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RESUMO 

O desenfreado desmatamento tem devastado florestas tropicais em todo o mundo. A 

fragmentação e isolamento de habitats decorrente desse processo resulta em florestas com 

condições estruturais distintas, afetando o funcionamento dos ecossistemas, e assim, o provimento 

de serviços ecossistêmicos, como sequestro de carbono, conservação da biodiversidade, 

polinização, dentre outros. Nesse cenário, a restauração de florestas nativas tem sido adotada em 

todo mundo como uma possibilidade de reverter as perdas e amenizar os prejuízos decorrentes da 

degradação humana. Esse estudo consiste em um dos poucos que levaram em consideração uma 

larga escala espacial e temporal (florestas com diferentes idades) e, além disso, avaliou de forma 

integrada diferentes tipologias florestais (DEG - remanescentes de floresta primária degradada, 

REG - regeneração natural ou sucessão secundária e REST - restauração ativa) para o aumento do 

estoque de carbono acima do solo e para conservação da biodiversidade. Foram coletados dados 

em dez parcelas alocadas em cada tipologia (N= 4), totalizando 40 parcelas inseridas nos domínios 

do bioma Mata Atlântica. Foi visto que DEG, REST e REG estocam altas quantidades de carbono 

em sua biomassa acima do solo. Sendo que essa quantidade é maior em CON (131,5 Mg ha-1), 

seguido por DEG (79,7 Mg ha-1), REST (51,9 Mg ha-1) e REG (29,1 Mg ha-1). Além disso, 

verificamos que florestas com melhores condições estruturais estocam mais carbono. Sobre o pool 

total de espécies amostradas (N= 454), CON (62 spp.) foi a tipologia com o maior número de 

espécies exclusivas. Por outro lado, a quantidade de espécies exclusivas entre DEG (36 spp.), REG 

(40 spp.) e REST (32 spp.) foram similares. Apesar das tipologias abrigarem considerável número 

de espécies, as curvas de rarefação demonstraram que a riqueza é diferente entre elas, sendo maior 

em CON (147 spp.), seguido por DEG (123 spp.), REG (101 spp.) e REST (83 spp.). A diversidade 

florística foi maior em CON (10,6) e DEG (9,7) e menores, porém, similares entre REST (5,22) e 

REG (5,16). Não foram constatadas diferenças entre todas as tipologias em relação a diversidade 

filogenética, isto é, os valores aferidos são semelhantes entre elas. Ainda nesse contexto, a 

composição florística é diferente entre as tipologias, exceto entre CON e DEG. Encontramos que 

a alta diversidade beta aferida para todas as tipologias é quase que inteiramente resultado do 

turnover (>90%). Em síntese, nossos resultados indicam que DEG, REST e REG contribuem 

consideravelmente para o sequestro de carbono atmosférico e complementam a diversidade e 

riqueza de espécies na paisagem mitigando os efeitos das mudanças climáticas, diminuindo a 

extinção de espécies, conectando habitats e diminuindo a pressão sob florestas primárias. Tudo 

isso revela que é necessário e urgente criar políticas de proteção ambiental que não negligenciem 

essas florestas. 
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ABSTRACT 

Unbridled deforestation has devastated tropical forests around the world. The 

fragmentation and isolation of habitats resulting from this process results in forests with different 

structural conditions, affecting the functioning of ecosystems, and thus, the provision of ecosystem 

services such as carbon sequestration, biodiversity conservation, pollination, among others. In this 

scenario, the restoration of native forests has been adopted worldwide as a possibility to reverse 

the losses and mitigate the damage resulting from human degradation. This study is one of the few 

that took into consideration a large spatial and temporal scale (forests of different ages) and, 

moreover, assessed in an integrated way different forest typologies (DEG - remnants of degraded 

primary forest, REG - natural regeneration or secondary succession and REST - active restoration) 

for the increase of above ground carbon stock and for biodiversity conservation. Data were 

collected in ten plots allocated to each typology (N=4), totaling 40 plots inserted in the domains 

of the Atlantic Forest biome. It was seen that DEG, REST and REG store high amounts of carbon 

in their aboveground biomass. This amount is highest in CON (131.5 Mg ha-1), followed by DEG 

(79.7 Mg ha-1), REST (51.9 Mg ha-1) and REG (29.1 Mg ha-1). Furthermore, we found that forests 

with better structural conditions store more carbon. About the total pool of sampled species (N= 

454), CON (62 spp.) was the typology with the highest number of unique species. On the other 

hand, the number of unique species among DEG (36 spp.), REG (40 spp.) and REST (32 spp.) 

were similar. Although the typologies harbor a considerable number of species, the rarefaction 

curves showed that richness is different among them, being higher in CON (147 spp.), followed 

by DEG (123 spp.), REG (101 spp.) and REST (83 spp.). Floristic diversity was highest in CON 

(10.6) and DEG (9.7) and lower but similar between REST (5.22) and REG (5.16). No differences 

were found among all typologies in relation to phylogenetic diversity, that is, the measured values 

are similar among them. Also in this context, the floristic composition is different among the 

typologies, except between CON and DEG. We found that the high beta diversity measured for 

all typologies is almost entirely the result of turnover (>90%). In summary, our results indicate that 

DEG, REST and REG contribute considerably to atmospheric carbon sequestration and 

complement diversity and species richness in the landscape by mitigating the effects of climate 

change, decreasing species extinction, connecting habitats, and decreasing pressure on primary 

forests. All this reveals that it is necessary and urgent to create environmental protection policies 

that do not neglect these forests. 

Keywords: Biodiversity conservation, Atlantic Forest, Ecosystem functioning, Climate changes. 
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INTRODUÇÃO 

As florestas tropicais são grandes repositórios de biodiversidade representando 

um dos ecossistemas mais complexos do mundo (Rezende et al. 2018; Zwiener et al. 2021). 

Além do mais, tais florestas cumprem importante papel ecológico, social e econômico 

atuando na regulação climática (Carlucci et al. 2021), suprindo recursos naturais (Pires et al. 

2021; Rosa et al. 2021) e promovendo o bem-estar humano (Loveridge et al. 2021). Apesar 

disso, essas florestas têm sido degradadas pelo homem, que tem acima de tudo ditado a 

velocidade com que as mudanças nesses ecossistemas têm ocorrido (Hobbs et al. 2006; 

Jakovac et al. 2021).  

A degradação de florestas tropicais é um fator preocupante, pois está 

intrinsicamente relacionada com a diminuição da complexidade estrutural (Maxwell et al. 

2016). Florestas estruturalmente complexas são reconhecidas pela sua maior adaptabilidade, 

estabilidade e resiliência, se tornando resistentes a mudanças e perturbações no ecossistema 

(Zenner et al. 2016; Ehbrecht et al. 2021). Além disso, a complexidade estrutural (e.g., 

diversidade de classes de diâmetro e altura, área basal, etc.) está intimamente ligada com o 

funcionamento do ecossistema, sendo responsável pelo incremento da riqueza de espécies e 

diversidade, além de aumentar o acúmulo de biomassa e estoque de carbono (Penone et al. 

2019; Ehbrecht et al. 2017).  

Outro efeito provocado pela degradação de florestas tropicais diz respeito à 

perda de biodiversidade e suas consequências para o funcionamento do ecossistema. A teoria 

da biodiversidade e funcionamento do ecossistema prediz que o aumento da diversidade 

produz respostas significativas ao nível de comunidade, maximizando a captação de recursos 

e o provimento de funções ecossistêmicas, como produtividade primária, ciclagem de 

nutrientes, dentre outros (Loreau et al. 2001). De fato, vários estudos já relataram que o 

aumento da riqueza de espécies e diversidade vegetal melhoram a execução de inúmeros 

processos ecológicos (Clarke et al. 2017; Guerrero-Ramírez et al. 2017). Em face disso, a 

degradação de florestas tropicais tem se tornado um ponto bastante discutido e incorporado 

em agendas ambientais (ONU, 2019) 

Nas últimas décadas, inúmeras pressões antrópicas, com destaque para a 

produção agrícola e pecuária, têm cada vez mais convertido florestas tropicais para diversos 

fins de uso, o que tem reduzido, devastado e fragmentado seus habitats (Tabarelli et al. 2004; 

Moreno-Mateos et al. 2020, Wagner et al. 2020). Sendo assim, estima-se que cerca de 50% 

das florestas tropicais já foram convertidas e/ou degradadas acarretando a atual crise da 
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biodiversidade consideradas por alguns cientistas como a 6ª extinção (Hansen et al. 2013; 

Ceballos et al. 2017; Alroy, 2017). Contudo, a crescente tecnificação da agropecuária tem 

cada vez mais exigido por áreas de alta aptidão ou grande oferta ambiental (e.g., solos férteis, 

vegetação, relevo, recursos hidrológicos, etc.), levando ao abandono de muitas áreas que 

exauriram tais ofertas (Turley et al. 2020; Jakovac et al. 2021). Em consequência disso, o 

abandono destas áreas tem permitido o surgimento e disseminação de florestas secundárias 

em todo o globo e, consequentemente, o aumento rápido em extensão dessas florestas 

(Jakovac et al. 2021). Florestas secundárias são florestas regeneradas naturalmente em áreas 

submetidas a distúrbios antropogênicos (Chokkalingam & De Jong, 2001). Dessa forma, 

estima-se que atualmente cerca de 600 milhões de hectares em todo o mundo sejam 

compostos por florestas secundárias resultantes da degradação pelo homem (Jakovac et al. 

2021).  

Imersas em paisagens altamente degradadas, as florestas secundárias têm 

assumido um papel importante na mitigação de mudanças climáticas, além de manter e 

sustentar diversos serviços ecossistêmicos, a saber: ciclagem de nutrientes (Powers & Martín-

Spiotta, 2017) e recuperação da biodiversidade (Rozendaal et al. 2019). Apesar disso, a 

sucessão ecológica de florestas secundárias pode seguir múltiplos caminhos sucessionais 

resultando em florestas distintas em termos de estrutura, diversidade e funcionamento (Dent 

et al. 2013). Nesse sentido, o modelo determinístico, um dos modelos de sucessão ecológica 

mais difundidos, busca explicar de forma simples quais caminhos a sucessão de florestas 

podem alcançar (Keane et al. 2004).  

A teoria de sucessão baseada no modelo determinístico prediz que o resultado 

da sucessão não é um produto do acaso, mas sim de uma série de causalidades (Taylor & 

Chen, 2009; Mesquita et al. 2001). De acordo com isto, por exemplo, seria possível prever a 

composição de espécies de comunidades em sucessão, se for conhecido o conjunto de 

condições iniciais existentes antes da perturbação ocorrer (Taylor & Chen, 2009). Sendo 

assim, o modelo baseado em processos determinísticos é regido pela premissa de que as 

comunidades vegetais se recuperam de perturbações de modo ordenado, unidirecional e 

previsível, alcançando lentamente seu estado de equilíbrio ou clímax (Chazdon, 2008). 

De maneira geral, a sucessão em florestas tropicais primárias, tais como aquelas 

que ocorrem naturalmente em clareiras, tendem a alcançar trajetórias bastante previsíveis e 

até unidirecionais, seguindo os preceitos da teoria ecológica determinística (Mesquita et al. 

2001). Contudo, paisagens altamente alteradas pela degradação humana podem seguir 

múltiplas e alternativas trajetórias sucessionais, nem sempre alcançando um estado de 
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equilíbrio, indo de encontro com o modelo de sucessão estocástico (Mesquita et al. 2001). O 

modelo estocástico se opõe ao determinístico ao focar que as comunidades vegetais formadas 

ao longo da sucessão são resultado de processos estocásticos, isto é, eventos aleatórios, que 

não são previsíveis na natureza (Carson & Schnitzer, 2011).  

No geral, a sucessão ecológica em habitats que sofreram degradação segue 

caminhos bem diferentes do processo de sucessão que ocorre naturalmente em clareiras de 

florestas primárias (Mesquita et al. 2001). Recentemente, o processo de degradação tem sido 

chamado de “sucessão regressiva” (Tabarelli et al. 2008; de Paula et al. 2015) devido às fortes 

mudanças que causa na dinâmica e estrutura florestal. A “sucessão regressiva” promove 

alterações marcantes nas comunidades vegetais por meio do aumento da mortalidade de 

indivíduos, extinção e redução da abundância de espécies (Laurance et al. 2002). Dessa 

forma, espera-se que remanescentes de florestas degradadas divirjam dos seus precedentes 

naturais (de Paula et al. 2015).  

Em 1992, Redford (1992) propôs que as consequências diretas e indiretas 

resultantes da perda e alteração de habitats inerentes a degradação levaria à formação de 

“florestas vazias”, estruturalmente comprometidas e com funções ecológicas defasadas. 

Dessa forma, uma questão iminente no campo da ecologia é saber se tais florestas resultantes 

da alteração humana são capazes de recuperar e sustentar estrutura e diversidade semelhantes 

aos ecossistemas de referência (e.g., remanescentes conservados). Vale aqui ressaltar que o 

termo recuperação não implica que estas florestas retornarão às condições pré-existentes 

antes do fator de degradação, mas que elas mantenham e sustentem uma estrutura florestal 

capaz de suportar alta diversidade, abrigar espécies distintas, acumular biomassa agindo em 

complementaridade (Guariguata & Ostertag, 2001). Todavia, a recuperação da estrutura e a 

capacidade dessas florestas em alcançar níveis estruturais e de diversidade semelehantes às 

florestas maduras conservadas pode variar consideravelmente (Jakovac et al. 2021). 

O processo de sucessão pode seguir diferentes e múltiplas trajetórias 

sucessionais, que resultam em florestas com condições estruturais e composições florísticas 

totalmente distintas (Taylor & Chen, 2011; Arroyo-Rodrígues et al. 2017). As múltiplas vias 

sucessionais levam a diferentes taxas de recuperação, isto é, capacidade das florestas 

secundárias de alcançar níveis estruturais experimentados pelas florestas maduras (Arroyo-

Rodrígues et al. 2017). No geral, a recuperação de florestas degradadas está relacionada a 

complexidade e combinação de diferentes fatores, como o histórico de degradação, tipo de 

uso anterior do solo e desmatamento, que deixam legados no ecossistema que podem 

permanecer por séculos (Flinn & Mark, 2007; Norden et al. 2015; Meli et al. 2017; Arroyo-
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Rodrígues et al. 2017). Todos estes fatores interferem direta ou indiretamente no grau de 

resiliência do habitat promovendo vias de recuperação mais rápidas ou mais lentas (Mesquita 

et al. 2001; Meli et al. 2017). Resiliência ecológica aqui é a capacidade dos ecossistemas 

sujeitos a perturbações de se reorganizarem, voltando a possuir estrutura e funções 

semelhantes ao que existia antes da perturbação ocorrer (Walker et al. 2004). 

Por conta disso, a restauração ecológica tem se tornado uma forte aliada contra 

as enormes perdas e degradação das florestas tropicais, e uma ferramenta importante para 

mitigar tais problemas relacionados com diferenças no grau de resiliência de áreas degradadas 

(Chazdon et al. 2017; Meli et al. 2017; Rother et al. 2019, Moreno-Mateo et al. 2020). 

Restauração ecológica é o processo de assistir a recuperação de um ecossistema degradado 

(SER, 2004; Chazdon et al. 2017). Tal processo envolve desde o manejo e a conservação de 

florestas nativas degradadas, até a aplicação de métodos de restauração ativo (e.g., plantio de 

mudas, semeadura direta, etc.) e passivo (e.g., regeneração natural assistida ou não assistida) 

em ecossistemas degradados pelo homem (Ribeiro et al. 2009, Souza et al. 2013; Sabogal et 

al. 2015). 

Dessa forma, perante a atual conjuntura de nossas florestas têm sido frequente 

a proposição de grandes projetos, programas e de políticas públicas de restauração ecológica 

em todo o mundo (Aguilar et al. 2015; Aronson & Alexander, 2013). Por exemplo, a 

Organização das Nações Unidas (ONU) definiu como foco para esta década (2021-2030), a 

restauração de ecossistemas degradados (ONU, 2019). No Brasil, especificamente, tem 

aumentado programas que visam promover a restauração em larga escala, como o Pacto pela 

Restauração da Mata Atlântica, que visa restaurar 15 milhões de hectares de Mata Atlântica 

até 2050 (Calmon et al. 2011; Crouzeilles et al. 2019). 

Nesse contexto, em paisagens com alta resiliência e, portanto, onde a 

regeneração natural é possível, a restauração passiva, também conhecida como regeneração 

natural ou sucessão secundária, tem ganhado importância como um método de restauração 

ecológica de baixo custo (Crouzeilles et al. 2017; Chazdon et al. 2020). Porém, a regeneração 

de florestas tropicais é um processo extremamente complexo, que sofre influência de vários 

componentes bióticos e abióticos (Norden et al. 2015). Sendo assim, o sucesso da restauração 

passiva varia muito e depende acima de tudo de condições favoráveis à regeneração (Meli et 

al. 2017; Crouzeilles et al. 2019; Chazdon et al. 2020). Por outro lado, em paisagens com 

baixa resiliência, a restauração ativa tem cumprido um importante papel na manutenção e 

recuperação da estrutura florestal e biodiversidade (Shoo et al. 2016; Gilman et al. 2016, 

Rother et al. 2019, Gardon et al. 2020). 
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O pilar da saúde e bem-estar humano é sustentado inteiramente por 

ecossistemas saudáveis, estáveis e diversificados (Loveridge et al. 2021). São eles que regulam 

nosso clima, controlam eventos naturais e fornecem inúmeros recursos, tais como, água, 

alimentos, recreação e diversas matérias-primas (ONU, 2019). Dessa forma, tendo em vista 

as taxas alarmantes de degradação, o mundo como um todo atualmente tenta encontrar um 

caminho sustentável, no qual conservar o que nos resta é primordial e restaurar ecossistemas 

é urgente (Rosa et al. 2021). 

No Brasil, a Mata Atlântica tem sofrido com diferentes históricos de degradação, 

que dizimaram cerca de 88% da sua cobertura original (Soares-Filho et al. 2014). Somando-

se a essa condição de intensa degradação, além de raros, apenas 2,6% de floresta nativa 

remanescente desse bioma é protegido por unidades de conservação, estando o restante em 

propriedades privadas, o que dificulta sua conservação (Ribeiro et al. 2009; Soares-Filho et 

al. 2014). De acordo com McDonald et al. (2016), tendo em vista tal cenário de perda 

desenfreada e aumento da degradação de florestas tropicais, é plausível prever que proteger 

o que nos resta, apesar de extremamente relevante, não será suficiente para assegurar a 

conservação da biodiversidade, bem como os demais serviços ecossistêmicos providos por 

essas florestas. 

Apesar de muitos estudos já terem investigado diversos aspectos relacionados à 

recuperação do estoque de carbono e biodiversidade de florestas tropicais poucos deles 

buscaram descrever esses padrões em uma escala espacial e temporal ampla diminuindo, 

assim, nosso poder de predição. Dessa forma, estudos multiescala que englobem um enorme 

gradiente de condição ambientais são imprescindíveis para elucidar tais padrões (Berenguer 

et al. 2014; Poorter et al. 2016; Gardon et al. 2020). Muitos estudos têm sido feitos em escala 

regional sem englobar a variação total existente que causa alterações na estocagem de 

carbono, bem como na biodiversidade (Van Der Gaast et al. 2018; Suarez et al. 2019; Trujillo-

Miranda et al. 2018; Freitas e al. 2019; César et al. 2018). Isso significa que nosso 

conhecimento é restrito a observações pontuais, o que não nos permite fazer generalizações 

e extrapolar padrões (Berenguer et al 2014). Tudo isso, limita nossa compreensão sobre a 

recuperação do estoque de carbono e da biodiversidade em florestas tropicais, porque não 

temos muitas investigações que combinem múltiplas condições ambientais (Berenguer et al. 

2014).  

Em adição, a maioria dos estudos tem focado em investigar a recuperação da 

biodiversidade e o estoque de carbono de florestas secundárias tornando esse conhecimento 

menos consolidado ainda para florestas em processo de restauração ativa e até mesmo para 
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fragmentos degradados, por exemplo (Viani et al. 2015; Gardon et al. 2020). Especialmente 

no Brasil, cujo território é marcado pela heterogeneidade e diversidade de condições 

edafoclimáticas estudos em larga escala são importantes para elucidar melhor as 

contribuições dessas florestas para o sequestro de carbono e conservação da biodiversidade. 

Até onde sabemos poucos estudos no Brasil tem sido realizado considerando uma ampla 

escala geográfica e temporal muito menos integrando diferentes tipologias de florestas numa 

análise. Por conta disso, neste estudo buscamos responder às seguintes perguntas: i.  Em 

multiescala, como o estoque de carbono difere entre diferentes tipologias de floresta 

(Remanescentes conservados, fragmentos degradados, florestas regeneradas e em 

restauração ativa)? ii. Florestas com melhores condições estruturais são capazes de estocar 

mais carbono? iii. Em larga escala qual o potencial e contribuições de diferentes tipologias 

de florestas tropicais para recuperação da diversidade e riqueza de espécies? 

MATERIAL & MÉTODOS 

Área de estudo 

Para fins deste trabalho foram amostrados nove locais de estudo distribuídos ao 

longo de uma grande escala geográfica caracterizado pela variação na latitude, altitude, 

precipitação e temperatura (Fig. 1; Apêndices 1 a 10). Tais locais de estudo representam um 

imenso gradiente ambiental caracterizado pela heterogeneidade ambiental e diferentes 

condições edafoclimáticas (Morellato & Haddad, 2000; Oliveira-Filho & Fontes, 2000). Os 

sítios estudados aqui estavam localizados em duas diferentes formações vegetais da Mata 

Atlântica, a saber: Floresta Estacional – caracterizada por clima sazonal com perda parcial ou 

total de suas folhas durante a estação fria e seca e Floresta Ombrófila – são florestas 

submetidas a elevadas taxa de precipitação durante a maior parte do ano e altas temperaturas 

(IBGE, 2012). De acordo com a classificação climática de Köppen-Geiger, as áreas de estudo 

estavam localizadas pertencentes aos climas do tipo: A – tropical (Af e Aw) e C – subtropical 

úmido (Cf, Cw e Cs) (Alvares et al. 2014). Os tipos de solos variaram entre Latossolos, 

Argissolos e Gleissolos (Santos et al. 2011). 
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Figura 1. Distribuição dos nove locais de estudo (pontos coloridos) ao longo do estado de 

estado de São Paulo, Brasil. 

Desenho experimental 

Foram amostradas quatro tipologias florestais: I – Plantios de restauração ativa 

ou florestas em restauração (REST): consistiu em áreas com plantio de espécies nativas por 

meio de técnica ativa de restauração (normalmente plantios com espaçamentos 3 x 3 entre 

mudas) visando a recuperação do ecossistema florestal nativo; II – Regeneração natural ou 

florestas secundárias (REG): florestas nativas estabelecidas espontaneamente após abandono 

da área, principalmente após colheita ou abandono de uma monocultura ou pastagem; III – 

Fragmentos degradado (DEG): fragmentos de floresta nativa com histórico e/ou sinais 

visuais claros de perturbação antrópica (e.g., corte de árvores, falhas no dossel, entrada de 

gado, etc.); e IV – Remanescente Conservado (CON): remanescente florestal sem histórico 

ou sinais de perturbações antrópicas, sendo considerados ecossistemas de referência para 

fins de comparação.  

A idade de cada tipologia, principalmente de REG e REST, foram confirmadas 

através de relatórios técnicos e/ou entrevistas com moradores locais. Quando não foi 

possível estimar a idade através desse método, utilizamos dados de mudança de cobertura do 

solo de 1985 a 2020 disponíveis na plataforma do Mapbiomas (Souza et al. 2020). Sabemos 

que a recuperação do estoque de carbono ao longo do tempo não é um processo linear e que 

ainda pode sofrer influência do método de restauração empregado, bem como de outros 
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fatores biofísicos e estágio sucessional no qual determinada floresta se encontra (Holl & 

Zahawi, 2014; Gardon et al. 2020). Nesse sentido, como critério de seleção, as áreas em 

restauração e regeneração natural aqui estudadas foram escolhidas considerando a maior 

amplitude de idade possíveis, que permitisse captar a maior variação de condições biofísicas 

e representasse diferentes fases de desenvolvimento ecológico e sucessional. Em REST a 

idade variou de 5 a 27 anos e em REG de 6 a 50 anos. Em média, a distância dos plantios de 

restauração e áreas em regeneração natural com o fragmento de floresta primária mais 

próximo foi de 1,5 km (Apêndice 1). 

Coleta de dados 

Instalamos uma parcela de 30 x 30 m (900 m2) em dez plantios de restauração 

(REST), dez florestas secundárias (REG), dez fragmentos degradados (DEG) e dez 

remanescentes conservados (CON) inseridos nos domínios de Mata Atlântica, totalizando 

40 parcelas (Apêndice 1 para informações detalhadas). Esse desenho experimental foi 

adotado com o intuito de evitar pseudorreplicação. As parcelas foram instaladas no polígono 

que melhor representava as condições estruturais de cada tipologia. Sendo sempre evitado 

instalar parcelas nas bordas (<30 m da borda), devido a variação das condições nesses locais 

que podiam interferir nas avaliações e causar efeito de borda interferindo assim nos 

resultados. 

Em cada parcela, todos os indivíduos vivos com diâmetro ao nível do peito 

(DAP) ≥ 5 cm foram plaqueados, identificados e contabilizados. Além disso, todos esses 

indivíduos tiveram altura total e DAP mensurados através de hipsômetro digital e fita 

métrica, respectivamente. As árvores com mais de um fuste que atendiam ao critério de 

inclusão estipulado tiveram todas os fustes medidos. Foram coletadas partes férteis de cada 

espécie para posterior identificação por comparação no Herbário E.S.A. (Escola Superior de 

Agricultura “Luiz de Queiroz” – ESALQ/USP). A classificação taxonômica foi realizada de 

acordo com o Sistema APG IV (Chase et al. 2016) e a grafia dos nomes das espécies segundo 

o Flora do Brasil (2022). 

Biomassa acima do solo, estoque de carbono e atributos estruturais 

Estimamos a biomassa acima do solo (AGB) para cada indivíduo mensurado 

dentro das parcelas de cada tipologia. Para tanto utilizamos equação alométrica para florestas 

tropicais criada por Chave et al. (2014). Esta equação leva em consideração DAP, altura e 

densidade da madeira para calcular a biomassa (Eq. 1).  Os dados de densidade da madeira 
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para cada espécie foram obtidos através da função “getWoodDensity” do pacote 

“BIOMASS” no R (Réjou-Méchain et al. 2017). Quando os dados de densidade da madeira 

não estavam disponíveis para determinada espécie utilizamos a média das espécies do mesmo 

gênero ou média das espécies da mesma família, nesta ordem. Para espécies sem nenhuma 

identificação botânica adotamos a média de densidade da madeira de todas as espécies 

presentes em nossa base de dados. Por fim, para estimar o estoque de carbono de cada 

tipologia convertemos os valores de AGB calculado para cada indivíduo em carbono acima 

do solo (AGC). Para isso, assumimos que a biomassa vegetal seca é constituída por 

aproximadamente 45,35% de carbono (Zanini et al. 2021). Dessa forma, com base nos 

valores médios por parcela foi possível estimar o estoque de carbono acima do solo (Mg C 

ha-1) a partir da biomassa acima do solo (Mg ha-1) de cada tipologia. 

Eq. (1) 𝐴𝐺𝐵 = 0.0673 ∗ (WD ∗ H ∗ D2)0,976 (Chave et al. 2014) 

Onde, WD é a densidade da madeira (g cm-3), H é a altura total (m) e D é o 

diâmetro ao nível do peito (cm). 

Sabemos que estrutura florestal está intimamente relacionada com o sequestro e 

estocagem de carbono (Rozendaal & Chazdon, 2017). Dessa forma, buscamos entender a 

influência da estrutura florestal no acúmulo de carbono de cada tipologia. Primeiro, fizemos 

pesquisa exploratória na literatura recente e escolhemos três atributos florestais 

frequentemente relacionados com o estoque de carbono vegetal, sendo eles a abundância de 

indivíduos, altura total e DAP (Ligot et al. 2018). Em seguida, comparamos os atributos 

estruturais de REST, REG e DEG com o estado de referência natural (i.e., REST, REG ou 

DEG vs. CON). Para isso, convertemos os valores médios de cada atributo para tamanhos 

de efeito. A medida de tamanho de efeito escolhida para medir o efeito de REG, REST e 

DEG sobre recuperação dos atributos escolhidos foi o logaritmo natural de taxa de resposta 

(lnRR) (Gurevitch & Hedges, 1999; Hedges et al. 1999), obtido a partir da Eq. 2. O logaritmo 

natural de taxa de resposta foi calculado utilizando o pacote “Metafor” (Viechtbauer, 2010) 

Eq. (2) 𝑙𝑛RR = 𝑙𝑛
𝑋𝑒

𝑋𝑐
 

Onde, Xe e Xc corresponde as médias dos valores dos atributos florestais 

aferidos no grupo experimental (REST, REG e DEG) e controle (CON), respectivamente. 

Após isso, adaptamos a abordagem seguida por Romanelli et al. (2022) e 

calculamos a lacuna estrutural. Entende-se como lacuna a taxa de recuperação incompleta de 

determinada característica estrutural do ecossistema que sirva para compará-las com o estado 
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de referência natural. Para calcular as lacunas estruturais transformamos o lnRR em 

porcentagens através da Eq. (3). 

Eq. (3) 𝐺𝑎𝑝 =  (𝑒𝑙𝑛RR − 1) ∗ 100 

Por último, ainda analisamos a abundância de indivíduos em classes de diâmetros 

para entender as contribuições de cada uma delas no estoque de carbono total. Nesse sentido, 

dividimos os indivíduos em três classes: pequeno (5 ≥ DAP < 15 cm), médio (15 ≥ DAP < 

25 cm) e grande porte (≥ 25 cm). 

Análise de dados 

Para comparar os estoques de carbono entre as tipologias realizamos análise de 

variância (ANOVA one-way) (p ≤ 0,05). Quando a análise de variância apontou diferenças 

entre as tipologias foi realizado teste Tukey (p ≤ 0,05) para verificar quais diferiam entre si. 

Através do teste de correlação de Pearson testamos se havia relação linear entre o estoque 

de carbono de cada tipologia e a classe de diâmetro que apresentou maior contribuição para 

o estoque total. Avaliamos a correlação e dispersão dos dados através da função 

“chart.Correlation” do pacote “Perfomance Analytics” (Peterson et al. 2020). Verificamos a 

normalidade dos dados por Shapiro-Wilk, quando os dados apresentaram distribuição 

diferente da normal fizemos a transformação com logaritmo natural antes de conduzir a 

correlação. A normalidade dos dados foi testada por Shapiro-Wilk, quando os pressupostos 

do teste foram violados aplicamos o ranqueamento através da função “rank” do R (R 

Development Core Team, 2019). Todas os cálculos e análises estatísticas foram feitas no 

software R (R Development Core Team, 2019). 

Riqueza, composição de espécies, diversidade florística e filogenética 

Para melhor comparar a riqueza entre as tipologias foram geradas curvas de 

rarefação em função do número de indivíduos amostrados, conforme recomendado por 

Magurran (2004). Ainda, mensuramos a diversidade florística através do índice Alfa de Fisher 

(Magurran, 2004). Esse índice não sofre influência do tamanho amostral e, por isso, tem sido 

amplamente utilizado em estudos ecológicos (Magurran, 2004; Mangueira et al. 2021).  

A diversidade filogenética (PD) foi estimada através da soma do comprimento 

dos ramos da árvore filogenética (Faith, 1992). Para isso foi utilizado a mega árvore de Jin & 

Qian (2019) com 574.553 espécies de plantas vasculares. Para fins deste trabalho foi utilizado 

somente o subconjunto de espécies presentes na árvore filogenética de Jin & Qian (2019) 

que foram amostradas em cada tipologia. Este subconjunto foi utilizado para estimar os 
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comprimentos dos ramos e estabelecer as relações filogenéticas. Por fim, com o intuito de 

verificar e comparar a composição florística entre as tipologias, realizamos ordenação pelo 

escalonamento multidimensional não-métrico (nMDS) a partir da matriz de distância de 

Bray-Curtis. 

Diversidade beta e suas partições (turnover e nestedness) 

A variação espacial na composição de espécies entre comunidades (parcela por 

parcela) (β diversidade) relaciona a diversidade local (α diversidade) com o pool de espécies 

regionais (γ diversidade) (Anderson et al. 2011). Quantificar a β diversidade espacial pode 

revelar processos de homogeneização e heterogeneização florística, que constitui uma 

informação crucial para conservação da biodiversidade (Püttker et al. 2015). Dessa forma, 

para identificar se as comunidades das tipologias são homogêneas ou heterogêneas 

floristicamente utilizamos a abordagem da β diversidade proposta por Baselga et al. (2012). 

Essa abordagem nos permite particionar a β diversidade total aferida em dois componentes: 

nesting (βnes) e turnover (βtur). Nesse sentido, a β diversidade foi calculada utilizando a 

matriz de presença e ausência de Jaccard. Após isso, foi particionada em seus dois 

componentes, a partir dos quais é possível descrever quais mecanismos ecológicos (turnover 

– substituição e/ou nestedness – aninhamento) mais contribuem para β diversidade 

observada em cada tipologia. O nesting (βnes) representa a perda ou ganho de espécies 

devido ao aninhamento. Já o turnover (βtur) representa a substituição ou rotatividade 

espacial das espécies entre as comunidades de cada tipologia (Baselga, 2010). Dessa forma, 

se a β diversidade observada for resultado do turnover, as comunidades serão floristicamente 

heterogêneas. Todavia, se o aninhamento for o mecanismo ecológico que mais contribui para 

a β diversidade, as comunidades serão mais homogêneas. 

Análise de dados 

A riqueza e diversidade florística foram calculados utilizando o pacote “Vegan” 

(Dixon, 2003). Já as curvas de rarefação e extrapolação com intervalo de confiança de 95% 

foram geradas com auxílio do pacote “iNEXT” (Hsieh et al. 2016). A diversidade filogenética 

foi calculada utilizando funções presentes nos pacotes “V.PhiloMaker”, “ape” e “picante” 

(Paradis et al. 2004; Kembel et al. 2010; Jin & Qian, 2019). Para comparar os descritores 

ecológicos entre as tipologias realizamos análise de variância (ANOVA one-way) (p ≤ 0,05). 

Quando a análise de variância apontou diferenças significativas verificamos quais tipologias 

diferiam entre si através do teste Tukey (p ≤ 0,05). A normalidade dos dados foi testada pelo 



23 
 

 

teste de Shapiro-Wilk. Quando os dados não apresentaram distribuição normal aplicamos o 

ranqueamento através da função “rank.R”. 

O diagrama nMDS foi feito utilizando a função “metaMDS” do pacote “Vegan” 

com 2 dimensões e 100 iterações (Dixon, 2003). Para testar diferenças entre as tipologias em 

relação a composição florística foi realizada análise de variância permutacional 

(PERMANOVA) (p ≤ 0,05) com 999 permutações utilizando a função “adonis” e a 

homogeneidade multivariada de dispersão de grupos foi testada através da função 

“betadisper” ambas do pacote “Vegan” (Dixon, 2003). Quando a PERMANOVA indicou 

diferença significativa verificamos quais tipologias diferiram entre si através do teste de 

comparação de médias entre grupos (p ≤ 0,05) utilizando a função “pairwiseAdonis” do 

pacote “pairwiseAdonis” (Arbizu, 2020).  

Para estimar a β diversidade, bem como seus componentes (βnes e βtur) foi 

utilizado o pacote “betapart” (Baselga, 2010). Especificamente, utilizamos a função “beta-

multi.R” para estimar β diversidade total e seus componentes (βnes e βtur). A função “beta-

multi.R” computa a dissimilaridade de múltiplos sítios contabilizando o turnover e nesting 

(Baselga, 2010). Aplicamos a função “beta-sample.R” para reamostrar a dissimilaridade 

obtida a partir de “beta-multi.R” controlando o número de sítios (parcelas) em seis com 100 

iterações, gerando assim a distribuição de valores de “beta-multi.R”. Sem gerar a distribuição 

de valores através de “beta-sample.R” haveria um único valor de cada componente da β 

diversidade, não sendo possível comparar, nem descrever a variabilidade e dispersão dos 

dados entre as tipologias. Por último, testamos diferenças entre os componentes de β 

diversidade através da análise de variância (ANOVA one-way) (p< 0,05). Quando a ANOVA 

apontou variação significativa realizamos teste de Fisher com correção de Borrefoni (p< 

0,05) para comparação par-a-par através de funções do pacote “agricolae” (Mendiburu, 

2015). Para visualização dos resultados foram elaborados gráficos utilizando o pacote 

“ggplot2” (Wickham, 2011). Todos as análises foram feitas no software R (R Development 

Core Team, 2019). 
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RESULTADOS  

Biomassa acima do solo, estoque de carbono e atributos estruturais 

No geral, o diâmetro e a altura total variaram de 5 a 115 cm e de 2,4 a 62,4 m, 

respectivamente. Em média o estoque de carbono total considerando todas as tipologias foi 

71,6 ± 56,3 Mg C ha-1. Especificamente, CON atingiu os maiores valores de AGC (131,56 ± 

56,3 Mg C ha-1), seguido por DEG (79,74 ± 44,1 Mg C ha-1), REST (51,96 ± 34,9 Mg C ha-

1), e por último REG (29,16 ± 11,9 Mg C ha-1) (F= 11; p< 0,0001). Não foram constatadas 

diferenças estatísticas significativas entre DEG e REST. Contudo, DEG estocou mais 

carbono que REG (Fig. 2).Figura 2. Estoque de carbono (média ± sd) de quatro tipologias 

amostradas em Floresta Atlântica brasileira no estado de São Paulo, Brasil. Médias que não 

compartilham a mesma letra diferem estatisticamente (p < 0,001, Teste Tukey). 

Sobre os atributos estruturais e suas respectivas lacunas, a altura total foi o 

indicador com maiores lacunas, seguido pelo DAP e por último a abundância de indivíduos 

(Fig. 3). No geral, DEG e REST foram as tipologias que apresentaram as menores lacunas 

estruturais. Especificamente, a lacuna para a altura foi menor em REST (26%) e maiores em 

REG (33%) e DEG (34%). Já no que diz respeito ao DAP, a lacuna em DEG foi 10%, REST 

de 16% e REG de 22%. A abundância foi a característica estrutural com menores lacunas 

(valores positivos) para todas as tipologias florestais, chegando a recuperar totalmente, isto 

é, REG, REST e DEG alcançaram valores que superaram até mesmo os valores de referência 

(Fig. 3). 
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Figura 3. Lacunas de recuperação de três atributos florestais (abundância, DAP e altura) a 

partir da comparação de florestas regeneradas, restauradas ou degradadas vs. floresta madura 

conservada. As barras indicam a porcentagem de lacuna estrutural para três diferentes 

atributos estruturais. Quanto maior for a barra à esquerda do zero (linha vermelha 

pontilhada) maior será a lacuna estrutural de determinado atributo. Barras à direita do zero 

representam recuperação total de determinada característica estrutural. 

A abundância total de indivíduos foi de 1.428 em REST, 1.047 em DEG, 1.016 

em REG e 978 em CON. No geral, houve uma contribuição maior de indivíduos da classe 

de pequeno porte para a abundância total em todas as tipologias correspondendo a cerca de 

75% da abundância total (Fig. 4). Em REST, DEG e CON, os indivíduos de médio  e grande 

porte representaram, respectivamente, cerca de 15% e 8% em cada uma delas. Exceto em 

REG, na qual a abundância de indivíduos de grande porte representou somente 3,5%. Sobre 

as contribuições de cada classe de diâmetro para o AGC, apesar da abundância de indivíduos 

ser menor na classe de grande porte, o carbono alocado nesta classe representou a maior 

parte do AGC de cada tipologia. Dessa forma, em CON (70%), DEG (70%) e REST (47%), 

os indivíduos de grande porte são responsáveis por aproximadamente mais que a metade do 

carbono estocado na biomassa acima do solo. Apenas 31% do AGC está alocado nessa classe 

em REG. Foram constatadas correlações lineares positivas entre o estoque de carbono total 

e os indivíduos de grande porte em todas as tipologias (Tab. 1) 
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Figura 4. Classes de diâmetro (pequeno, médio e grande) das quatro tipologias florestais 

avaliadas. REST (restauração ativa), REG (regeneração natural), DEG (fragmento 

degradado) e CON (remanescente conservado). Pequeno (5 ≥ DAP < 15 cm), médio (15 ≥ 

DAP < 25 cm) e grande porte (≥ 25 cm). 

 

Tabela 1. Correlação de Pearson (R2) entre o estoque de carbono total e a abundância de 

indivíduos de grande porte (DAP > 25 cm) de cada tipologia amostrada. *** significância < 

0,001. 

Tipologia Pearson p-value 

Remanescente conservado 0,93 0,001*** 

Remanescente degradado 0,89 0,001*** 

Regeneração natural 0,94 0,001*** 

Restauração ativa 0,91 0,001*** 
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Riqueza, composição de espécies, diversidade florística e filogenética 

Nos remanescentes conservados (CON) e degradados (DEG), a riqueza de 

espécies variou de 12 a 31 (21,9 ± 7,5) e de 14 a 27 espécies (20,8 ± 4,2) por parcela, 

respectivamente. Já a regeneração natural (REG) apresentou riqueza que variou de 2 a 34 

espécies (15 ± 9,6) e nos plantios de restauração ativa (REST) a riqueza variou de 6 a 33 

espécies (15,2 ± 7,9) por parcela. O pool total de espécies (N= 454) continha 300 espécies 

compartilhadas (66%) entre as tipologias. Sobre as espécies exclusivas de cada tipologia, 

CON contribuiu com 62 spp. (13%), DEG com 36 spp. (7%), REG com 40 spp. (8%) e 

REST com 32 spp. (6%) (Fig. 5). Através do intervalo de confiança (95%) da curva de 

rarefação de espécies, é possível afirmar que a riqueza de espécies é diferente entre as 

tipologias, sendo maior em CON acompanhado de DEG, REG, e por último REST (Fig. 6). 

Figura 5. Número de espécies total, exclusivas e compartilhadas amostradas em cada 

tipologia. CON – remanescente conservado; DEG – remanescente degradado; REG – 

regeneração natural e REST – Restauração ativa. 
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Figura 6.  Curvas de rarefação (linhas sólidas) e extrapolação (linha pontilhada) de riqueza 

de espécies para quatro tipologias amostradas. Sendo: Cons – remanescente conservado; Deg 

– remanescente degradado; Reg – regeneração natural e Rest – Restauração ativa. Áreas 

sombreadas indicam o intervalo de 95%.
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A diversidade florística obtida através do índice alfa de Fisher foi maior e similar em CON (Fisher alpha= 10,63) e DEG (Fisher alpha= 9,7), do 

que em REST (Fisher alpha= 5,16) e REG (Fisher alpha= 5,22) (F= 4,78; p< 0,01; Fig. 7A). No que diz respeito à diversidade filogenética, as tipologias 

apresentaram valores muito semelhantes, não diferindo estatisticamente entre si (CONPD= 1959; DEGPD= 1974; REGPD= 1651 e RESTPD= 1410) (Fig. 7B).  

Figura 7. Diversidade florística obtida através do índice Alfa de Fisher (A) e diversidade filogenética (B) amostradas em quatro tipologias (florestas 

conservadas, degradadas, regeneradas e restauradas) de Floresta Atlântica brasileira no estado de São Paulo, Brasil. Barras com letras diferentes diferem 

estatisticamente (p<0,05, Teste Tukey).
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A análise de ordenação nMDS identificou a formação de dois subgrupos mais 

sobrepostos e, portanto, similares entre si (Fig. 8). Sendo REG e REST (subgrupo 1) e CON e 

DEG (subgrupo 2). O valor de tensão (stress= 0,2) encontrado apoia e demonstra que a ordenação 

é adequada para interpretação. A análise de variância permutacional (PERMANOVA) constatou 

diferenças significativas em relação à composição de espécies entre as tipologias (p= 0,0001). Os 

resultados do teste da comparação par-a-par demonstraram que há diferenças em termos de 

composição de espécies entre todas as tipologias (p≤ 0,005), exceto entre CON e DEG (Fig. 9). 

Figura 8. Análise de Escalonamento Multidimensional Não-Métrico (nMDS) através da matriz de 

distância de Bray-Curtis para quatro tipologias amostradas na Floresta Atlântica brasileira do estado 

de São Paulo, Brasil. Stress = 02. 
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Figura 9. Homogeneidade multivariada de dispersão de grupos (variâncias) e comparação de 

médias entre grupos com o método pairwiseAdonis (p <0,05). 

Diversidade beta e suas partições (turnover e nestedness) 

Encontramos alta diversidade beta para todas as tipologias (>0,88). O particionamento 

da diversidade beta mostrou uma alta contribuição do componente turnover/substituição (βtur) 

(>90%) comparado ao nestedness/aninhamento (βnes) para todas as tipologias, indicando 

processo de heterogeneização florística espacial (Fig. 10 A-D). O nestedness diferiu 

estatisticamente dentre todas as tipologias (REST > REG > CON > DEG) (p< 0,05). Já o turnover 

diferiu apenas entre REG e CON (p< 0,05). 

 

 

Con vs Deg: p= 0.255 

Con vs Reg: p= 0.003 

Cons vs Rest: p= 0.001 

Deg vs Reg: p= 0.005 

Deg vs Rest: p= 0.001 

Reg vs Rest – 0.002 
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Figura 10. Dissimilaridades múltiplo-sítios obtidas a partir da diversidade beta espacial e a partição 

de seus componentes turnover/substituição (βtur) e nestedness/aninhamento (βnes) de quatro 

tipologias de Floresta Atlântica brasileira no estado de São Paulo, Brasil. Letras distintas apontam 

diferenças estatística pelo teste de Fisher usando correção de Borrefoni (p< 0,05). 
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DISCUSSÃO 

Biomassa acima do solo, estoque de carbono e atributos estruturais 

De maneira geral, os resultados do nosso estudo apontam e destacam o importante 

papel das florestas restauradas, regeneradas e degradadas para o aumento do sequestro e estoque 

de carbono, agindo de forma complementar e em cobenefício com os remanescentes conservados. 

Nossos resultados estão de acordo com outros autores (Benini & Adeodato, 2017; Bernal et al. 

2018; Van Der Gaast et al. 2018 Suarez et al. 2019; Trujillo-Miranda et al. 2018; Freitas e al. 2019) 

e valida a importância dessas florestas para mitigação das mudanças climáticas ao sequestrar 

carbono atmosférico. 

REG e REST foram as tipologias que estocaram as menores quantidades de carbono. 

Apesar disso, quando analisadas em conjunto, tais florestas demonstram alto potencial e 

contribuem efetivamente para provisão de serviços ecossistêmicos (SE) ligados ao carbono. Outros 

estudos já apontaram que florestas restauradas e regeneradas naturalmente detêm um papel 

importante no sequestro de carbono e, consequentemente, para mitigação das mudanças climáticas 

(Brancalion et al. 2016; Matos et al. 2020). Dessa forma, estima-se que, se protegermos tais florestas 

pelos próximos 40 anos, o total de carbono acumulado por elas seria suficiente para compensar as 

emissões de combustíveis fósseis e processos industriais de toda américa latina no período de 1993 

a 2014 (Chazdon et al. 2016). 

Nossos resultados também mostram que os fragmentos de floresta nativa degradadas 

(DEG) ainda são excelentes sumidouros de carbono, estocando consideráveis quantidades de 

carbono em sua biomassa acima do solo (Mayhew et al. 2019). Isso tudo, destaca a importância de 

DEG, indicando que é necessário e urgente conservá-los. Dessa forma, assegurar a integridade 

desses remanescentes degradados significa garantir a provisão de serviços ecossistêmicos cruciais, 

tais como, conservação da biodiversidade e estoque de carbono (Almeida et al. 2020; Kameniar et 

al. 2021; Mangueira et al. 2021; Sabatini et al. 2020). Em adição, o estoque de carbono de DEG é 

nitidamente menor que CON, porém maior que o de REG e similar a REST. Isso nos mostra que 

se fosse dado manejo adequado através de ações de restauração a esses fragmentos degradados, 

possivelmente eles alcançariam, a um custo menor,  valores próximos dos remanescentes 

conservados que estão protegidos perante lei. 

Ainda nesse contexto, florestas tropicais, como é o caso desse estudo, são hotspots de 

carbono representando um dos principais sumidouros de carbono atmosférico do mundo (Bonan 

et al. 2008). Isso porque tais SE ligados ao carbono em florestas tropicais são maximizados pelas 
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condições ambientais inerentes às florestas tropicais, como alta precipitação e disponibilidade de 

luz, que aumentam o ganho de biomassa nessas florestas, e consequentemente a capacidade de 

estocar carbono (Bonan et al. 2008; Poorter et al. 2015). Tudo isso implica que em florestas 

tropicais a conservação de florestas primárias, sejam elas conservadas ou degradadas, é primordial 

para regulação das sequestro de carbono.  

Outo fator importante é que devido aos resultados apresentados acima, a restauração 

de ecossistemas degradados em regiões tropicais configura uma situação de ganho muito vantajosa 

para programas que visam conservar e ao mesmo tempo sustentar o estoque de carbono, como o 

REDD+ (UN Reducing Emissions from Deforestation and Degradation initiative). Dessa forma, 

a concentração de políticas e programas que visam restaurar e proteger ecossistemas florestais 

tropicais em larga escala pode contribuir grandemente para prestação de SE ligados ao carbono. 

Em relação aos atributos estruturais, sabe-se que a estrutura florestal é um fator 

determinante que impulsiona e sustenta processos ecológicos intimamente relacionados com a 

dinâmica do estoque de carbono das comunidades vegetais (Lohbeck et al. 2015; Poorter et al. 

2015; Gardon et al. 2020; Rozendaal et al. 2017). Neste estudo, REG obteve os menores valores 

para o estoque de carbono ao mesmo tempo que apresentou os maiores gaps estruturais para DAP 

e altura total (Fig. 3). Por outro lado, REST e DEG apresentaram os menores gaps e os maiores 

estoques de carbono. Assim, fica claro que os padrões de sequestro e estocagem de carbono é um 

processo que está (in)diretamente ligado a complexidade estrutural das florestas (Lewis et al. 2013; 

Porter et al. 2015). Especificamente em relação ao diâmetro do caule, inúmeros estudos já 

apontaram que essa é uma das principais características estruturais que influenciam no estoque de 

carbono em florestas tropicais (Ligot et al. 2018; Gardon et al. 2021). Diante disso, com base em 

nossos resultados percebe-se que os indivíduos arbóreos de áreas em regeneração natural parecem 

ter diâmetro do caule menor do que as árvores dos plantios de restauração demonstrando que 

plantios de restauração frequentemente utilizam árvores de crescimento rápido que aumentam o 

estoque de carbono. Em DEG e REST, os indivíduos de grande porte foram maiores em 

comparação a REG. Ainda, os indivíduos de grande porte contribuíram com cerca de mais que 

50% do carbono total acumulado por DEG e REST. No entanto, essa classe representou apenas 

35% do carbono estocado em REG. Nossos resultados estão de acordo com outros estudos que 

já demonstraram que indivíduos de grande porte são peças fundamentais para o estoque de carbono 

em florestas tropicais (Poorter et al. 2015; Ligot et al. 2018; Gardon et al. 2020). 

A presença de indivíduos de grande porte nessas tipologias pode ser explicada pelas 

altas taxas de sobrevivência e rápido crescimento das espécies (Gardon et al. 2020). Contudo, a 
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sobrevivência das espécies depende acima de tudo de fatores bióticos e abióticos, como a biologia 

das espécies, competição e disponibilidade de recursos (Ferez et al. 2015; Ligot et al. 2018). Por 

exemplo, especialmente para regeneração natural e restauração ativa, a invasão de gramíneas 

exóticas constitui um forte gargalo para a sobrevivência de espécies (Londe et al. 2017; Londe et 

al. 2020). A invasão de gramíneas exóticas pode influenciar negativamente o estabelecimento e 

desenvolvimento das espécies através da competição, restringindo condições necessárias para a 

germinação de plantas nativas, e também diminuindo a disponibilidade de recursos (Elgar et al. 

2014; Fiore et al. 2019). Assim, com base na alta quantidade de indivíduos de grande porte e 

abundância total, é plausível afirmar que os plantios de restauração avaliados foram bem planejados 

e manejados permitindo a quebra dessa barreira ecológica ao contrário da regeneração natural que 

apresentaram os menores valores para tais indicadores. 

Ademais, outras barreiras ecológicas podem limitar o estabelecimento, 

desenvolvimento e sobrevivência de plantas, principalmente em sítios que sofreram fortes 

distúrbios (Sansevero et al. 2011; Palma et al 2021). Algumas das barreiras frequentemente relatadas 

na literatura envolvem a perda do banco de sementes, limitações relacionadas a dispersão de 

diásporos, alta predação de sementes, solos poucos férteis e competição com erva daninhas (Aide 

& Cavelier, 1994; Holl et al. 2000; Holl & Lulow, 1997; Zimmerman et al. 2000; Palma et al. 2021). 

Riqueza e composição de espécies, diversidade florística e filogenética 

Encontramos riqueza de espécies menor em REST e REG em comparação a CON.  

Apesar disso, REG alcançou riqueza maior em comparação a REST. Isso mostra que a restauração 

ativa deveria ser praticada levando-se em consideração um maior número de espécies. Por outro 

lado, a diversidade florística em REST e REG foram similares, porém menores que COM e DEG. 

De maneira geral, tais resultados evidenciam que apesar da riqueza e diversidade florística de REG 

e REST serem menores em relação aos ecossistemas de referência, tais florestas aumentam a 

riqueza e diversidade florística regional evidenciando seu valor complementar diminuindo a pressão 

sob remanescentes de floresta primária e extinção de espécies ao mesmo tempo que aumentam a 

diversidade genética, assim como atestado por outros estudos (Gilman et al. 2016; Trujillo-Miranda 

et al. 2018; Yirdaw et al. 2019; Staples et al. 2020).  

Ainda nesse contexto, foi visto que DEG obteve riqueza de espécies e diversidade 

florística muito maior que REG e REST. Isso quer dizer que esses remanescentes mesmo 

acometidos pela degradação contínua são capazes de manter altos índices de diversidade e riqueza 

de espécies (Barlow et al. 2017; Farah et al. 2017). Dessa forma, se tais fragmentos forem protegidos 

adequadamente podem contribuir grandemente para conservação da biodiversidade (Wright & 
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Muller-Landau, 2006; Tscharntke et al. 2012), e ainda ampliar o valor das florestas restauradas, 

atuando como fonte de propágulos e aumentando a conectividade entre manchas florestais e 

facilitando os processos de dispersão (Tambosi et al. 2015). Isso nos deixa claro que é preciso 

promover a restauração de fragmentos degradados devido ao seu alto potencial em recuperar a 

diversidade e riqueza de espécies aos níveis experimentados pelos ecossistemas de referência. Com 

base no alto valor conservacionista encontrado aqui para DEG, também é possível afirmar que a 

conservação da biodiversidade não deve ficar restrita a florestas primárias intocadas, tais como 

aquelas legalmente protegidas por lei dentro de Unidade de Conservação (Farah et al. 2017). 

Encontramos alta diversidade filogenética (PD) para todas as tipologias, mas não 

houve diferenças estatística entre elas. Outros estudos já denotaram alta diversidade filogenética de 

áreas em restauração, bem como em regeneração natural (Athayde et al. 2015; Matos et al. 2020). 

Altos índices de PD estão relacionados com comunidades altamente funcionais, tendo em vista 

que diferentes espécies podem assumir diferentes papeis funcionais e estes podem ser conservados 

na filogenia (Cianciaruso et al. 2009). Especialmente para a restauração ativa, o alto valor de PD 

aferido revela que a restauração está cumprindo bem seu papel ecológico. Vidal et al. (2020) 

mostraram que viveiros de mudas para restauração do estado de São Paulo possuem alta 

diversidade e riqueza de espécies regionais da Mata Atlântica, o que contribui para dissimilaridade 

florística entre os viveiros. Em outras palavras, isso quer dizer que a alta rotatividade de espécies 

entre os viveiros pode contribuir para o aumento da diversidade florística e filogenética de áreas 

restauradas em larga escala devido ao fato que a substituição ou rotatividade de espécies (turnover) 

entre comunidades aumenta a distância filogenética entre seus membros (Frishkoff et al. 2014).  

Aferimos também que a composição florística difere significativamente entre as 

tipologias, exceto entre DEG e CON. Em ecossistemas altamente diversificados e com altas taxas 

de endemismo, como é o caso das florestas tropicais, a composição florística de ecossistemas que 

sofreram degradação requer séculos ou até milênios para se igualar aos ecossistemas de referência 

(Suganuma et al. 2014; Trujillo-Miranda et al. 2018; Matos et al. 2020; Dalmaso et al. 2020; Piotto 

et al. 2021). Especialmente na Mata Atlântica, estima-se que a composição florística necessite de 

pelo menos três séculos para se recuperar ou até mesmo nunca se recupere, já as taxas de 

endemismo precisam de milênios (Liebsch et al. 2008). Além disso, as comunidades vegetais 

também podem sofrer influência do tipo de perturbação e condições ambientais, as quais 

determinado ambiente está submetido, tais como, histórico de uso da terra (Gross et al. 2018), 

topografia (Zuleta et al. 2018) e condições do solo (Martins et al. 2015). Esses fatores modelam as 

comunidades e provavelmente alteram a composição florística delas. 
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Isso reforça mais uma vez que a restauração ecológica deveria focar também  no 

manejo de florestas degradadas presentes em paisagens altamente fragmentadas. Uma vez que tais 

fragmentos já dispõem de uma gama de condições que favorecem a regeneração, além do fato de 

abrigar consideráveis níveis de riqueza, diversidade florística e comunidades floristicamente 

parecidas com os ecossistemas  de referência. Com base nisso, investir em técnicas de restauração 

voltadas para tais fragmentos degradados pode minimizar custos da restauração e ainda alcançar 

condições muito parecidas com as florestas nativas conservadas mais rapidamente.  

Especificamente sobre REST, é provável que sua dissimilaridade florística com CON 

deve-se, principalmente, a baixa capacidade que os viveiros de mudas para restauração têm de 

replicar a diversidade existentes em biomas altamente diversificados, como a Mata Atlântica ou 

também porque os viveiros produzem espécies que não representam a flora local (Vidal et al. 2021). 

Em REG, a dissimilaridade observada pode ser inteiramente resultados de processos estocásticos 

que podem formar diferentes comunidades com composições florísticas totalmente distintas 

(Mesquita et al. 2001). Ou devido a fortes filtros ecológicos impostos pelos legados deixados pelo 

fator de degradação no ecossistema que pode atuar selecionando somente espécies que conseguem 

colonizar e sobreviver as condições do sítio degradado (Aide & Cavelier, 1994; Holl et al. 2000; 

Holl & Lulow, 1997; Zimmerman et al. 2000; Palma et al. 2021) 

Diversidade beta e suas partições (turnover e nestedness) 

Foi encontrado alta diversidade beta para todas as tipologias. A diversidade beta das 

tipologias foi quase inteiramente impulsionada pela substituição de espécies (Turnover). Assim como 

encontrado aqui, outros estudos que analisaram os componentes da diversidade beta em ampla 

escala também verificaram alta diversidade beta e contribuição maior da substituição de espécies 

ou turnover (Soininen et al. 2018; Dalmaso et al. 2020). A predominante contribuição do turnover 

indica um decorrente processo de heterogeneização florística, isto é, as comunidades abrigam 

conjuntos específicos de espécies (de Castro Solar et al. 2015; Sfair et al. 2016; Collins et al. 2017; 

Catano et al. 2017). Em outras palavras, as comunidades vegetais (parcela por parcela) de cada 

tipologia abrigam considerável quantidade de espécies raras, que contribuem para sua composição 

florística única. Dessa forma, tendo em vista que o valor das florestas para conservação está ligado 

às espécies que elas abrigam, tais resultados destacam a importância de REG, REST e DEG para 

conservação (Magnano et al. 2014). 
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CONSIDERAÇÕES FINAIS 

 Ao final deste estudo, o conhecimento científico gerado nos permite fazer diversas 

considerações. Primeiro, os instrumentos legais de proteção a vegetação nativa são falhos, pois não 

englobam, nem dão a devida proteção às florestas nativas que permanecem fora de Unidades de 

Conservação ou de limites estabelecidos por lei. Segundo, as florestas em restauração e em 

regeneração contribuem de forma particular para conservação da biodiversidade e mitigação das 

mudanças climáticas através do sequestro de carbono em sua biomassa. Por exemplo, os plantios 

de restauração e florestas secundárias (regeneração natural) complementam a diversidade vegetal 

em larga escala atuando sinergicamente com remanescente degradados e conservados para 

maximizar a prestação de serviços ecossistêmicos ligados ao carbono e recuperação da 

biodiversidade remanescente. Terceiro, nosso estudo demonstra também que apesar dos 

fragmentos degradados serem alvo de investigação de poucos estudos tais florestas ainda detêm 

um alto potencial e papel para conservação e mitigação das mudanças climáticas atuando como 

enorme repositórios e refúgios de biodiversidade e estocando altas quantidades de carbono. Dessa 

forma, é imprescindível e necessário que tais fragmentos degradados sejam considerados em planos 

de restauração devido ao seu alto potencial e custo-benefício. Por último, de forma complementar 

e geral, foi constatado que fragmentos degradados, plantios de restauração e florestas regeneradas 

são responsáveis por reestabelecer populações de espécies de plantas, abrigar conjuntos específicos 

de espécies, aumentar a extensão e conectividade de habitats florestais e, acima tudo, possibilitar a 

persistência da biodiversidade em paisagens altamente fragmentadas.  

Ao final, reiteramos que a conservação da biodiversidade é um grande desafio que 

depende acima de tudo de boas práticas. Nesse estudo, apesar da importância elencada dos plantios 

de restauração e florestas regeneradas, tais florestas apresentaram os menores índices de 

diversidade, bem como riqueza de espécies. Com base nisso, consideramos fundamental que as 

florestas em regeneração natural sejam urgentemente protegidas, manejadas e conservadas, 

principalmente pelo poder público e privado, para que possam perpetuar e maximizar seus 

benefícios. Aconselhamos também que os projetos de restauração sejam formulados considerando 

uma riqueza maior de espécies, que representem os grupos funcionais de cada região ou uma 

diversidade maior de espécies. Tudo isso, para que florestas em restauração alcancem mais rápidos 

valores próximos dos ecossistemas de referência ou até mesmo de fragmentos degradados. 
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APÊNDICES 

Apêndice 1. Informações sobre as parcelas alocadas ao longo dos nove locais de estudo. Rest – Restauração ativa, Reg – Regeneração natural, Deg – 

Fragmentos degradados e Con – Remanescentes conservados. FE – Floresta Estacional e FO – Florestas Ombrófila. A distância (Km) diz respeito à distância 

aproximada até o remanescente de floresta nativa primária mais próxima. 

Plot_id Local Tipologia Tipo de 

vegetação 

Idade 

(anos) 

Uso 

anterior 

Distância 

(km) 

plot_1 Estação Experimental de Ciências Florestais, Anhembi, SP Rest FE 10 Pastagem 0,42 

plot_2 Estação Experimental de Ciências Florestais, Anhembi, SP Rest FE 16 Pastagem 2,6 

plot_3 Estação Experimental de Ciências Florestais, Anhembi, SP Rest FE 18 Pastagem 2,6 

plot_4 Estação Experimental de Ciências Florestais, Anhembi, SP Reg FE 50 Pastagem 1,5 

plot_5 Estação Experimental de Ciências Florestais, Anhembi, SP Reg FE 50 Pastagem 2,46 

plot_6 Estação Experimental de Ciências Florestais, Anhembi, SP Con FE >35 - 1,4 

plot_7 Estação Experimental de Ciências Florestais, Anhembi, SP Con FE >35 - - 

plot_8 Fazenda Areão, Piracicaba, SP Rest FE 11 - 0,72 

plot_9 Fazenda Areão, Piracicaba, SP Deg FE >35 - - 

plot_10 Buri, SP Deg FE >35 - - 

plot_11 Buri, SP Deg FE >35 - - 

plot_12 Rio Claro, SP Rest FE 27 Monocultivo 0,6 

plot_13 Rio Claro, SP Deg FE >35 
 

- 
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plot_14 Rio Claro, SP Deg FE >35 - - 

plot_15 Rio Claro, SP Reg FE 14 Pastagem 0,4 

plot_16 Escola Superior de Agricultura "Luiz de Queiroz" (ESALQ/USP), Piracicaba, 

SP 

Rest FE 17 Monocultivo 0,81 

plot_17 Escola Superior de Agricultura "Luiz de Queiroz" (ESALQ/USP), Piracicaba, 

SP 

Deg FE >35 - - 

plot_18 Escola Superior de Agricultura "Luiz de Queiroz" (ESALQ/USP), Piracicaba, 

SP 

Deg FE >35 - - 

plot_19 Estação Experimental de Ciências Florestais, Itatinga, SP Reg FE 11 Monocultivo 3,5 

plot_20 Estação Experimental de Ciências Florestais, Itatinga, SP Reg FE 11 Monocultivo 3,5 

plot_21 Estação Experimental de Ciências Florestais, Itatinga, SP Rest FE 5 Monocultivo 2,6 

plot_22 Estação Experimental de Ciências Florestais, Itatinga, SP Rest FE 5 Monocultivo 2,6 

plot_23 Estação Experimental de Ciências Florestais, Itatinga, SP Con FE >35 - - 

plot_24 Estação Experimental de Ciências Florestais, Itatinga, SP Con FE >35 - - 

plot_25 Fazenda Capoava, Itu, SP Con FE >35 - - 

plot_26 Fazenda Capoava, Itu, SP Con FE >35 - - 

plot_27 Fazenda Capoava, Itu, SP Rest FE 10 - 1,4 

plot_28 Fazenda Capoava, Itu, SP Reg FE 13 Pastagem 1,3 

plot_29 Fazenda Capoava, Itu, SP Reg FE 13 Pastagem 1,1 

plot_30 Parque das Neblinas, Bertioga, SP Con FO >35 - - 
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plot_31 Parque das Neblinas, Bertioga, SP Reg FO - Monocultivo 0,5 

plot_32 Parque das Neblinas, Bertioga, SP Reg FO - Monocultivo 0,5 

plot_33 Parque Estadual do Morro do Diabo, Teodoro Sampaio, SP Rest FE 6 - 0,5 

plot_34 Parque Estadual do Morro do Diabo, Teodoro Sampaio, SP Reg FE 6 - 0,7 

plot_35 Parque Estadual do Morro do Diabo, Teodoro Sampaio, SP Deg FE >35 - - 

plot_36 Parque Estadual do Morro do Diabo, Teodoro Sampaio, SP Deg FE >35 - - 

plot_37 Parque Estadual do Morro do Diabo, Teodoro Sampaio, SP Deg FE >35 - - 

plot_38 Parque Estadual do Morro do Diabo, Teodoro Sampaio, SP Con FE >35 - - 

plot_39 Parque Estadual do Morro do Diabo, Teodoro Sampaio, SP Con FE >35 - - 

plot_40 Parque Estadual do Morro do Diabo, Teodoro Sampaio, SP Con FE >35 - - 
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Apêndice 2. Localização das parcelas instaladas na Escola Superior de Agricultura "Luiz de 

Queiroz" (ESALQ/USP), Piracicaba, SP. Cada ponto representa uma unidade amostral ou 

parcela (N= 1). 

 

Apêndice 3. Localização das parcelas instaladas na Estação Experimental de Ciências 

Florestais, Itatinga, SP. Cada ponto representa uma unidade amostral ou parcela (N= 1). 
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Apêndice 4. Localização das parcelas instaladas na Estação Experimental de Ciências 

Florestais, Anhembi, SP. Cada ponto representa uma unidade amostral ou parcela (N= 1). 

 

Apêndice 5. Localização das parcelas instaladas na Fazenda Areão, Piracicaba, SP. Cada 

ponto representa uma unidade amostral ou parcela (N= 1). 
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Apêndice 6. Localização das parcelas instaladas em Buri, São Paulo, Brasil. Cada ponto 

representa uma unidade amostral ou parcela (N= 1). 

 

Apêndice 7. Localização das parcelas instaladas em Rio Claro, São Paulo, Brasil. Cada ponto 

representa uma unidade amostral ou parcela (N= 1). 
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Apêndice 8. Localização das parcelas instaladas em Fazenda Capoava, Itu, São Paulo, Brasil. 

Cada ponto representa uma unidade amostral ou parcela (N= 1). 

 

Apêndice 9. Localização das parcelas instaladas em Parque das Neblinas, Bertioga, São 

Paulo, Brasil. Cada ponto representa uma unidade amostral ou parcela (N= 1). 
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Apêndice 10. Localização das parcelas instaladas em Parque Estadual do Morro do Diabo, 

Teodoro Sampaio, São Paulo, Brasil. Cada ponto representa uma unidade amostral ou parcela 

(N= 1). 
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Apêndice 11. Lista de espécies inventariadas em quatro tipologias florestais (CON, DEG, 

REG, REST) em 10 municípios do estado de São Paulo, Brasil. CON – remanescente 

conservado; DEG – remanescente degradado; REG – regeneração natural; REST – 

restauração ativa. 0 – ausência e 1 – presença. 

Família Espécie CON DEG REG REST 

Anacardiaceae Astronium fraxinifolium 0 1 0 0 

 Astronium graveolens 1 1 1 1 

 Astronium urundeuva 1 0 1 1 

 Lithraea molleoides 1 0 1 1 

 Schinus terebinthifolia 0 0 0 1 

 Tapirira guianensis 1 1 1 1 

Annonaceae Annona cacans 1 1 1 0 

 Annona dolabripetala 0 0 1 0 

 Annona sylvatica 1 1 0 0 

 Duguetia lanceolata 1 1 0 0 

 Guatteria australis 1 0 1 0 

 Xylopia aromatica 0 0 0 1 

Apocynaceae Aspidosperma camporum 1 0 0 0 

 Aspidosperma cylindrocarpon 0 1 1 1 

 Aspidosperma olivaceum 0 0 1 1 

 Aspidosperma parvifolium 1 0 0 0 

 Aspidosperma polyneuron 0 1 0 0 

 Aspidosperma ramiflorum 0 0 1 1 

 Aspidosperma sp. 1 1 0 0 

 Aspidosperma subincanum 1 0 0 0 

 Tabernaemontana 

catharinensis 

1 1 1 1 

 Tabernaemontana laeta 1 0 0 0 

Araliaceae Dendropanax cuneatus 1 1 0 0 

 Didymopanax calvus 0 0 1 0 

 Didymopanax morototoni 0 1 0 0 

Arecaceae Geonoma schottiana 1 0 0 0 

 Syagrus romanzoffiana 1 1 1 0 

Asteraceae Baccharis montana 0 0 1 0 
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 Moquiniastrum polymorphum 0 0 1 0 

 Piptocarpha axillaris 0 0 1 0 

 Symphyopappus itatiayensis 0 0 1 0 

 Vernonanthura discolor 1 0 0 0 

 Vernonanthura divaricata 0 1 0 0 

 Vernonanthura polyanthes 0 0 1 0 

Bignoniaceae Handroanthus heptaphyllus 0 1 0 1 

 Handroanthus impetiginosus 0 0 0 1 

 Handroanthus ochraceus 1 0 0 1 

 Jacaranda cuspidifolia 0 0 0 1 

 Jacaranda macrantha 0 0 1 0 

 Jacaranda puberula 1 1 1 0 

 Sparattosperma leucanthum 0 0 1 0 

 Tabebuia roseoalba 0 0 0 1 

 Zeyheria tuberculosa 1 1 0 1 

Boraginaceae Cordia ecalyculata 1 1 1 0 

 Cordia sellowiana 1 1 1 1 

 Cordia trichotoma 1 1 1 0 

Burseraceae Protium heptaphyllum 0 1 0 0 

 Protium widgrenii 0 1 0 0 

Calophyllaceae Calophyllum brasiliense 0 0 0 1 

Cannabaceae Trema micrantha 0 1 0 1 

Cardiopteridaceae Citronella paniculata 1 0 0 0 

Celastraceae Monteverdia gonoclada 1 1 1 1 

Chrysobalanaceae Hirtella hebeclada 1 0 0 0 

 Parinari excelsa 1 0 0 0 

Clethraceae Clethra scabra 0 0 1 0 

Clusiaceae Garcinia gardneriana 1 0 0 0 

Combretaceae Terminalia triflora 0 1 0 0 

Cyatheaceae Cyathea atrovirens 0 0 1 0 

Ebenaceae Diospyros inconstans 1 0 0 0 

Elaeocarpaceae Sloanea guianensis 1 0 0 0 

Euphorbiaceae Actinostemon concepcionis 1 1 0 0 

 Actinostemon concolor 1 0 0 0 
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 Alchornea glandulosa 1 1 1 0 

 Alchornea triplinervia 0 0 1 1 

 Croton floribundus 1 1 1 1 

 Croton piptocalyx 0 1 0 0 

 Croton urucurana 0 0 1 1 

 Gymnanthes klotzschiana 1 1 0 0 

 Mabea fistulifera 0 0 0 1 

 Maprounea guianensis 1 0 0 0 

 Pachystroma longifolium 0 1 0 0 

 Philyra brasiliensis 0 1 0 0 

 Sapium glandulosum 0 0 1 0 

 Sebastiania brasiliensis 0 1 0 0 

 Tetrorchidium rubrivenium 0 1 0 0 

Fabaceae Anadenanthera colubrina 0 0 1 1 

 Anadenanthera peregrina 0 1 1 1 

 Andira fraxinifolia 0 0 1 0 

 Bauhinia forficata 0 1 0 1 

 Calliandra foliolosa 0 1 0 0 

 Cassia ferruginea 0 1 1 0 

 Centrolobium robustum 0 1 0 0 

 Centrolobium tomentosum 0 1 0 1 

 Copaifera langsdorffii 1 1 1 0 

 Copaifera trapezifolia 1 0 1 0 

 Dahlstedtia muehlbergiana 0 1 0 0 

 Dalbergia frutescens 0 1 1 0 

 Enterolobium 

contortisiliquum 

0 1 1 1 

 Holocalyx balansae 1 1 0 0 

 Hymenaea courbaril 1 1 0 1 

 Inga capitata 0 0 1 0 

 Inga edulis 0 0 0 1 

 Inga laurina 0 0 0 1 

 Inga marginata 0 0 0 1 

 Inga striata 1 0 0 0 
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 Inga vera 1 0 0 1 

 Leucochloron incuriale 0 0 0 1 

 Lonchocarpus cultratus 0 1 0 0 

 Machaerium acutifolium 0 0 0 1 

 Machaerium brasiliense 1 1 1 1 

 Machaerium hirtum 0 1 1 0 

 Machaerium nyctitans 1 0 1 0 

 Machaerium sp. 0 0 0 1 

 Machaerium stipitatum 1 1 0 0 

 Machaerium villosum 1 0 1 1 

 Mimosa bimucronata 0 0 0 1 

 Myroxylon peruiferum 0 0 0 1 

 Parapiptadenia rigida 0 1 0 1 

 Peltophorum dubium 1 1 0 1 

 Piptadenia gonoacantha 1 1 0 0 

 Platypodium elegans 1 1 1 1 

 Pterocarpus rohrii 0 0 0 1 

 Schizolobium parahyba 0 1 0 1 

 Senegalia lowei 0 0 0 1 

 Senegalia polyphylla 0 1 0 1 

 Senegalia sp. 1 1 0 0 

 Senegalia tenuifolia 1 0 0 0 

 Senna multijuga 0 1 1 1 

 Sesbania virgata 0 0 0 1 

 Zollernia ilicifolia 0 1 0 0 

Humiriaceae Humiriastrum dentatum 0 0 1 0 

Lacistemataceae Lacistema hasslerianum 1 0 0 0 

Lamiaceae Aegiphila integrifolia 1 1 1 1 

 Aegiphila sellowiana 1 0 0 0 

Lauraceae Aniba viridis 1 0 0 0 

 Cryptocarya moschata 0 0 1 0 

 Cryptocarya saligna 1 0 0 0 

 Endlicheria paniculata 1 0 1 0 

 Licaria armeniaca 1 0 0 0 
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 Nectandra cuspidata 1 0 0 0 

 Nectandra grandiflora 1 1 0 0 

 Nectandra megapotamica 1 1 0 1 

 Ocotea aciphylla 1 0 0 0 

 Ocotea brachybotrya 1 0 0 0 

 Ocotea catharinensis 1 1 0 0 

 Ocotea corymbosa 1 1 0 0 

 Ocotea diospyrifolia 1 0 0 0 

 Ocotea dispersa 0 0 1 0 

 Ocotea indecora 0 0 1 0 

 Ocotea prolifera 1 0 0 0 

 Ocotea pulchella 0 0 1 0 

 Ocotea velutina 1 1 1 0 

 Persea willdenovii 1 0 0 0 

Lecythidaceae Cariniana estrellensis 0 1 0 1 

 Cariniana legalis 0 1 0 1 

Lythraceae Lafoensia glyptocarpa 0 0 0 1 

 Lafoensia pacari 1 0 0 1 

Malpighiaceae Bunchosia maritima 1 0 0 0 

Malvaceae Apeiba tibourbou 0 1 1 1 

 Ceiba speciosa 0 1 0 1 

 Guazuma ulmifolia 0 1 1 1 

 Heliocarpus popayanensis 0 0 0 1 

 Luehea candicans 1 1 1 0 

 Luehea divaricata 0 1 1 1 

 Luehea grandiflora 0 0 1 1 

 Pseudobombax grandiflorum 1 0 0 0 

Melastomataceae Miconia cabucu 0 0 1 0 

 Miconia cubatanensis 1 0 0 0 

 Tibouchina pulchra 0 0 1 0 

Meliaceae Cabralea canjerana 1 1 1 1 

 Cedrela fissilis 0 1 1 1 

 Cedrela odorata 0 0 1 1 

 Guarea guidonia 1 1 1 0 
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 Guarea macrophylla 1 0 1 0 

 Trichilia catigua 1 1 0 0 

 Trichilia clausseni 1 1 1 0 

 Trichilia elegans 1 0 0 0 

 Trichilia pallida 1 0 0 0 

 Trichilia silvatica 0 1 0 0 

Monimiaceae Mollinedia clavigera 1 0 0 0 

 Mollinedia schottiana 1 0 0 0 

 Mollinedia sp. 1 0 1 0 

Moraceae Ficus guaranitica 1 1 1 0 

 Ficus obtusifolia 0 0 0 1 

 Ficus sp. 1 1 0 1 

 Maclura tinctoria 1 0 0 1 

Myrtaceae Calyptranthes clusiifolia 0 0 0 1 

 Calyptranthes concinna 1 0 0 0 

 Campomanesia guazumifolia 0 1 0 0 

 Campomanesia xanthocarpa 1 1 0 0 

 Eugenia dodonaeifolia 0 1 0 0 

 Eugenia florida 1 0 1 0 

 Eugenia gracillima 1 0 0 0 

 Eugenia hiemalis 1 1 0 0 

 Eugenia ligustrina 0 1 0 0 

 Eugenia monosperma 1 0 0 0 

 Eugenia mosenii 0 0 1 0 

 Eugenia neoverrucosa 1 0 0 0 

 Eugenia oblongata 1 0 0 0 

 Eugenia paracatuana 0 1 0 0 

 Eugenia pyriformis 1 0 0 1 

 Eugenia ramboi 1 0 0 0 

 Eugenia supraaxillaris 1 0 0 0 

 Marlierea suaveolens 1 0 0 0 

 Myrceugenia myrcioides 1 0 0 0 

 Myrcia guianensis 1 1 0 0 

 Myrcia ilheosensis 0 0 1 0 
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 Myrcia multiflora 1 1 0 0 

 Myrcia neoobscura 0 0 1 0 

 Myrcia selloi 0 1 0 0 

 Myrcia sp. 1 0 0 0 

 Myrcia spectabilis 1 0 0 0 

 Myrcia splendens 1 1 1 0 

 Myrcia tijucensis 0 0 1 0 

 Myrciaria floribunda 1 1 0 0 

 Myrciaria tenella 1 1 0 0 

 Plinia rivularis 1 1 0 0 

 Psidium guajava 0 0 1 0 

 Psidium sp. 0 1 0 0 

Nyctaginaceae Guapira hirsuta 0 0 1 0 

 Guapira opposita 1 0 1 0 

Olacaceae Heisteria silvianii 1 0 0 0 

Oleaceae Chionanthus filiformis 1 0 0 0 

Opiliaceae Agonandra brasiliensis 0 1 0 0 

 Agonandra excelsa 1 0 0 0 

Peraceae Pera glabrata 1 1 1 0 

Phyllanthaceae Hyeronima alchorneoides 0 0 1 0 

 Savia dictyocarpa 0 1 0 0 

Phytolaccaceae Phytolacca dioica 1 0 0 0 

Piperaceae Piper arboreum 1 0 0 0 

Polygonaceae Coccoloba cordata 1 1 1 0 

 Coccoloba laevis 0 0 1 0 

 Coccoloba warmingii 1 0 0 0 

 Ruprechtia laxiflora 0 1 0 0 

 Triplaris americana 0 0 1 1 

Primulaceae Myrsine coriacea 0 0 1 0 

 Myrsine gardneriana 0 0 1 0 

 Myrsine guianensis 0 0 1 0 

 Myrsine umbellata 0 1 1 0 

Proteaceae Roupala montana 1 1 1 0 

Rhamnaceae Colubrina glandulosa 0 1 0 1 
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Rosaceae Prunus myrtifolia 1 0 1 1 

Rubiaceae Amaioua intermedia 1 0 1 0 

 Bathysa australis 1 0 0 0 

 Coutarea hexandra 0 1 0 0 

 Faramea montevidensis 1 0 0 0 

 Genipa americana 0 0 0 1 

 Posoqueria latifolia 1 0 1 0 

 Psychotria suterella 0 0 1 0 

 Psychotria vellosiana 0 0 1 0 

 Rudgea jasminoides 1 0 0 0 

Rutaceae Balfourodendron riedelianum 0 1 0 0 

 Conchocarpus pentandrus 1 0 0 0 

 Esenbeckia febrifuga 1 1 0 0 

 Esenbeckia leiocarpa 0 1 0 1 

 Galipea jasminiflora 0 1 0 0 

 Helietta apiculata 1 0 0 0 

 Metrodorea nigra 1 1 0 0 

 Metrodorea stipularis 0 0 0 1 

 Zanthoxylum acuminatum 0 1 0 0 

 Zanthoxylum caribaeum 0 1 1 1 

 Zanthoxylum fagara 1 1 0 0 

 Zanthoxylum rhoifolium 1 1 1 1 

 Zanthoxylum sp. 0 0 0 1 

Salicaceae Banara parviflora 1 0 0 0 

 Banara tomentosa 0 1 0 0 

 Casearia decandra 1 1 1 1 

 Casearia gossypiosperma 0 1 0 0 

 Casearia obliqua 1 0 0 0 

 Casearia sylvestris 1 1 1 1 

 Xylosma glaberrima 0 0 1 0 

Sapindaceae Allophylus edulis 1 1 1 1 

 Cupania tenuivalvis 1 0 0 0 

 Cupania vernalis 1 1 0 0 

 Diatenopteryx sorbifolia 1 1 0 0 
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 Matayba elaeagnoides 0 0 1 0 

 Matayba intermedia 0 0 1 0 

 Matayba sp. 1 0 0 0 

 Sapindus saponaria 0 0 0 1 

Sapotaceae Chrysophyllum flexuosum 1 0 1 0 

 Chrysophyllum gonocarpum 1 1 0 0 

 Chrysophyllum marginatum 0 1 0 0 

 Micropholis crassipedicellata 1 0 0 0 

 Pouteria gardneri 1 1 0 0 

Siparunaceae Siparuna guianensis 1 0 0 0 

Solanaceae Athenaea fasciculata 0 0 1 0 

 Solanum bullatum 0 0 1 0 

 Solanum granulosoleprosum 0 0 1 1 

Thymelaeaceae Daphnopsis racemosa 0 0 1 0 

Urticaceae Cecropia pachystachya 0 1 1 1 

 Urera baccifera 0 1 0 0 

Verbenaceae Aloysia virgata 1 1 1 0 

 Citharexylum myrianthum 0 0 0 1 

Vochysiaceae Callisthene minor 0 1 0 0 

 Qualea sp. 1 0 0 0 

 Vochysia tucanorum 1 0 1 0 

Total  147 123 101 83 
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ANEXOS 

Anexo 1. Declaração sobre bioética e biossegurança. 
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Anexo 2. Declaração sobre direitos autorais. 

 


