder as questões 1 e 2 e envolveu comparações dos dados obtidos nos 10 

fragmentos florestais que estudamos. Esta análise incluiu os indivíduos amostrados de todas 

as classes de tamanhos e exigiu que a densidade dos indivíduos amostrados nas subparcelas 

de 5 x 5 m e nas circulares fosse redimensionada para     100 m2. A análise em escala regional 

destinou-se a responder a questão 3 e envolveu comparações entre os dados dos 10 

fragmentos florestais estudados e de fragmentos maiores e bem conservados. Estes consistem 

em dados de 13 outros fragmentos florestais que foram obtidos a partir do Inventário Florestal 

Contínuo do Rio Grande do Sul (IFCRS). 

 O IFCRS contém registros de 330 parcelas localizadas ao longo de todo o estado do 

Rio Grande do Sul, coletados entre 1999 e 2001, usando protocolo padrão. As parcelas ou 

tinham 1,0 ha  ou 0,1 ha de tamanho e estavam localizadas em fragmentos florestais de 

diferentes tamanhos após a estratificação pelo tipo de vegetação e região geográfica. O 

diâmetro (DAP) à 1,3 m de altura de todos os indivíduos > 9,6 cm de DAP presentes em cada 

parcela foram medidos e cada indivíduo foi identificado com uma etiqueta numerada, presa 

em seu caule. Os indivíduos juvenis (4,8 < DAP < 9,6 cm) foram amostrados dentro de 

subparcelas de 10 x 10 m escolhidas aleatoriamente, cobrindo 10% de cada área amostrada 

(0,1 ha em 1 ha de área amostral). Dentro de cada uma das subparcelas usadas para amostrar 

os indivíduos juvenis, as plântulas (1,0 < DAP < 4,8 cm) foram amostradas em uma 

subparcela de 3,16 m x 3,16 m (10 m2). Uma completa descrição do projeto e protocolos de 

amostragem podem ser encontrados no site do IFCRS (http://coralx.ufsm.br/ifcrs/). Neste 

amplo banco de dados, pesquisamos as populações das espécies da Tabela 1 em que haviam 

pelo menos cinco indivíduos em pelo menos três parcelas de 1,0 ha de floresta decídua ou 

semidecídua. Devido às diferenças nos critérios utilizados para amostragem dos indivíduos 

menores entre nossos 10 fragmentos florestais e o IFCRS, a seleção foi restrita aos indivíduos 



com DAP > 1,6 cm. Dados de duas espécies reuniram os critérios acima mencionados e 

permitiram a comparação da estrutura de tamanho das populações expostas ao pastejo de gado 

ou às plantações de eucalipto com as populações de maiores e bem conservados fragmentos 

florestais (IFCRS): Diospyros inconstans e Sebastiania commersoniana. 

As densidades dos indivíduos estabelecidos (DAP > 1,6 cm) das espécies estudadas 

foram comparadas entre as diferentes alternativas de manejo de matriz usando procedimentos 

de permutação de multi-resposta (MRPP, McCune e Grace 2002), com a distância de 

Sorensen e ponderação natural entre os grupos. MRPP é uma análise multivariada não-

paramétrica usada para testar a hipótese de não haver diferença entre dois ou mais grupos, e 

pode ser considerada uma MANOVA não-paramétrica. A distância de Sorensen foi usada 

porque mostra os resultados bem similares aos da distância Euclidiana, mas com pouca ênfase 

de outliers (McCune e Mefford 1997). A estatística A é produzida junto com um valor de p e 

descreve a homogeneidade dentro de um grupo. Em dados ecológicos, valores de A são 

comumente abaixo de 0,1 (McCune e Grace 2002). O número de indivíduos por hectare de 

cada espécie encontrada em cada área de estudo foi usado. MRPP foi feita no PC-ORD versão 

3.11 (McCune a Mefford 1997). 

A influência do manejo da matriz sobre a altura de indivíduos estabelecidos das 

espécies arbóreas estudadas foi avaliada usando a análise de variância split plot, usando as 

alturas dos indivíduos transformadas em logaritmo neperiano como nossas unidades 

observacionais (Sokal e Rholf 1995). As florestas estudadas foram consideradas como um 

fator aleatório, as categorias de manejo de matriz (plantação de eucalipto, pastejo de gado ou 

área de referência) representaram os tratamentos entre as florestas e as espécies estudadas 

representaram os tratamentos dentro das florestas (SYSTAT 2004). 

Usamos a simetria da distribuição de tamanho como uma medida sintética da estrutura 

de tamanho das populações. Seguindo Wright et al. (2003), usamos o logaritmo da altura para 



quantificar o tamanho das árvores, e o coeficiente da simetria (g1, Zar 1996) para sumarizar a 

simetria de uma distribuição lognormal truncada. Um g1 significativamente igual a zero indica 

uma distribuição simétrica. Um g1 significativamente menor que zero indica uma distribuição 

desviada para a esquerda (predomínio de plantas altas), enquanto que um g1 

significativamente maior que zero indica uma distribuição desviada para a direita (predomínio 

de plantas pequenas, Zar 1996). A ANOVA fatorial foi usada para comparar a simetria da 

distribuição de tamanho das espécies nas diferentes categorias de manejo, com as espécies e o 

manejo da matriz como fatores com quatro e dois níveis, respectivamente, e as populações 

como réplicas. A Análise Multivariada não foi utilizada para comparar as simetrias porque as 

espécies estudadas não estavam presentes em todas as florestas. 

 

Resultados 

 

Análises em escala local 

 

 A densidade dos indivíduos estabelecidos das quatro espécies estudadas em escala 

local variou consideravelmente, mas a densidade média aumentou consistentemente de 

Campomanesia rhombea (média + SD = 24,0 + 21,2 indivíduos  ha-1) para Sebastiania 

commersoniana (374,0 + 275,9 indivíduos ha-1). Esta diferença entre as espécies e sua 

abundância geral não se alterou entre as populações nas duas categorias de manejo 

(plantações de eucalipto ou pastejo pelo gado) (MRPP: A =  -0,006; P = 0,496) (Figura 3). 



 

Figura 3: Densidade média dos indivíduos estabelecidos das quatro espécies estudadas em escala local 

em fragmentos circundados por plantações de eucalipto e por pastagens. Os dados foram agrupados 

porque não houve diferença significativa entre as duas categorias de manejo. Carh = Campomanesia 

rhombea, Diin = Diospyros inconstans, Mycu = Myrciaria cuspidata , Seco = Sebastiania 

commersoniana. As barras centrais horizontais representam as medianas; as barras superiores e 

inferiores representam o quarto e o primeiro quartis, respectivamente; as barras verticais conectam o 

mínimo e o máximo valores medidos. * representa um valor extremo.  

 

 Os indivíduos estabelecidos das quatro espécies estudadas nesta escala apresentaram 

diferentes alturas (split plot ANOVA, F = 5,4; df = 3; P = 0,008). Diospyros inconstans 

apresentou maior altura que Myrciaria cuspidata, com Campomanesia rhombea e Sebastiania 

commersoniana apresentando alturas intermediárias (Figura 4). Mais importante, nem a média 

de altura das árvores, nem as diferenças relativas entre as espécies mudaram entre os 

fragmentos inseridos em monoculturas de eucalipto ou em pastagens (F = 1,5; df = 1; P = 

0,264). A interação entre o tipo de manejo da matriz e as espécies presentes nos fragmentos 

florestais não foi significativa (F = 0,4; df = 3; P = 0,770).  



 

Figura 4: Altura das espécies arbóreas selecionadas para comparação entre populações em fragmentos 

inseridos em plantações de eucalipto e em pastagens. Os dados das populações presentes em 

fragmentos circundados por plantações de eucalipto e por pastagens foram agrupados porque não 

houve diferença significativa entre os dois (veja o texto para mais detalhes). Carh = Campomanesia 

rhombea, Diin = Diospyros inconstans, Mycu = Myrciaria cuspidata , Seco = Sebastiania 

commersoniana. O símbolo (o) representa valores extremos. 

 

 Para ilustração, a figura 5 apresenta distribuições de tamanho contrastantes de três das 

populações estudadas. A inspeção visual sugere que a distribuição do logaritmo da altura 

variou entre as populações. A simetria da distribuição de tamanho diferiu entre as duas 

categorias de manejo (F = 8,025; df = 1; P = 0,009) (Figura 6). Houve uma interação 

marginalmente significativa entre o manejo e as espécies (F = 2,933; df = 3;   P = 0,054). 

Estes resultados descrevem o fato de que as três espécies (Campomanesia rhombea, 

Myrciaria cuspidata e Sebastiania commersoniana) apresentaram simetria maior (ou seja, 

predomínio de plantas pequenas) em fragmentos inseridos em monoculturas de eucalipto em 

relação às áreas expostas ao gado, enquanto que Diospyros inconstans apresentou padrão 

oposto. Além disso, a intensidade destas diferenças variou entre as espécies estudadas (Figura 

6). 



 
Figura 5: Exemplos de distribuições de tamanho com formatos contrastantes e valores de simetria 

correspondentemente diferentes encontrados entre as populações de espécies arbóreas estudadas em 

fragmentos circundados por monoculturas de eucalipto.  

 

 
Figura 6: Simetria da distribuição de tamanho das espécies selecionadas (Carh, Diin, Mycu e Seco) em 

fragmentos circundados por plantações de eucalipto e por pastagens de gado. Houve diferença 

significativa entre os dois manejos e a interação também foi significativa.  

 

Análises em escala regional 

 

 A densidade dos indivíduos estabelecidos das duas espécies estudadas em escala 

regional variou consideravelmente, mas Diospyros inconstans foi consistentemente menos 

abundante (média + SD = 104,3 + 270,9 indivíduos ha-1) do que Sebastiania commesoniana 

(310,5 + 418,6 indivíduos ha-1), de acordo com os resultados obtidos em escala local. Esta 



diferença entre a abundância absoluta das espécies não ocorreu entre as populações inseridas 

nas três categorias de manejo: monoculturas de eucalipto, pastagens de gado e áreas de 

referência (MRPP: A = 0,040; P = 0,122). 

 A altura dos indivíduos estabelecidos das duas espécies (Diospyros inconstans: média 

+ SD = 4,6 + 2,0 m, Sebastiania commesoniana: 7,2 + 2,7) não foi significativamente 

diferente (split plot ANOVA, F = 0,2; df = 1; P = 0,633). A altura também não diferiu entre as 

três categorias de manejo (áreas de referência, monocultura de eucalipto e pastagens de gado, 

F = 0,4; df = 2; P = 0,713). A interação entre as categorias de manejo e as espécies não 

apresentou diferença significativa (F = 0,3;       df = 2; P = 0,756). 

 A simetria da distribuição de tamanho da população (indivíduos DAP > 1,6 cm) 

diferiu significativamente entre as categorias de manejo (two-way ANOVA, F = 4,349; df = 

2, P = 0,024), mas não entre espécies (F = 0,972; df = 1; P = 0,334, Figura 7). A interação não 

foi significativa (F = 1,361; df = 2; P = 0,275). As populações em fragmentos circundados por 

pastagens apresentaram simetria maior (ou seja, predomínio de plantas pequenas) do que as 

populações presentes nas áreas de referência. As populações presentes em fragmentos 

inseridos em monoculturas de eucalipto apresentaram simetria intermediária (Figura 7). 

 

 



 

Figura 7: Simetria da distribuição de tamanho das espécies selecionadas (Diospyros inconstans e 

Sebastiania commersoniana) nas áreas de referência (IFCRS), nos fragmentos circundados por 

plantações de eucalipto e nos circundados por pastagens. Houve diferença significativa de simetria 

entre os três manejos, mas não entre as espécies, por isso os dados foram agrupados por categoria de 

manejo. 

 

Discussão 

 

 Os resultados mostraram que três diferentes espécies arbóreas apresentaram padrões 

semelhantes de regeneração sob a influência de diferentes práticas de manejo, em escala local.  

O mais interessante é que estas respostas foram consistentes em toda a paisagem e divergiram 

dos padrões encontrados nas áreas de referência. Existem diferenças de histórias de vida entre 

as espécies, mas em geral, estas são ignoradas pelos efeitos do manejo da matriz circundante. 

Diferenças relativas na altura e densidade entre as espécies estudadas foram notavelmente 

constantes ao longo das áreas estudadas em ambas escalas, local e regional. Isso reforça os 

resultados relacionados à regeneração e estrutura de tamanho da população, os quais poderiam 

ser confundidos pelas diferenças de altura e densidade entre as populações. 



 A interpretação dos nossos resultados depende de algumas premissas. A primeira é 

que as distribuições de tamanhos das populações estudadas são representativas das médias das 

distribuições a longo prazo. Como mencionado anteriormente, a estrutura de tamanho da 

população é estática, e uma distribuição similar pode ser produzida por distintos processos de 

sobrevivência, crescimento e fecundidade (Case 2000, Souza 2007). Além disso, diferentes 

combinações de taxas demográficas produzem distintas distribuições de tamanhos estáveis 

(Case 2000, Souza e Martins 2004), as quais são independentes das taxas de crescimento 

populacional (Condit et al. 1998). A análise comparativa de um grande número de 

populações, contudo, diminui estas dificuldades e torna interpretáveis os dados estáticos de 

distribuição de tamanho, através da detecção de padrões recorrentes nas populações em 

ambientes contrastantes (Souza 2007), e têm sido úteis em uma série de recentes estudos 

(Wright et al. 2003, Souza e Martins 2004, Gómez-Aparicio et al. 2005, Souza 2007, Read et 

al. 2008). A comparação entre as áreas amostradas e as de referência é baseada na premissa de 

que as distribuições de tamanho nas áreas de referência não mudaram significativamente em 

nove anos, e não estão correlacionadas com qualquer gradiente ambiental que pode estar 

presente na região geográfica em que estão distribuídas. Isso ocorre porque os dados das áreas 

de referência foram obtidos a partir da base de dados do IFCRS, os quais foram coletados 

nove anos antes da nossa amostragem nos fragmentos circundados por monoculturas de 

eucalipto e pastagens de gado, e foram distribuídos através de uma paisagem muito maior. 

Apesar destas desvantagens, acreditamos que a comparação destas duas bases de dados 

(IFCRS e nosso banco de dados local) pode ser útil. Isso porque a sobrevivência e o 

crescimento de árvores subtropicais semidecíduas são mais dinâmicos entre os indivíduos 

menores do que entre os do tamanho limite (DAP > 1,6 cm) que utilizamos para fazer as 

comparações. Além disso, por causa do período de crescimento reduzido, o crescimento 

individual em florestas decíduas e semidecíduas é cerca de metade do encontrado em florestas 



úmidas (Murphy e Lugo 1986). Este fato pode minimizar as diferenças devidas à dinâmica 

estocástica entre os dados do IFCRS e os nossos dados. Também, diferenças sucessionais 

poderiam confundir nossas análises, mas as florestas sucessionais foram excluídas dos dados 

do IFCRS antes das análises. A estabilidade das densidades relativas das espécies estudadas 

através de todas as parcelas estudadas confirmou que as florestas analisadas eram 

aproximadamente similares sucessionalmente. Afinal, nenhuma das florestas analisadas foi 

exposta a qualquer mudança significativa na política de manejo aplicada em seus arredores 

nas últimas décadas. Isso reduz as chances de nossas análises detectarem padrões emergentes 

de dinâmicas espúrias e transientes.  

 Análises da distribuição de plantas estabelecidas (DAP > 1,6 cm) das áreas de 

referência indicaram que em populações de Diospyros inconstans e Sebastiania 

commersoniana houve predomínio de indivíduos grandes (valores de g1 baixos), com relativa 

escassez de plantas pequenas. A comparação da distribuição de tamanho de populações 

arbóreas de espécies co-ocorrendo em florestas bem conservadas (Poorter et al. 1996, Kohira 

e Ninomiya 2003, Wright et al. 2003, Souza 2007) tem revelado que a uma distribuição com 

muitos indivíduos grandes e uma longa cauda de relativamente  raros, pequenos indivíduos, 

caracteriza espécies dependentes da abertura de clareiras, com alta fecundidade, mortalidade 

de sementes e plântulas, altas taxas de crescimento e mortalidade de indivíduos jovens e 

grande proporção de recrutas localizados nas clareiras. Estas características estão de acordo 

com as histórias de vida de Diospyros inconstans e Sebastiania commersoniana como 

espécies de sucessão secundária inicial e pioneira, respectivamente, em florestas semidecíduas 

subtropicais do Brasil (Carvalho Jr. 2002, SEMA 2002, Tiago C. Marchi, comunicação 

pessoal). Isto sugere que as áreas de referência do IFCRS (de pelo menos 1 hectare), apesar 

de estarem localizadas em propriedades particulares, estejam em estágios sucessionais 



maduros o suficiente de modo a dificultar o recrutamento das espécies pioneiras e secundárias 

iniciais. 

 A comparação destas distribuições sugere que os fragmentos de floresta ripária têm 

poucas árvores grandes. Vários fatores podem contribuir para esta situação. A demografia das 

espécies arbóreas nativas de fragmentos florestais pode ser alterada de muitas maneiras (Joshi 

et al. 2006). Grandes árvores, em fragmentos florestais, são vulneráveis por sua altura e 

tronco relativamente espesso e inflexível, podendo estar propensas ao desenraizamento e 

quebra próximo às bordas do fragmento, onde a turbulência do vento é maior (Laurance et al. 

2000). Além disso, as árvores grandes e velhas são particularmente suscetíveis à infestação 

por lianas, as quais aumentam próximo às bordas e reduzem a sobrevivência das árvores 

(Laurance et al. 2001b). Próximo da borda, a copa das árvores grandes está exposta à intensa 

radiação solar e evaporação, tornando-as vulneráveis à dessecação (Kapos 1989). O aumento 

da mortalidade de árvores nos fragmentos altera a dinâmica de clareira (Ferreira e Laurance 

1997, Laurance et al. 1998b), influenciando a estrutura, composição e diversidade da floresta 

(Broakaw 1985). 

Em escala local, a análise da distribuição de tamanho de toda a população (incluindo 

as plântulas) revelou que para três das quatro espécies, a regeneração foi mais predominante 

em fragmentos florestais circundados por plantações de eucalipto do que nos fragmentos 

expostos à atividade do gado. Este resultado está na mesma linha dos trabalhos sobre a savana 

(Jeltsch et al. 1997, Wiegand et al. 2000, Tobler et al. 2003, Courtois et al. 2004) e regiões 

florestais (Motta 2003, Weisberg and Bugmann 2003), que apontam efeitos deletérios do gado 

sobre a sustentabilidade da vegetação. A falha na regeneração detectada em nosso estudo 

pode ser resultado dos efeitos diretos do forrageio, como herbivoria  e pisoteio (Torres 1983, 

Augustine e McNaughton 1998), ou dos efeitos indiretos, como aumento das mudanças 

microclimáticas pela formação de bordas abruptas de pastagens (Murcia 1995). Contudo, dada 



a história de vida de sucessão inicial das espécies estudadas, é improvável que o aumento dos 

efeitos abióticos na borda seja responsável por uma falha consistente na regeneração. Os 

efeitos diretos do gado sobre sobrevivência das plântulas e de indivíduos jovens são a causa 

mais provável. A presença do gado diminui a sobrevivência de plantas jovens no interior do 

fragmento (Alverson et al. 1988, García et al. 2000, Berry et al. 2007) e pode ter um impacto 

negativo sobre o crescimento das plântulas (Gómez-Aparicio et al. 2004, Pollock et al. 2005, 

Sullivan et al. 1995). Na maioria dos casos, estes efeitos demográficos do gado têm produzido 

estruturas populacionais de tamanho ou idade com poucos indivíduos nas classes 

intermediárias (Johnson e Fryer 1989, Sullivan et al. 1995, Gómez-Aparicio et al. 2004, 

Abrams et al. 1995, Zackrisson et al. 1995, Santos e Souza 2007). 

Embora os resultados finais destes efeitos possam ser o reduzido crescimento e 

tamanho populacional (García et al. 1999, Hunt 2001, Berry et al. 2007), as densidades dos 

adultos não foram diferentes entre as populações circundadas pelas matrizes compostas por 

plantações de eucalipto ou por pastagens. As espécies pioneiras são caracterizadas pela alta 

produção de sementes e crescimento de indivíduos jovens (Wright et al. 2003). Ao mesmo 

tempo, o pastejo de gado é espacialmente heterogêneo, dependendo da qualidade nutricional 

da pastagem, disponibilidade de água e densidade de animais (Tobler et al. 2003, Pollock et 

al. 2005). Considerando que a densidade de animais em nosso estudo não é muito alta, é 

possível que as espécies pioneiras mantenham a densidade de adultos através do balanço entre 

um recrutamento ocasional (promovido pela alta produção de sementes e heterogeneidade 

espacial do pastejo) e redução de competição pelas espécies de sucessão tardia, impedidas de 

aumentar em densidade pela baixa produção de sementes combinada com os efeitos do gado 

sobre o recrutamento.  

As populações em remanescentes florestais circundados por plantações de eucalipto 

apresentaram maior regeneração em relação às populações expostas ao gado. Considerando 



que os remanescentes florestais que estudamos eram anteriormente circundados por 

pastagens, podemos concluir que o aumento na regeneração observado nestas áreas indica que 

as espécies estudadas são capazes de retomar os processos populacionais prejudicados com a 

pressão do pastejo. Dois processos paralelos podem contribuir para esta recuperação. Em 

primeiro lugar, a simples interrupção das atividades de forrageamento do gado provavelmente 

permite que as plantas jovens cresçam e sobrevivam até as maiores classes de tamanho. 

Adicionalmente, as plantações de eucalipto podem diminuir os efeitos abióticos de borda. 

Estas plantações são conhecidas por formar bordas suaves, com condições microclimáticas 

tamponadas (Norton 1998, Denyer et al. 2006). Nossos resultados sugerem que há uma 

interação do processo de recuperação com as características de história de vida das espécies. 

Espécies iniciais como Sebastiania commersoniana e Myrciaria cuspidata parecem retomar a 

regeneração com menos intensidade que Campomanesia rhombea, de sucessão secundária 

(veja Figura 6).  Isto está de acordo com o fato de que ambientes de dossel fechado favorecem 

espécies de sucessão média e tardia devido à grande competição por luminosidade. É 

improvável, contudo, que a competição mediada pela sucessão siga rumo a uma distribuição 

estável entre as espécies, devido ao corte cíclico das plantações. Em nossas áreas de estudo, o 

ciclo das plantações de cerca de 7 anos interrompe o efeito tampão exercido sobre os 

remanescentes florestais, expondo as bordas temporariamente a influências externas (Norton 

1998) e provavelmente produz flutuações na disponibilidade de água (Florence 1986). Uma 

vez que as preocupações relacionadas ao consumo de água pelas plantações são maiores em 

ambientes semi-áridos e campestres (Florence 1986, Van Dijk e Keenan 2007), acreditamos 

que a abundância relativa de espécies com contrastantes histórias de vida em fragmentos 

florestais inseridos em plantações de eucalipto sejam mediadas por ciclos de disponibilidade 

de luz ditados pelos ciclos silviculturais. 



Nossos resultados sugerem um gradiente de valor para conservação das populações de 

espécies arbóreas em florestas subtropicais semidecíduas, com florestas de pelo menos 1 

hectare representando um melhor cenário do que fragmentos pequenos, quando ambos estão 

inseridos em pastagens. Isto afirma a pecuária como uma atividade econômica que produz 

matrizes muito agressivas, no que diz respeito à conservação dos remanescentes florestais. 

Este fato sugere que os efeitos negativos do gado sobre a regeneração das populações 

arbóreas em remanescentes florestais são dependentes do tamanho do fragmento, variando de 

muito fortes em pequenos fragmentos a mais fracos, em fragmentos de pelo menos 1 hectare. 

Isso ressalta a importância dos fragmentos florestais com pelo menos 1 hectare em paisagens 

severamente degradadas, como apontado por Turner e Corlett (1996) e Chiarello (2000). Por 

outro lado, os pequenos fragmentos florestais inseridos em plantações de eucalipto parecem 

estar melhor conservados do que aqueles expostos ao gado, reforçando a idéia de que as 

plantações têm maior valor para a conservação de ecossistemas florestais do que outras 

atividades econômicas de uso da terra (Brockerhoff et al. 2001). Com as informações atuais 

não é possível saber se as populações em recuperação nos fragmentos circundados por 

plantações são capazes de atingir distribuições de tamanho comparadas com aquelas presentes 

nas florestas de pelo menos 1 hectare. Dados de dinâmica são necessários para melhor avaliar 

a consistência do processo de recuperação. O aumento da regeneração pode ser produzido 

pela combinação de processos demográficos envolvendo altas taxas de sobrevivência e baixo 

crescimento dos indivíduos jovens (Condit et al. 1998, Case 2000), mas isso não 

necessariamente se traduz em taxas de crescimento populacional positivas (Condit et al. 

1998). 

Se confirmado, este cenário questiona seriamente a atual legislação no que diz respeito 

à conservação de florestas ripárias. Ele indica que a maioria dos fragmentos de floresta ripária 

do sul do Brasil não são capazes de resistir à agressividade dos efeitos de borda causados pela 



pecuária. A Legislação Brasileira estabelece que entre 30 m ou 50 m de extensão de 

vegetação ripária devem ser preservados nas margens de cursos d’água com 50 m ou mais de 

largura, respectivamente (BRASIL 1965). Além desta distância, a pecuária e o corte de 

madeira são permitidos. Isto caracteriza a atual legislação como concebida para a conservação 

de bacias hidrográficas, mas não para a conservação da biodiversidade da vegetação ripária.  

Fragmentos com formas complexas têm uma maior proporção de borda (Laurance e Yensen, 

1991), acentuando as mudanças microclimáticas (Collinge 1996, Game 1980). De modo geral, 

nossos resultados, juntamente com os trabalhos citados indicam que florestas ripárias maiores, 

bem como, restrições em sua utilização são necessárias a fim de conservar a estrutura das 

populações arbóreas em paisagens intensamente desenvolvidas. 
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