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Resumo 

Neste trabalho fizemos uma avaliação da capacidade de resiliência das Florestas 

Ombrófilas Mistas no Sul do Brasil. Para isso foram estudadas dez parcelas de 1 ha das quais 

cinco nunca sofreram alterações antrópicas, três sofreram extração há 65 anos e duas sofreram 

extração há 23 anos. A estrutura e composição de espécies foram comparadas entre os três 

históricos tanto em nível de parcelas de 20 x 20 m quanto em nível de 1 há por meio de 

MANOVA e PCA (estrutura), rarefação (riqueza de espécies), NMDS e NPMANOVA 

(composição). A estrutura florestal apresentou diferenças significativas entre os históricos de 

manejo, os três critérios de significância da MANOVA foram significativos, indicando que as 

variáveis estruturais florestais diferiram entre os históricos de manejo. No PCA as parcelas 

das áreas com histórico de extração recente agruparam-se, associadas a maiores densidades e 

menores alturas médias e área basal de árvores de grande porte (CAP igual ou maior que 30 

cm), bem como a maior densidade de árvores de médio porte (CAP entre 15 e 30 cm). A 

rarefação dos dados revelou que as áreas com histórico de extração antiga apresentaram 

menor riqueza de espécies do que as áreas maduras e as áreas com extração recente. Na 

PERMANOVA a composição de espécies entre árvores grandes foi significativamente 

diferente entre parcelas de 1 ha com histórico de extração diferente. Os resultados sugerem 

uma convergência florística das áreas de sucessão em relação às florestas maduras, reforçando 

a idéia de que as Florestas Ombrófilas Mistas apresentam resiliência estrutural e 

composicional à extração madeireira. 

Palavras chave: Sucessão, Floresta Ombrófila Mista, Resiliência, Florestas secundárias, 

Composição Florística. 
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1. Introdução 

 A recuperação de comunidades biológicas após perturbação tem implicações 

críticas para conservação da biodiversidade e para recuperação dos ecossistemas (Chazdon, 

2008; Harvey et al., 2008). Em ecossistemas florestais, as perturbações naturais são 

componentes chaves na determinação da distribuição e abundância de espécies arbóreas 

(White, 1979; Veblen, 1985a, 1992; Veblen et al.,1996). A escala, densidade e padrão 

espacial da mortalidade das árvores definem as conseqüências do distúrbio pela composição 

subseqüente da vegetação florestal (Pickett & White, 1985; White & Harrod, 1997; White & 

Jentsch, 2001). Estes distúrbios criam aberturas no dossel florestal, que promove o 

recrutamento. Por esta razão, não é possível se ter um entendimento claro da dinâmica das 

florestas sem a compreensão dos regimes de perturbação. Neste contexto, o histórico de 

perturbações tem muitas implicações na sucessão florestal, pois diferentes tipos e intensidades 

de perturbação podem resultar em diferentes estruturas florestais. As taxas da modificação 

florestal depois de perturbações determinam interações complexas entre fatores locais, 

história de paisagem e estrutura, espécies regionais (inclusive espécies exóticas) e histórias de 

vida de espécies (Pickett et al. 1987). Usualmente, a vegetação que se desenvolve depois do 

corte da floresta madura tende a ser mais pobre tanto em termos de riqueza de espécies e 

abundância assim como o crescimento a partir de locais cortados previamente, evidência que 

apóia a sucessão vegetacional (Young et al., 1987).

  Os desmatamentos seguidos pela substituição da vegetação por pastagens, 

agricultura, reflorestamentos com monoculturas arbóreas e a ampliação das zonas urbanas 

foram acompanhados pelo processo de fragmentação florestal, uma das principais ameaças à 

biodiversidade (Dobson, A. P., 1997). À medida que a fragmentação é acompanhada pela 

degradação da estrutura florestal, as populações de espécies vegetais são reduzidas, padrões 
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migratórios e de dispersão são interrompidos e entradas e saídas ecossistêmicas são 

modificadas, resultando na erosão progressiva da diversidade biológica (Terborgh e Winter, 

1980; Tilman et al., 1994). 

          A criação de abruptas bordas florestais, ocasionadas pela formação de grandes 

clareiras devido à extração madeireira, modifica drasticamente as condições microclimáticas 

locais. As principais tendências neste sentido são o aumento da incidência solar e da 

temperatura e a diminuição da umidade do ar, gerando maior vulnerabilidade aos efeitos do 

vento e do fogo (Kapos, 1989). Estas alterações costumam aumentar a mortalidade das 

árvores e promover o estabelecimento de espécies não florestais (Lovejoy et al., 1986; 

Laurance et al., 1998). Estas mudanças têm efeitos cascata pouco compreendidos sobre a 

sustentabilidade populacional das espécies autócones, uma vez que um dos pré-requisitos 

básicos para a conservação das espécies em seu ambiente natural é a capacidade de suas 

populações permanecerem auto-sustentáveis por meio da substituição dos indivíduos mortos 

por indivíduos mais jovens (Meffe e Carrol, 1997). Sendo assim, as alterações causadas pela 

extração madeireira têm potencial para afetar esta dinâmica. 

 A teoria neutra, que procura explicar a biodiversidade, assume que as 

diferenças entre membros de uma comunidade ecológica de categoria trófica semelhante são 

neutras, ou irrelevantes para o seu sucesso - o que é meio dissonante com teoria de nicho 

ecológico - sugere que a determinação da sobrevivência das espécies é estocástica. Gera 

controvérsias, mas que é bastante usado em ecologia de florestas. Prediz que a composição de 

comunidade é determinada somente por eventos estocásticos, contingências históricas, e 

eventos de dispersão casuais (Hubbell, 2001).  

            Já a teoria de equilíbrio baseada no nicho, acredita que as dinâmicas de 

espécies são governadas por processos deterministas ditados por atributos para cada espécie 

específica em relação ao seu ambiente circundante (Tilman, 1982). Segundo a teoria do nicho 
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ecológico, as florestas secundárias devem mostrar convergência florística com florestas 

maduras (Terborgh et al., 1996). Esta convergência deve aumentar mais na sucessão e deve 

ser refletida em todas as suas etapas, mas mais fortemente nas primeiras (Northen et al., 

2009). Ao contrário, se a reestruturação da comunidade for principalmente dirigida pela 

limitação de dispersão e estocasticidade demográfica, os modelos sucessivos devem mostrar 

trajetórias idiossincrásicas, refletindo variação na seqüência e momento da chegada de 

espécies (Ewel, 1980; Hubbell, 2001).  

  Florestas secundárias desempenham um papel cada vez mais importante em 

paisagens tropicais. Cerca de 60% das florestas tropicais remanescentes do mundo são 

degradadas ou florestas secundárias (FAO, 2005). As condições abióticas e bióticas 

encontradas em florestas secundárias podem alterar o balanço dos fatores causadores de 

mortalidade em relação a áreas maduras, podendo ter forte influência na abundância de 

espécies e na diversidade das comunidades. Alterações na estrutura do componente de 

regeneração, como diminuição na densidade e riqueza podem ser bons indicadores da 

degradação de florestas secundárias. Se a sucessão secundária levar ao acúmulo de espécies 

rapidamente, então as florestas secundárias tropicais podem ter um papel importante na 

conservação da biodiversidade (Turner et al., 1997). Neste sentido, cada vez mais cresce a 

importância de estudos de longo prazo sobre a perturbação antrópica em ambientes florestais 

(Foster, 1999). 

                 Chazdon (2003), revisando a sucessão secundária em florestas tropicais, 

argumenta que estudos diferentes indicam convergência estrutural e composicional de 

florestas tropicais após a passagem de perturbações climáticas severas e esporádicas. 

  Letcher (2009) relata que os primeiros estudos do desmatamento tropical 

consideraram o processo irrevogável. Na mesma direção, Gomez-Pompa et al. (1972) 

consideraram as florestas tropicais coletivamente como ‘um recurso não renovável’. 
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Entretanto, a compreensão mais recente da dinâmica de florestas tropicais revelou que estas 

são mais resilientes do que se pensava anteriormente (Lugo, 1995; Chazdon, 2003; Grau et 

al., 2003). De acordo com Northen et al. (2009) ainda são muito controversas as afirmações 

sobre resiliência entre os pesquisadores. A resiliência descreve a velocidade com que uma 

comunidade retorna ao seu estado anterior após ter sido perturbada e deslocada de tal estado 

(Begon, 2006). Quando um ecossistema perde resiliência, ele se torna mais vulnerável a 

perturbações. Alguns afirmam que a sucessão é um processo previsível governado por regras 

de nicho-comunidade, conferindo alta resiliência às florestas após uma perturbação, tanto na 

estrutura quanto na composição de espécies (Finegan, 1996; Terborgh et al., 1996; Letcher e 

Chazdon, 2009). Outros sustentam que as florestas com pressão antrópica estão condenadas 

porque o seu funcionamento original foi interrompido e a composição de espécies nunca 

voltará ao seu estado original (Turner et al., 1997; Brook et al., 2006). 

  O presente trabalho foi desenvolvido no âmbito da Floresta Ombrófila Mista, 

no estado do Rio Grande do Sul. Esta formação florestal é caracterizada pela presença de 

Araucaria angustifolia (Bertol.) Kuntze, que por sua abundância, porte e copas corimbiformes 

imprime o aspecto fitofisionômico próprio desta formação (Velolso et al., 1991), com dossel 

estratificado em um estrato superior dominado por araucárias e outro, inferior, dominado por 

angiospermas (Souza, 2007). Nosso objetivo é avaliar a resiliência destas comunidades 

florestais sujeitas à extração seletiva de madeira. Mais especificamente, procuramos avaliar a 

expectativa geral de que variáveis da estrutura florestal em florestas com diferentes históricos 

de perturbação antrópica apresentam sinais de degradação proporcionais ao tempo de 

perturbação, ou seja, se a recuperação da estrutura florestal leva menos tempo do que a 

restauração da riqueza de espécies e abundância após o corte nestas florestas, bem como 

descrever estes sinais e a estrutura florestal como um todo. Para isso foram utilizadas 

diferentes análises estatísticas para comprovar se nossas expectativas são verídicas. 
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2. Material e Métodos 

2.1. Área de estudo e coleta de dados 

  Os dados foram coletados entre os anos de 1999 e 2000 na Floresta Nacional 

de São Francisco de Paula (FLONA; 29o25’22,4’’S, 50o23’11,2’’W), constitui-se numa 

Unidade de Conservação de Uso Sustentável, sendo a primeira no Rio Grande do Sul, criada 

em 1945 e caracterizando-se como uma área com cobertura florestal de espécies 

predominantemente nativas. A FLONA tem área de 1.606 ha, temperatura média anual de 

14,5° C e precipitação anual de 2.256 mm, distribuída uniformemente durante o ano. A área 

situa-se entre altitudes de 800 a 1200 m e tem uma topografia acidentada composta por cumes 

e vales. A vegetação é formada por um mosaico de fragmentos florestais que não sofreram 

ações antrópicas alternados com trechos florestais que sofreram extração seletiva de A. 

angustifolia assim como de outras espécies até 1945 ou 1987, dependendo do local (Fig. 1). 

  Os dados foram coletados pelo Projeto de Longa Duração – PELD, parceria 

com a Universidade Federal de Santa Maria, em dez parcelas permanentes de 100 x 100 m (1 

ha) cada, com diferentes características fisiográficas e históricas. Cinco parcelas localizam-se 

em áreas que nunca sofreram extração madeireira ou perturbações humanas significativas, e 

serão denominadas de florestas maduras. Três outras sofreram extração até 1945 (florestas 

exploradas), e outras duas, extração até 1987 (florestas recentemente exploradas). Em cada 

parcela foi realizado o levantamento de todos os indivíduos com circunferência à altura do 

peito maior ou igual a 30 cm (diâmetro à altura do peito [DAP] equivalente a 9,5 cm). A 

regeneração natural foi amostrada em dois níveis de subparcelas. Indivíduos com CAP entre 

15 e 30 cm [DAP entre 4,8 e 9,5 cm] (árvores médias) foram amostradas em 10 subparcelas 

de 10 m x 10 m escolhidas aleatoriamente em cada uma das dez parcelas de 1 ha. Em cada 



11

uma destas subparcelas foi instalada uma subparcela menor, localizada no vértice inferior 

esquerdo, com 3,16 m x 3,16 m. Nestas subparcelas menores foram amostrados todos os 

indivíduos com CAP entre 3 e 15 cm [DAP entre 1,0 e 4,8 cm] (árvores pequenas). O número 

de árvores mortas também foi contado. 

  Todos os indivíduos foram identificados em nível de espécie. A identificação 

taxonômica foi atualizada segundo a base de dados Trópicos do Jardim Botânico de Missouri 

(disponível online1). Nomes em nível de família seguem o Grupo para Filogenia de 

Angiospermas (2003, disponível online2). Dez espécies tiveram seus nomes atualizados. Os 

indivíduos tiveram sua altura total e DAP medidos. 

                                                
1 http://mobot.mobot.org/W3T/Search/vast.htmli 
2 http://www.mobot.org/MOBOT/Research/APweb/ 
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Fig. 1. Localização da Floresta Nacional de São Francisco de Paula (polígono central) e os 

pontos estudados na paisagem local. As áreas em cinza representam áreas florestais, áreas 

brancas representam pastagens, áreas hachuradas representam plantações e as linhas sólidas 

representam estradas secundárias (linhas grossas) e estradas terciárias (linhas finas). O detalhe 

mostra a situação geográfica da área estudada.  

3. Análise de Dados 

                      Os dados foram analisados nas escalas de 1 ha ou de 400 m2 (20 x 20 m), 

conforme indicado. As variáveis da estrutura florestal (densidade de árvores pequenas, médias 

e grandes, área basal de árvores grandes, altura média de árvores grandes e densidade de 

árvores mortas) foram comparadas entre os três históricos de impacto em nível de parcelas de 

20 x 20 m através de uma análise de variância multivariada (MANOVA, da sigla em inglês). 

Os dados foram transformados em raiz quadrada (x + 1) quando necessário (densidade de 

árvores mortas, de árvores pequenas e médias) e a ausência de autocorrelação espacial foi 
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confirmada por meio de correlogramas, de forma a corresponder às premissas paramétricas da 

análise (Hair Jr. et al., 1998). Para eliminar o efeito de diferenças entre escalas de medida 

existentes entre as variáveis, os dados foram padronizados pelo desvio-padrão antes da análise 

(McCune e Grace, 2002). 

            Para analisar a existência de gradientes na estrutura florestal entre parcelas com 

diferentes históricos os dados foram submetidos a uma análise de componentes principais 

(PCA, da sigla em inglês), mantendo as transformações e padronizações mencionadas 

anteriormente. Correlações entre as variáveis e os componentes principais foram consideradas 

significativas quando foram os iguais ou maiores do que 0,35 (Hair Jr. et al., 1998). Tanto a 

MANOVA quanto o PCA foram feitos no programa SYSTAT 12.0 (Systat Software Inc, 2007) 

            A riqueza de espécies foi comparada entre as áreas por meio de rarefações 

baseadas no número de espécies por indivíduo amostrado (Gotelli e Colwell, 2001), com 1000 

randomizações, utilizando-se o programa Estimates 8.0 (Colwell, 2004). 

            A semelhança na composição de espécies entre áreas e através de classes de 

tamanho foi avaliada entre todos os pares de combinações possíveis, usando a abundância 

Chao-Jaccard que apresenta desempenho superior às distâncias convencionais em simulações 

de comunidades artificiais, provavelmente por conseguir incluir pelo menos parcialmente a 

presença de espécies não amostradas (Chao et al. 2005).  Em florestas tropicais, onde as 

espécies raras são freqüentes e a amostragem é incompleta, este índice é menos influenciado 

pelo tamanho da amostra, e é, por isso, mais apropriado do que outros índices de semelhança 

normalmente usados (Chao et al., 2005). Diferenças de composição de espécies entre parcelas 

de 1 ha com diferentes históricos de impacto antrópico para cada uma das classes de tamanho 

(árvores de pequeno, médio e grande porte), foram testadas através de análises de variância 

multivariada não paramétrica (NPMANOVA, Anderson 2001). NPMANOVA é uma análise 

de variância que usa matrizes de distância, no nosso caso executada através da função 
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‘adonis’ do pacote ‘VEGAN’ 1.6-22 (Dixon 2003), no programa R 2.9.1 (Core Team 

Development 2009). Esta função reparte a soma de quadrados usando matrizes de distância 

métricas ou semimétricas. O teste de significância é feito usando testes F baseados em 4.999 

somas de quadrados seqüenciais obtidos dos dados brutos permutados. 

               Para ilustrar a similaridade na composição de espécies entre parcelas de 1 ha e 

classes de tamanho (árvores pequenas, medias e grandes), usamos a ordenação de 

escalonamento não métrico multidimensional (NMDS, da sigla em inglês) usando a função 

‘metaMDS’ do pacote ‘VEGAN’ no programa R. Esta função encontra uma solução estável 

usando vários começos aleatórios, e padroniza a escala no resultado por uma rotação de 

componentes principais. Isto maximiza a variância dos pontos no primeiro eixo, de forma que 

as configurações são mais fáceis de interpretar. Nós escolhemos quatro eixos para minimizar 

o estresse e a distância de Chao-Jaccard como medida de distância ecológica. Os 

componentes principais gerados pelo PCA foram correlacionados com os eixos do NMDS a 

posteriori (McCune e Grace, 2002) usando a função ‘envfit’ do pacote VEGAN no R. A 

significância destas correlações foi acessada através de 1000 randomizações. 

4. Resultados 

Foram amostradas 147 espécies pertencentes a 47 famílias (Anexo 1). Os três critérios 

de significância da MANOVA, conforme exposto pelo SYSTAT 12.0, (Wilks's Lambdae 

(0,45), Traços de Pillai (0,65) e Hotelling-Lawley (0,97)) foram significativos (P < 0.0001), 

indicando que as variáveis estruturais florestais diferiram entre os históricos de manejo (Fig. 

2). Árvores grandes (CAP maior ou igual a 30 cm) apresentaram maior densidade nas áreas 
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recentemente exploradas, as quais apresentaram menores alturas médias e, aparentemente, 

menor densidade de árvores médias (CAP entre 15 e 30 cm). 

           As seis variáveis estruturais analisadas foram reduzidas a três componentes 

principais, que explicaram 25,7, 23,4 e 19,4 % da variação presente nos dados (total 68,5%, 

Fig. 3). As variáveis que foram fortemente associadas com o primeiro componente foram a 

altura média (correlação de 0,86), densidade de árvores grandes (-0,57) e densidade de mortas 

(-0,57). As variáveis associadas ao segundo componente foram a densidade de árvores 

pequenas (CAP entre 3 e 15 cm) (0,75) e a densidade de árvores grandes (-0,80), enquanto 

que as variáveis associadas ao terceiro componente foram a área basal (0,87) e a densidade de 

árvores grandes (0,69). No gráfico (Fig. 3), as parcelas das áreas com histórico de extração 

recente agruparam-se, associadas a maiores densidades e menores alturas médias e área basal 

de árvores grandes, bem como a maior densidade de árvores médias. Parcelas de áreas 

maduras e com exploração mais antiga não apresentaram distinção estrutural clara entre si, e 

distribuíram-se em um gradiente expresso pelo segundo componente, com regeneração 

dominada por árvores pequenas ou médias.  

        A rarefação dos dados revelou que as áreas com histórico de extração antiga, 

para árvores grandes, apresentaram menor riqueza de espécies do que as áreas maduras e as 

áreas com extração recente (Fig. 4). As rarefações feitas com árvores pequenas e médias (Fig. 

4) são de difícil comparação com a rarefação das árvores grandes devido à diferença de 

esforço amostral entre as classes. Ainda assim, é visível que a riqueza de espécies inferior das 

áreas com histórico de extração antiga não aparece nas rarefações das duas classes da 

regeneração. 
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Fig. 2. Diagramas tipo gráficos de caixa ilustrando diferenças entre variáveis descritoras da 

estrutura florestal em trechos florestais com diferentes históricos de impacto antrópico na 

FLONA de São Francisco de Paula (RS). Nos gráficos, as barras verticais unem os valores 

mínimos e máximos medidos, * refere-se aos valores extremos, enquanto a linha central 

indica o intervalo de confiança de 95% da mediana.  Onde, RC = Floresta Recentemente 

Explorada; C = Floresta Explorada e NC = Floresta Não Explorada, Floresta Madura .  
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Fig. 3. Análise de componentes principais envolvendo as variáveis estruturais das parcelas de 

20 x 20 m em trechos florestais com diferentes históricos de impacto antrópico na FLONA de 

São Francisco de Paula (RS). Nos gráficos, os símbolos representam parcelas e as setas, 

variáveis descritoras da estrutura florestal correlacionadas com os eixos. � = Floresta 

Explorada, � = Floresta Recentemente Explorada e � = Floresta Madura.  
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Fig. 4. Curvas de rarefação de espécies arbóreas em três classes de tamanho em áreas com 

histórico de impacto antrópico diferentes na FLONA de São Francisco de Paula (RS). Onde, 

RC = Floresta Recentemente Explorada; C = Floresta Explorada e NC = Floresta Não 

Explorada ou Floresta Madura. Onde, A = Árvores Grandes, B = Árvores Grandes (inset) 

alteração de escala para se tornar comparável com C = Árvores Médias e D = Árvores 

Pequenas.  
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            A composição de espécies entre árvores grandes foi significativamente 

diferente entre parcelas de 1 ha com histórico de extração diferentes (NPMANOVA, F = 5,6, 

P = 0,016). Comparações a posteriori entre pares de parcelas com correção de Benjamini-

Hochberg (Waite e Campbell 2006) demonstraram que as parcelas em cada classe de histórico 

foram florísticamente diferentes das demais (P < 0,05). A composição de espécies de árvores 

pequenas, porém, não diferiu significativamente entre os históricos (NPMANOVA, F = 1,01, 

P = 0,48), bem como de árvores médias (NPMANOVA, F = 1,58, P = 0,074). Além disto, a 

quantidade de variância nas abundâncias das espécies explicada pelos tipos de histórico 

diminuiu de árvores grandes para aquelas da regeneração (R2 = 0,62, R2 = 0,44 e R2 = 0,34 

para árvores grandes, médias e pequenas, respectivamente). 

               O primeiro eixo de ordenação no NMDS (Fig. 5) separou as comunidades de 

árvores grandes em áreas maduras à extrema esquerda do gráfico, com as áreas com histórico 

de extração mais à direita. As comunidades da regeneração formaram um conjunto pouco 

definido e mais disperso no espaço de ordenação do que as comunidades de árvores grandes, 

de acordo com os resultados da NPMANOVA (Fig. 5). Os três componentes gerados pelo 

PCA foram significativamente correlacionados com os eixos do NMDS. O primeiro 

componente (altura média [+], densidade de árvores grandes [-] e densidade de árvores mortas 

[-]) apresentou uma correlação de -0,23 com o primeiro eixo do NMDS (Fig. 5). O segundo 

componente (densidade de árvores pequenas [+] e densidade de árvores grandes [-]) 

apresentou uma correlação de -0,30 com o segundo eixo do NMDS, enquanto que o terceiro 

componente (área basal [+] e densidade de árvores grandes [+]) apresentou uma correlação de 

-0,38 com o primeiro eixo do NMDS. 
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Fig. 5. NMDS com inclusão dos vetores resultantes do PCA. Os valores dos eixos 

correspondem ao comprimento das setas, as quais têm origem no ponto 0,0. As árvores 

grandes estão representadas por quadrado preto, as médias por triângulo cinza escuro e as 

pequenas ou mudas por triângulo cinza claro. Onde, R = Floresta Recentemente Explorada, C 

= Floresta Explorada e M = Floresta Madura ou Floresta Não Explorada.  

5. Discussão 

           Nossos resultados apresentam a primeira avaliação quantitativa das respostas da 

estrutura e composição de Florestas Ombrófilas Mistas Sul - brasileiras à extração madeireira, 

seu mais extenso impacto durante o século XX, e em grande parte responsável por sua 

redução a cerca de 5% de sua cobertura original (Guerra et al. 2002). 
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                         As análises estruturais indicaram que as maiores diferenças entre florestas 

concentram-se naquelas com histórico recente de extração. No PCA, o primeiro eixo sugere 

que as parcelas com grande quantidade de árvores grandes apresentam também menor altura 

média. A densidade de árvores mortas não é alta neste eixo, mas é significativa e negativa, ou 

seja, há mais árvores mortas nas parcelas mais densas, onde provavelmente ocorre maior 

competição (auto-desbaste, Begon et al., 2006). Uma característica do inicio da sucessão 

florestal é a alta densidade de árvores jovens, que crescem formando uma floresta jovem e 

densa. Estas árvores competem pela luz, água e nutrientes e começam a morrer por 

competição causando um auto-desbaste, reduzindo assim a densidade florestal (Givnish, T. J., 

1999 e Baum, D. A., 1998). Nestas áreas costumam ocorrer alta mortalidade por competição.        

           No terceiro eixo, a densidade de árvores pequenas teve uma relação negativa 

com a regeneração de árvores médias. Provavelmente porque as árvores médias em 

regeneração, juntamente com a cobertura do dossel das árvores grandes, suprimam 

competitivamente as árvores pequenas. Neste eixo, a regeneração se mostra independente dos 

outros fatores, ou seja, não é possível afirmar se há mais regeneração no início ou no fim da 

sucessão, pois ela ocorre em diversas situações. 

             Turner (1997) descreve estudo onde duas comunidades florestais secundárias 

foram semelhantes em atributos estruturais, não se diferenciando significativamente em 

densidade ou área basal. A floresta primária do estudo em questão teve área basal 

significativamente maior, mas densidade menor, do que as florestas secundárias, assim como 

em nossos resultados. 

 No NMDS as áreas se mostraram diferentes florísticamente entre as árvores 

grandes nos diferentes históricos. Provavelmente este fato ocorre devido à maior proporção de 

pioneiras nas áreas com extração recente, e pela maior proporção de climáxicas nas áreas 

maduras. A maior dispersão das unidades amostrais da regeneração no espaço de ordenação 
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do NMDS retrata uma maior heterogeneidade composicional entre as unidades da 

regeneração. Esta heterogeneidade pode resultar de maior variação composicional de fato, 

mas também do fato de a área amostral da regeneração ser muito menor do que a das árvores 

grandes, gerando uma heterogeneidade artificial ou artificialmente aumentada. A 

PERMANOVA nos dá a entender que as características florísticas das áreas de regeneração 

estão se aproximando das áreas de floresta madura, ou seja, as diferenças de composição 

florística encontradas entre as árvores adultas já estão desaparecendo na regeneração. Isto 

concorda com a teoria do nicho nas comunidades (que leva à idéia de que a sucessão é 

direcional) e por conseqüência de que as florestas com araucárias são resilientes em sua 

composição. Porém de fato menos do que em relação à estrutura, uma vez que as diferenças 

estruturais entre os históricos foram menos marcadas do que as diferenças florísticas. 

  Embora a riqueza de espécies em florestas secundárias aproxime ou iguale 

aquela de florestas maduras em um intervalo de cerca de 40 a 70 anos, a composição de 

espécies costuma permanecer significativamente distinta por muito mais tempo, 

possivelmente por séculos (Finegan, 1996; De Walt et al. 2003, citados por Capers et. al., 

2005). Norden et al. (2009) testaram a resiliência de florestas tropicais registrando a 

convergência florística da regeneração de florestas sucessionais à composição dominante em 

florestas maduras. Interpretaram isto como evidência da existência de nichos e da não-

predominância da dinâmica neutra. Ainda afirmam que o estabelecimento bem sucedido de 

espécies de floresta madura no sub-bosque de florestas secundárias e a presença de espécies 

generalistas abundantes na área fornecem altos níveis de resiliência ao sistema, como predito 

por modelos determinista de sucessão. 

  Os resultados em geral confirmaram nossa expectativa de que a estrutura 

florestal registra distúrbios ao longo do tempo e que o sistema mostra sinais de resiliência 

através de sucessão secundária. Além disto, provavelmente os processos dinâmicos 
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permanecem alterados na floresta por muito tempo depois do tempo de perturbação. Entende-

se que a recuperação da estrutura florestal leva menos tempo do que a restauração da riqueza 

de espécies e abundância após o corte nestas florestas. Esta conclusão está de acordo com 

resultados de outros autores. De acordo com Guariguata & Ostertag (2001), a recuperação da 

estrutura florestal em florestas secundárias ocorre mais rapidamente do que a da composição e 

riqueza de espécies. Com a ocorrência de regimes de distúrbios naturais e antrópicos, 

principalmente a abertura do dossel por corte seletivo, a manutenção das espécies 

provavelmente está associada a diferenças nas taxas de crescimento, capacidade de dispersão 

de sementes, tempo de resistência da cobertura e longevidade. É provável, portanto, que uma 

compreensão mais profunda dos processos de recuperação das Florestas Ombrófilas Mistas 

dependa de estudos mais detalhados das características de sua história de vida das espécies 

florestais que compõem estes ecossistemas. 
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Anexo 01: Listagem florística das espécies arbóreas, e suas respectivas famílias, 

encontradas em 10 ha de Floresta Ombrófila Mista, na Floresta Nacional de São 

Francisco de Paula, RS. 

ESPÉCIE FAMÍLIA 

Acca sellowiana (O. Berg) Burret  Myrtaceae 

Aiouea saligna (Meisn.) Lauraceae 

Allophylus edulis (A. St.-Hil., Cambess. & A. Juss.) Radlk. Sapindaceae 

Alsophila sp.(R. Br.) Cyatheaceae 

Araucaria angustifolia (Bertol.) Kuntze Araucariaceae 

Aspidosperma parvifolium A. DC. Apocynaceae 

Ateleia glazioveana Baill. Fabaceae 

Banara parviflora  (A. Gray) Benth. Salicaceae 

Banara tomentosa  Clos Salicaceae 

Blepharocalyx salicifolius  (Kunth) DC. Myrtaceae 

Cabralea canjerana (Vell.) Mart. Meliaceae 

Calycorectes psidiiflorus (O. Berg) Sobral Myrtaceae 

Calyptranthes tricona D. Legrand Myrtaceae 

Campomanesia rhombea O. Berg Myrtaceae 

Campomanesia xanthocarpa O. Berg Myrtaceae 

Carica quercifolia  (A. St.-Hil.) Hieron. Caricaceae 

Casearia decandra Jacq. Salicaceae 

Casearia obliqua Spreng. Salicaceae 
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Anexo 01: Continuação.

ESPÉCIE FAMÍLIA 

Casearia sylvestris Sw. Salicaceae 

Cedrela fissilis Vell. Meliaceae 

Celtis iguanaea  (Jacq.) Sarg. Ulmaceae 

Cestrum sp. L. Solanaceae 

Chytraculia concinna  (DC.) Kuntze Myrtaceae 

Cinnamodendron dinisii (Schwacke)  Canellaceae 

Cinnamomum amoemum (Nees) Kosterm   Lauraceae 

Cinnamomum glaziovii (Mez) Kosterm. Lauraceae 

Citharexylum myrianthum Cham. Verbenaceae 

Citronella gongonha (Mart.) R.A. Howard Icacinaceae 

Citronella paniculata (Mart.) R.A. Howard Icacinaceae 

Citrus sp. L. Rutaceae 

Clethra uleana Sleumer Clethraceae 

Coussarea contracta (Walp.) Müll. Arg. Rubiaceae 

Coutarea hexandra (Jacq.) K. Schum. Rubiaceae 

Cryptocarya aschersoniana Mez Lauraceae 

Cryptocarya moschata  Nees & C. Mart. Lauraceae 

Cunila incisa Benth. Lamiaceae 

Cupania vernalis Cambess. Sapindaceae 
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Anexo 01: Continuação. 

ESPÉCIE FAMÍLIA 

Dalbergia frutescens (Vell.) Britton Fabaceae 

Dasyphyllum spinescens (Less.) Cabrera  

Dasyphylulm tomentosum (Spreng.) Cabrera    

Asteraceae  

Asteraceae 

Endlicheria paniculata (Spreng.) J.F. Macbr. Lauraceae 

Erythrina crista-galli L. Fabaceae 

Eugenia involucrata DC. Myrtaceae 

Eugenia opaca O. Berg Myrtaceae 

Eugenia pluriflora DC. Myrtaceae 

Eugenia uniflora (L.) Myrtaceae 

Frangula sphaerosperma  (Sw.) Kartesz & Gandhi Rhamnaceae  

Gochnatia polymorpha (Less.) Cabrera Asteraceae 

Gordonia acutifolia (Wawra) H. Keng Theaceae 

Griselinia ruscifolia (Clos) Taub. Cornaceae  

Guapira opposita (Vell.) Reitz Nyctaginaceae 

Handroanthus chrysotricha (Mart. ex A. DC.) Standl. Bignoniaceae 

Handroanthus  umbellata (Sond.) Sandwith Bignoniaceae 

Helietta apiculata Benth. Rutaceae 

Hennecartia omphalandra J. Poiss. Monimiaceae 

Ilex brevicuspis Reissek Aquifoliaceae 

Ilex dumosa Reissek Aquifoliaceae 
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Anexo 01: Continuação.

ESPÉCIE FAMÍLIA 

Ilex microdonta Reissek Aquifoliaceae 

Ilex paraguariensis A. St.-Hil. Aquifoliaceae 

Ilex theezans Mart. ex Reissek Aquifoliaceae 

Inga marginata Willd. Fabaceae 

Inga vera Willd. Fabaceae 

Lamanonia ternata Vell. Cunoniaceae 

Lithraea brasiliensis Marchand Anacardiaceae 

Lonchocarpus campestris Mart. ex Benth. Fabaceae 

Lonchocarpus floribundus Benth. Fabaceae 

Luehea divaricata Mart. Malvaceae 

Machaerium glabrum Vogel Fabaceae 

Machaerium paraguariense Hassl. Fabaceae 

Machaerium stipitatum (DC.) Vogel Fabaceae 

Matayba elaeagnoides Radlk. Sapindaceae 

Maytenus aquifolia Mart. Celastraceae 

Maytenus evonymoides Reissek Celastraceae 

Mollinedia elegans Tul. Monimiaceae 

Mollinedia sp. Ruiz & Pav. Monimiaceae 

Myrceugenia  foveolata (O.Berg) Sobral Myrtaceae 
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Anexo 01: Continuação.

ESPÉCIE FAMÍLIA 

Myrceugenia cucullata D. Legrand Myrtaceae 

Myrceugenia glaucescens (Cambess.) D. Legrand & Kausel Myrtaceae 

Myrceugenia oxysepala (Burret) D. Legrand & Kausel Myrtaceae 

Myrcia arborescens O. Berg Myrtaceae 

Myrcia bombycina (O. Berg) Kiaersk. Myrtaceae 

Myrcia lajeana D. Legrand Myrtaceae 

Myrcia oligantha O. Berg Myrtaceae 

Myrcia palustris DC.   Myrtaceae 

Myrcianthes gigantea (D. Legrand) D. Legrand Myrtaceae 

Myrcianthes pungens (O. Berg) D. Legrand Myrtaceae 

Myrciaria delicatula (DC.) O. Berg Myrtaceae 

Myrciaria floribunda (H. West ex Willd.) O. Berg Myrtaceae 

Myrciaria tenella (DC.) O. Berg Myrtaceae 

Myrrhinium atropurpureum Schott Myrtaceae 

Myrsine coriacea  (Sw.) R. Br. ex Roem. & Schult. Myrsinaceae 

Myrsine laetevirens (Mez) Arechav. Myrsinaceae 

Myrsine lorentziana (Mez) Arechav. Myrsinaceae 

Myrsine sp. L. Myrsinaceae 

Nectandra lanceolata Nees Lauraceae 

Nectandra megapotamica (Spreng.) Mez Lauraceae 
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Ocotea indecora (Schott) Mez Lauraceae 

Ocotea lancifolia (Schott) Mez Lauraceae 

Ocotea puberula (Rich.) Nees Lauraceae 

Ocotea pulchella (Nees) Mez Lauraceae 

Oreopanax fulvus Marchal Araliaceae 

Picramnia parvifolia Engl. Simaroubaceae

Pilocarpus pennatifolius Lem. Rutaceae 

Piptocarpha notata (Less.) Baker Asteraceae 

Piptocarpha tomentosa Baker Asteraceae 

Podocarpus lambertii Klotzsch ex Endl Podocarpaceae

Pouteria gardneriana (A. DC.) Radlk. Sapotaceae 

Prunus myrtifolia (L.) Urb. Rosaceae 

Rapanea umbellata  (Mart.) Mez Myrsinaceae 

Rollinia rugulosa Schltdl. Annonaceae 

Rollinia salicifolia Schltdl. Annonaceae 

Rollinia sylvatica (A. St.-Hil.) Martius Annonaceae 

Roupala brasiliensis  Klotzsch Proteaceae 

Sapium glandulosum (L.) Morong Euphorbiaceae 

Scutia buxifolia  Reissek Rhamnaceae 

Sebastiania brasiliensis Spreng. Euphorbiaceae 
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Sebastiania commersoniana (Baill.) L.B. Sm. & Downs Euphorbiaceae 

Seguieria aculeata Jacq. Phytolaccaceae

Senegalia bonariensis   (Gillies ex Hook. & Arn.) Seigler & Ebinger Fabaceae  

Solanum pabstii L.B. Sm. & Downs Solanaceae 

Solanum pseudocapsicum L. Solanaceae 

Solanum pseudoquina A. St.-Hil. Solanaceae 

Solanum sanctaecatharinae Dunal Solanaceae 

Solanum sp. L. Solanaceae 

Stillingia oppositifolia Baill. ex Müll. Arg. Euphorbiaceae 

Strychnos brasiliensis (Spreng.) Mart. Loganiaceae 

Styrax leprosus Hook. & Arn. Styracaceae 

Syagrus romanzoffiana (Cham.) Glassman Arecaceae 

Symplocos pentandra Occhioni Symplocaceae 

Symplocos tetrandra Mart. Symplocaceae 

Symplocos uniflora (Pohl) Benth. Symplocaceae 

Vernonanthura discolor (Spreng.) Less. Asteraceae 

Weinmannia paulliniifolia Pohl Cunoniaceae 

Xylosma pseudosalzmannii Sleumer Salicaceae 

Xylosma tweedianum (Clos.) Eichler Salicaceae 

Zanthoxylum caribaeum Lam. Rutaceae 

Zanthoxylum fagara (L.) Sarg. Rutaceae 
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Zanthoxylum kleinii (R.S. Cowan) P.G. Waterman Rutaceae 

Zanthoxylum rhoifolium Lam. Rutaceae 


