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RESUMO GERAL  

 

 

Neste estudo,objetivou-se avaliar como as populações de 55 espécies arbóreas de dossel e 

subdossel poderiam ter seus parâmetros demográficos afetados pela densidade relativa de 

coespecíficos em um contexto de fragmentação florestal na Amazônia Central. Os parâmetros 

demográficos estudados foram recrutamento, mortalidade e crescimento intrínseco (λ) como 

variáveis resposta e densidade inicial (nº indivíduos/ha) como variável explicativa. Utilizamos 

o banco de dados do experimento de longo prazo Projeto Dinâmica Biológica de Fragmentos 

Florestais (PDBFF). Na área de estudo, 66 parcelas de 1-ha foram dispostas nos diferentes 

tamanhos de fragmentos (1-ha, 10-ha e 100-ha) e floresta contínua (controle) onde todas as 

árvores com DAP ≥ 10 cm vêm sendo monitoradas de 1980 a 2009. No primeiro estudo, 

avaliamos os efeitos do tamanho do fragmento florestal sobre os parâmetros demográficos 

recrutamento e mortalidade, e também como os mesmos parâmetros variaram em relação às 

diferentes espécies arbóreas. O recrutamento aumentou significativamente nos fragmentos de 

100-ha e para seis espécies da família Chrysobalanaceae e duas da família Humiriaceae. A 

mortalidade não foi afetada significativamente no geral, mas algumas espécies sofreram maior 

mortalidade: cinco espécies da família Chrysobalanaceae e uma da família Caryocaraceae. No 

segundo estudo, avaliamos os efeitos do tamanho do fragmento florestal e da densidade inicial 

sobre o crescimento populacional intrínseco das espécies, assim como o efeito do tamanho do 

fragmento e presença da borda sobre o crescimento individual de cada espécie em 

comparação aos controles (floresta contínua e interior de floresta). Com base nos dados de 

monitoramento das árvores, testamos quais as chances de as populações sofrerem alterações 

ou de crescerem de acordo com a densidade inicial, sofrendo efeito do tamanho de fragmento 

e do efeito de borda. As populações inicialmente menos densas tiveram menos chances de 

alterações e maiores chances de crescimento. Um limite de densidade inicial de 10 

indivíduos/ha foi identificado, sendo que abaixo dele as diferenças entre tamanho de 

fragmento e presença da borda foram significativas nas chances de alteração populacional, e 

acima do limite não houve diferenças entre as áreas. Dentre as 55 espécies analisadas, apenas 

10 foram significativamente afetadas em seu crescimento populacional intrínseco pelo 

tamanho do fragmento ou de borda. Destas, apenas 2 espécies tiveram crescimento positivo ao 

longo dos 29 anos: Rinorea racemosa e Licania blackii, ambas espécies comuns e de maiores 

densidades populacionais. Concluímos que as condições iniciais de densidade local foram 

fundamentais para a definição das trajetórias populacionais dessas espécies arbóreas, que o 

tamanho do fragmento e a distância de borda afetam as populações de forma negativa e que a 

mortalidade dependente da densidade de coespecíficos opera independente do tamanho do 

fragmento. 

 

 

Palavras-chave: Árvores grandes. Densidade de coespecíficos. Mortalidade. Efeito de borda.  

 

 

 

 

  



GENERAL ABSTRACT 

 

 

This study had the objective of evaluating how the relative density of conspecifics could 

affect the demographic parameters of the populations of 55 canopy and sub-canopy tree 

species in the context of forest fragmentation in Central Amazon. The studied demographic 

parameters were recruitment, mortality and intrinsic growth (λ) as response variables, and 

initial density (n
o
 of individuals/ha) as explanatory variable. The database of the long-term 

experiment Biological Dynamics of Forest Fragments Project (PDBFF) was used. At the 

study area, 66 plots of 1 ha were arranged in the different fragments sizes (1 ha, 10, ha and 

100 ha) and continuous forest (control) in which all trees with DBH ≥ 10 cm have been 

monitored from 1980 to 2009. In the first study, the effect of forest fragment size over the 

demographic parameters of recruitment and mortality were evaluated, as well as how these 

parameters varied in relation to the different tree species. Recruitment increased significantly 

in the fragments of 100 ha and for six species of the Chrysobalanaceae family and two of the 

Humiriaceae family. Mortality was not significantly affected, in general, however, a few 

species suffered higher mortality: five species of the Chrysobalanaceae family and one of the 

Caryocaraceae family. In the second study, the effects of forest fragment size and initial 

density over the intrinsic population growth of the species, and the effect of the fragment and 

presence of forest edge over the individual growth of each species in relation to the control 

(continuous forest and forest interior) were evaluated. Based on the data from tree monitoring, 

the chances of change in the populations or in growth were tested according to initial density 

undergoing effect from fragment size and edge effect. The initially less dense populations 

presented less chance of change and higher chance of growth. An initial density limit of 10 

individuals/ha was identified. Below this limit, the differences between fragment size and 

presence of edge were significant for the chances of population change, and, above it, there 

were no differences between the areas. Among the 55 analyzed species, only 10 were 

significantly affected in intrinsic population growth and size of fragment or edge. Of these, 

only two species had positive growth over the 29 years: Rinorea racemosa and Licania 

blackii, both common and high density population species. In conclusion, the initial 

conditions of local density were fundamental for defining the population trajectories of these 

tree species, that fragment size and edge distance negatively affect the populations and that 

mortality dependent on the density of conspecifics operates independent from fragment size. 

 

 

Keywords: Large trees. Conspecific density. Mortality. Edge effect.  
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PRIMEIRA PARTE 

1 INTRODUÇÃO  

A história de uso da terra pela espécie humana é antiga, complexa e se traduz em 

alterações dos ecossistemas (Ellis et al. 2013). No entanto, foi a partir do século 17 que a 

biosfera terrestre passou pela grande transição do predomínio de uma paisagem “natural” ao 

predomínio de uma paisagem antropogênica, sendo que ao início do século 20 mais da metade 

dos ecossistemas terrestres já estavam completamente modificados (Ellis et al. 2010). Durante 

a história da ocupação humana no planeta, o uso e a supressão de florestas aumentou 

gradualmente, mas de forma mais agressiva a partir do período industrial (Williams 2006; 

Ellis et al. 2013). Desde então, configurou-se uma nova paisagem contendo hábitats 

“naturais” entrecortados e entremeados por ambientes agrícolas, urbanos, rodovias, 

represamentos de rios, dentre outros ambientes antropogênicos, resultando no que se chama 

de fragmentação de hábitats (Fahrig 2003). 

Como processo de erosão da biodiversidade, a fragmentação de hábitats expõe as 

populações de diversas espécies a condições ambientais muito distintas das quais estiveram 

sujeitas ao longo de milhares de anos de evolução biológica (Cheptou et al. 2016). Em geral, 

áreas fragmentadas abrigam menos espécies (Halley e Iwasa 2011), e ainda a perda do hábitat 

pode resultar em isolamento reprodutivo dos indivíduos ou de subpopulações, podendo 

aumentar os riscos de extinção local (Gilpin e Soulé 1986; Tilman et al. 1994), em razão de 

eventos estocásticos (Matthies et al. 2004). Geralmente, em fragmentos pequenos, podem 

ocorrer extinções de forma mais dinâmica (Joshi et al. 2006). No entanto, os fragmentos 

também são apontados com importância para a conservação de várias espécies de plantas em 

paisagens altamente modificadas (Turner e Corlett 1996; Krauss et al. 2010), representando 

fontes de conservação in situ. 

Atividades antropogênicas são as principais causas de fragmentação de ecossistemas 

florestais no mundo todo, representando a ameaça mais proeminente à biodiversidade global 

(Haddad et al. 2015). De toda superfície da terra não coberta por gelo, 40% é ocupada por 

terras cultivadas (Foley et al. 2011). Os hábitats destruídos pela agricultura e urbanização 

dividem as populações de árvores em fragmentos  (Saunders et al. 1991), sendo que a 

agricultura é a atividade humana que representa maior ameaça à extinção de espécies (IUCN 

2015), fazendo com que a demanda por terras agricultáveis e o crescimento de áreas de 

comodities florestais sejam constantes ameaças aos remanescentes de hábitats naturais em 

todo o planeta (FAO 2011; Laurance et al. 2014a). 
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As florestas tropicais constituem os biomas mais biodiversos do mundo e contêm uma 

grande porção da diversidade mundial (Myers et al. 2000). Aproximadamente, um terço das 

árvores do planeta estão contidas nas florestas tropicais (Crowther et al. 2015), sendo que as 

grandes árvores tropicais desempenham funções ecológicas críticas no regime hídrico, na 

ciclagem de nutrientes e nos processos ecossistêmicos (Lindenmayer e Laurance 2016). A 

floresta Amazônica, e especificamente a região brasileira, tem sido suprimida e fragmentada, 

em razão das mudanças no uso da terra (Gibbs et al. 2010).  

Parte dessas mudanças, iniciou-se na década de 1960, quando um programa 

governamental criou incentivos fiscais para que fossem estabelecidas pastagens para criação 

de gado na região próxima a Manaus. Concomitante ao processo de supressão de florestas um 

experimento foi estabelecido junto às fazendas recém-criadas. Assim, surgiu o Projeto 

Dinâmica Biológica de Fragmentos Florestais (PDBFF – INPA/STRI) por meio da 

manutenção de fragmentos florestais de diferentes tamanhos imersos em uma matriz de 

pastagem para gado. Desde 1980, um conjunto de 60 mil árvores em floresta sob efeito de 

fragmentação ou dentro de um contínuo florestal têm sido monitoradas. A reunião dessas 

informações coletadas pelo monitoramento de um conjunto tão grande de árvores em 

ambientes fragmentados ou não permitiu fazer comparações sobre vários aspectos que tratam 

da dinâmica de populações de árvores. 

A oportunidade levou à elaboração dessa tese, a qual teve como objetivo principal 

compreender como o processo de fragmentação florestal, considerando os aspectos associados 

ao tamanho dos fragmentos, ao efeito de borda florestal e às condições iniciais de densidade 

populacional poderiam afetar as trajetórias populacionais de um conjunto de 55 espécies 

arbóreas que compõem o dossel e o subdossel das florestas da Amazônia Central. Para melhor 

compreensão, o estudo foi dividido em duas partes. Na primeira parte, foram descritos os 

principais tópicos que envolvem a temática principal da tese que é o processo de 

fragmentação florestal. Enquanto que na segunda parte da tese foram desenvolvidos dois 

artigos inéditos resultantes da pesquisa realizada durante o programa de doutorado.  

Os principais pontos discutidos na primeira parte são referentes à fragmentação de 

hábitats em um contexto de ecossistema florestal. Descrevemos aspectos relevantes tais como 

os efeitos da fragmentação florestal sobre comunidades e populações de espécies arbóreas. 

Especificamente, sobre a importância ecológica e os impactos da fragmentação florestal para 

árvores longevas de grande porte. E ainda, a influência da densidade relativa de coespecíficos 

sobre a dinâmica das espécies arbóreas, bem como a relevância do tamanho do fragmento, do 
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efeito de borda e das características ecológicas que podem influenciar as respostas ao 

processo de fragmentação florestal. 

A segunda parte contêm dois artigos que revelam os resultados do projeto 

desenvolvido ao longo do doutorado. Ambos os artigos têm como tema principal a ecologia 

das populações de 55 espécies arbóreas analisadas sob efeito de fragmentação florestal. 

Desenvolvemos hipóteses centradas nas condições iniciais de densidade populacional das 

espécies e seus efeitos sobre as trajetórias populacionais das espécies 29 anos depois que a 

fragmentação florestal ocorreu.  

No primeiro artigo, consideramos as possíveis alterações ocorridas nos parâmetros 

populacionais recrutamento e mortalidade, após 29 anos de início do processo de 

fragmentação florestal, procurando compreender se alguma espécie apresentaria respostas 

diferentes em suas taxas populacionais. No segundo artigo, consideramos as taxas intrínsecas 

de crescimento populacional como probabilidades das populações se manterem estáveis, 

crescerem ou diminuírem, buscando compreender quais espécies tiveram crescimento afetado 

pelo tamanho do fragmento e pelo efeito de borda. 
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2 REFERENCIAL TEÓRICO 

2.1 Fragmentação e florestas: o começo sem volta? 

A fragmentação de hábitats é considerada uma ameaça direta e imediata à 

biodiversidade (Sala et al. 2000; Haddad et al. 2015) e há décadas está dentre os maiores 

desafios e preocupações em conservação biológica (Wilcove et al. 1998; Pimm e Raven 

2000). Suas consequências imediatas são a redução da riqueza (Krauss et al. 2010; Lima et al. 

2015; Haddad et al. 2015) e a mudança na composição (Harper et al. 2005; Laurance et al. 

2006c; Santos et al. 2008; Collins et al. 2017) de espécies. Ao longo do tempo, as interações 

ecológicas são alteradas, interferindo na estrutura e funcionamento de redes tróficas 

(Terborgh et al. 2001; Estes et al. 2011), desenvolvendo efeitos cascata nas propriedades dos 

ecossistemas (Tabarelli et al. 2012; Ewers et al. 2017) e mudando os padrões de adaptação e 

dinâmicas evolutivas das espécies (Cheptou et al. 2016; Dubois e Cheptou 2016). O processo 

resulta da supressão de áreas naturais por consequência direta de atividades humanas como a 

expansão urbana e agrícola de larga escala (Alberti 2005; Mcdonald et al. 2008; DeFries et al. 

2010; Foley et al. 2011). A preocupação dos conservacionistas é justificada, tendo em vista 

que para as próximas décadas a expansão das áreas de cultivo e de cidades só tende a crescer 

(DeFries et al. 2010; Seto et al. 2011; Seto et al. 2012). 

Considerando os ambientes florestais, por exemplo, somente na metade do último 

século foi perdido um terço da cobertura florestal mundial (Hansen et al. 2013). 

Consequentemente, hoje em dia, mais de 40% das florestas do planeta estão a 1 km de uma 

borda florestal e 20% a apenas 100 m, portanto muito próximas aos efeitos deletérios dos 

ambientes externos à floresta ou matrizes altamente modificadas (Haddad et al. 2015). Na 

região tropical, a biodiversidade também está sob a ameaça da fragmentação de florestas 

(Gibson et al. 2011), cujos remanescentes encontram-se em grande parte na bacia Amazônica 

a qual vem sendo fortemente afetada, principalmente, pela agricultura de larga escala (Gibbs 

et al. 2010). Na Amazônia brasileira, o uso da terra para criação de gado vem produzindo uma 

paisagem em manchas florestais, que gera anualmente até 38.000 km de bordas florestais 

(Broadbent et al. 2008). 

Conceitos aplicados oriundos da teoria da biogeografia de ilhas (MacArthur e Wilson 

1967) reiteram a ideia de que os efeitos da fragmentação florestal resultam dos processos de 

isolamento de populações (Laurance 2008). Os principais efeitos da fragmentação florestal 

sobre os seus remanescentes incluem de imediato o efeito de borda, a redução da área e 

posterior aumento do isolamento entre os fragmentos, prejudicando o fluxo gênico das 
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espécies (Fahrig 2003) e, assim, contribuindo para reduzir sua variabilidade genética (Ortego 

et al. 2010). Tais efeitos contribuem para a degradação das funções ecossistêmicas das 

florestas tais como retenção de nutrientes, produtividade e polinização (Ghazoul e McLeish 

2001; Haddad et al. 2015), evapotranspiração e interceptação de chuvas pela vegetação do 

entorno, podendo esta última provocar uma grande variação temporal no fluxo dos cursos 

d’água (Trancoso 2008).  

2.2 Comunidades e populações arbóreas sob efeito da fragmentação florestal 

A fragmentação pode levar aos remanescentes florestais alterações na composição e 

riqueza de espécies arbóreas (Laurance et al. 2006c; Collins et al. 2017), sendo que em alguns 

cenários pós-fragmentação passa a ocorrer uma divergência na composição florística inicial, 

em decorrência das elevadas taxas de turnover de espécies (Collins et al. 2017). Tais 

alterações iniciam com a redução das populações (Cheptou et al. 2016), que é uma 

consequência direta da diminuição da área florestal causada pela fragmentação (MacArthur e 

Wilson 1967; Soininen 2010). Com as populações reduzidas aumentam as chances de 

estocasticidade ambiental ou demográfica e os riscos de extinção local para as espécies 

(Shaffer 1981; Tilman et al. 1994). As alterações populacionais podem levar à perda de 

interações entre as espécies como, por exemplo, polinização e dispersão de sementes que, em 

longo prazo, passam a alterar as comunidades como um todo (Orrock e Watling 2010; 

Cheptou et al. 2016). Um dos efeitos mais importantes da fragmentação florestal sobre as 

espécies arbóreas é a alteração nas taxas de crescimento das populações, as quais têm forte 

influência na reprodução e sobrevivência dos indivíduos adultos (Bruna 2003; Bruna e Oli 

2005).  

Considerando que a distância entre as populações aumenta com a fragmentação 

florestal (Jump e Penuelas 2006), determinadas paisagens ao redor desses fragmentos podem 

limitar o movimento de polinizadores e dispersores de sementes (Westerbergh e Saura 1994; 

Kwak et al. 1998), prejudicando o fluxo gênico e a produção de sementes das plantas (Nason 

e Hamrick 1997; Lienert 2004) e impactando ainda mais o tamanho das populações (Young et 

al. 1996; Aguilar et al. 2008). Como as árvores tropicais em geral dependem da polinização 

mediada por animais para a produção de suas sementes (Bawa 1990), uma baixa visitação por 

polinizadores pode resultar em baixa abundância de sementes (Somanathan e Borges 2000). 

Embora os polinizadores pequenos como insetos não tenham dificuldades em percorrer 

distâncias entre os remanescentes florestais, evidências apontam que eles devem visitar 

preferencialmente plantas vizinhas umas às outras (Rasmussen e Brødsgaard 1992). Dessa 
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forma, a reprodução das árvores pode ficar comprometida em florestas fragmentadas 

entremeadas de áreas antropogênicas (Gigord et al. 1999; Ghazoul e McLeish 2001).  

As formas pelas quais a fragmentação pode afetar a polinização vão da diminuição das 

chances de um polinizador encontrar árvores florindo, em decorrência do decréscimo 

populacional das árvores (Ghazoul 2005), a alteração do comportamento dos polinizadores 

(Donaldson et al. 2002; Townsend e Levey 2005) ou mesmo pelo efeito de borda que altera os 

processos de floração e frutificação (Murcia 1995). Resulta que em áreas fragmentadas as 

populações pequenas têm reduzida produção de sementes, principalmente para espécies 

polinizadas por insetos (Loiselle e Blake 2002; Ghazoul 2005; Aguilar et al. 2006). 

Já o efeito da fragmentação florestal sobre a dispersão dos frutos vai depender 

principalmente do tamanho da semente (Cramer et al. 2007a), do tamanho das populações de 

dispersores e se eles movimentam-se entre os remanescentes (Jorge 2008). Em populações 

arbóreas com reduzido número de adultos, a densidade de sementes dispersadas e proporção 

de sementes viáveis decresce, indicando uma limitação de pólen (Nagamitsu et al. 2014). O 

movimento de dispersão de sementes grandes muitas vezes é reduzido, principalmente quando 

a matriz circundante é contrastante às condições microclimáticas e de estrutura da vegetação 

dos remanescentes florestais (Silva e Tabarelli 2000; Melo et al. 2006; Cramer et al. 2007b; 

Melo et al. 2010). Assim, a intensidade com a qual as populações de determinada espécie 

terão sua reprodução afetada pela fragmentação depende também do grau de impedimento da 

dispersão entre os fragmentos (Holbrook et al. 2002; Cramer et al. 2007a; Ortego et al. 2010; 

Cheptou et al. 2016; Niissalo et al. 2017). 

No entanto, a dispersão das sementes é uma etapa do sucesso de reprodução de uma 

árvore. O estabelecimento das plântulas nas florestas tropicais, que representa a etapa do ciclo 

de vida mais difícil para uma espécie arbórea (Benitez-Malvido et al. 1999; Comita et al. 

2014), é afetado pela fragmentação florestal em diversos tipos de florestas (Wright e Duber 

2001; Herrera e Garc 2010; Barbeta et al. 2011; Santo-Silva et al. 2013; Zambrano et al. 

2014a). Espécies típicas de interior de floresta geralmente tendem a ter suas plântulas mais 

afetadas pela fragmentação, em razão da competição com espécies pioneiras, condições 

contrastantes das áreas próximas a bordas e clareiras ou mesmo danos físicos causados pela 

queda de galhos e folhas que compõem a serrapilheira (Scariot 2000; Benitez-Malvido e 

Martinez-Ramos 2003; Benítez-Malvido et al. 2005). Algumas vezes são as espécies de 

sementes grandes ou de dossel que têm suas taxas de recrutamento mais afetadas em áreas 

fragmentadas (Melo et al. 2010; Morales et al. 2016). Dependendo do grau de isolamento 

entre os remanescentes e da conexão entre eles pode ocorrer uma diminuição dos predadores 
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de topo da cadeia alimentar e, como efeito de cascata trófica, provocar o aumento do número 

de herbívoros compromentendo o estabelecimento de espécies arbóreas pelo aumento da 

predação de suas plântulas (Terborgh et al. 2008). As espécies tolerantes à sombra ou de 

dossel também podem ser afetadas, pelo aumento de herbívoros e inimigos naturais de suas 

plântulas nas áreas fragmentadas (Benitez-Malvido et al. 1999; Vasconcelos e Dirzo 2008; 

Dohm et al. 2011; Morales et al. 2016). Portanto, o sucesso de dispersão da semente pode 

determinar o grau de adensamento de plântulas no espaço, gerando ou não maior mortalidade, 

em razão dos efeitos dependentes da densidade coespecífica ou atração de patógenos 

especialistas (Andrews e Rouse 1982; Bell et al. 2006; Freckleton e Lewis 2006; Mangan et 

al. 2010; Marden et al. 2017). 

A sobrevivência de indivíduos adultos é outro parâmetro importante na definição do 

crescimento populacional das espécies arbóreas sob efeito de fragmentação (Zambrano e 

Salguero-Gómez 2014b). Um dos primeiros impactos da fragmentação florestal acontece com 

as condições microclimáticas alteradas, as quais geram um gradiente de temperatura que pode 

adentrar nos remanescentes (Arroyo-Rodríguez et al. 2016). Secas prolongadas e aumento dos 

distúrbios em áreas diminutas contribuem para uma alta mortalidade de indivíduos adultos por 

dissecação, desenraizamento ou morte do indivíduo ainda em pé (DAngelo et al. 2004; 

Phillips et al. 2010; O’Brien et al. 2017). Os ciclos de mortalidade tornam-se crônicos de 

forma a alterar a estrutura populacional com um grande número de indivíduos jovens não 

reprodutivos (Santos et al. 2012; Zambrano et al. 2014b) que, com o passar do tempo, geram 

um déficit de adultos reprodutivos que possam contribuir para as novas coortes da população 

(Santos et al. 2012). 

Os aspectos acima mencionados a respeito de reprodução e sobrevivência de espécies 

arbóreas sob efeito de fragmentação florestal são relevantes para, ao longo do tempo, 

contribuir para o aumento das taxas de extinção local, redução do número de indivíduos e, 

potencialmente, de espécies, levando os remanescentes ao empobrecimento filogenético 

(Oliveira et al. 2008; Santos et al. 2010; Santos et al. 2014; Santo-Silva et al. 2016; Rocha-

Santos et al. 2017). Estudos de longo prazo têm mostrado que algumas condições iniciais são 

fundamentais na definição da trajetória pós-fragmentação das comunidades arbóreas, tais 

como a composição de espécies (Ewers et al. 2017) e histórico de uso da terra da matriz 

circundante (Mesquita et al. 2001; Mesquita et al. 2015). No entanto, todas as consequências 

acima descritas podem levar décadas para serem detectadas (Jackson e Sax 2010; Haddad et 

al. 2015; Alstad et al. 2016) e, mesmo assim, podem refletir apenas estados transitórios 



22 

 

alternativos (Fukami e Nakajima 2011), sobretudo se considerarmos espécies de vida longa 

como as árvores de grande porte (Martínez-Ramos e Alvarez-Buylla 1998; Zuidema et al. 

2009; Ibáñez et al. 2014). 

2.3 A importância ecológica das árvores longevas de grande porte 

A definição de árvores longevas de grande porte diz respeito a diversas características 

(como, por exemplo: idade, altura, diâmetro, copa, presença de cavidades, etc.) as quais 

variam entre diferentes ecossistemas. Aqui serão referidas como grandes árvores as que 

atingem o dossel ou subdossel da floresta e/ou podem viver mais de 500 anos. Em conjunto 

elas desempenham funções ecológicas fundamentais no regime hídrico, na ciclagem de 

nutrientes e em diversos processos ecossistêmicos (Lindenmayer e Laurance 2016). 

A função ecológica primária dessas árvores é conferir uma estrutura física a floresta, 

promovendo uma heterogeneidade vertical de hábitas (Brokaw e Scheiner 1989; Brown et al. 

1997; Bernard 2001). Elas desempenham fundamental função na interceptação da chuva que 

drena para o interior da floresta (Poppenborg e Hölscher 2009) ajudando a manter o 

microclima, umidade e temperatura favoráveis para diversas espécies animais (Dean et al. 

1999). Em razão do expressivo volume gerado pelas folhas de suas copas, contribuem para a 

formação de nuvens de evapotranspiração que em períodos de seca auxiliam na manutenção 

das condições microclimáticas para outras plantas que vivem no sub-bosque da floresta 

(Nepstad et al. 1994). 

Nas regiões tropicais as grandes árvores constituem em poucos indivíduos em suas 

respectivas populações, mas, por outro lado, contribuem para a maior porção de biomassa das 

mesmas (Clark e Clark 1996; Keith et al. 2009). Assim, grandes quantidades de biomassa são 

acumuladas, por meio desses indivíduos (Stephenson et al. 2014), o que contribui para o 

estoque de carbono das florestas (Slik et al. 2013; Chen e Luo 2015). E, mesmo após 

morrerem, os troncos e ramos laterais das grandes árvores geram detritos lenhosos que 

contribuem como nutrição e microhábitat a diversos organismos que vivem no solo da floresta 

(Killey et al. 2010).  

A densidade da madeira dessas grandes árvores pode explicar a produção de 69% da 

biomassa abaixo do solo em florestas tropicais (Slik et al. 2013) e, além disso elas são fortes 

indicadores de mudanças climáticas, pois respondem relativamente rápido e de forma 

negativa às secas prolongadas (Kauppi et al. 2015). A presença do profundo sistema de raízes 

e suas associações com micorrizas aumentam a disponibilidade de nutrientes no solo da 
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floresta, em razão da alta atividade microbiana a transformar os nutrientes orgânicos em 

inorgânicos (Zhang et al. 2011; Bennett et al. 2017). 

A presença das grandes árvores pode determinar a estrutura de toda uma comunidade 

de organismos (Plieninger et al. 2015; Stahlheber et al. 2015), pois exerce forte influência 

sobre a distribuição espacial e abundância tanto de outros indivíduos da mesma espécie, 

quanto como sobre as populações de diversas outras espécies de animais e de plantas 

(Lindenmayer et al. 2014; Punchi-Manage et al. 2015). Primeiramente, seus brotos, flores, 

frutos e sementes são fonte de alimento para um amplo espectro de animais (Felton et al. 

2010). A estrutura física da árvore, como a presença de cavidades dos troncos, representa 

substrato chave para o habitat da fauna (Remm e Lõhmus 2011), pois, ao acumularem água, 

são usadas como fonte para animais vertebrados e como microhábitat para sapos e diversos 

invertebrados (Lindenmayer e Laurance 2016). Também serve de substrato para plantas 

epífitas e briófitas em troncos laterais e bifurcações dos ramos (Watson 2001; Thor et al. 

2010; Kartzinel et al. 2013). 

Grandes árvores podem funcionar como pontos focais onde vão ocorrer interações 

sociais entre grupos de mamíferos (Cockburn e Lazenby-Cohen 1992). E, nessas visitações 

dos animais às árvores, são criados ‘hotspots’ de propágulos e nutrientes que ao caírem 

enriquecem o solo, promovendo o crescimento de outras plantas do sub-bosque (Neilan et al. 

2006; Jayasekara e Weerasinghe 2007). Em situações de perigo eminente como o fogo, as 

grandes árvores também podem servir de refúgio para vários animais (Brennan et al. 2011). A 

presença de determinadas espécies animais está condicionada a ocorrência de grandes árvores 

(Lindenmayer et al. 2014), em alguns casos exclusivamente associados a elas (Le Roux et al. 

2015). Os efeitos competitivos supressivos que as árvores de grande porte exercem sobre as 

outras espécies de plantas têm um efeito organizador da demografia de outras espécies de 

árvores (Lutz et al. 2013; Fauset et al. 2015; Punchi-Manage et al. 2015). 

Em um contexto de fragmentação florestal as árvores de grande porte podem servir de 

hábitat por dar suporte em áreas onde a paisagem adjacente é inabitável (Dean et al. 1999). 

Por atraírem animais polinizadores (Arthur et al. 2010) e dispersores (Neilan et al. 2006), 

atuam como fonte de propágulos e facilitam o movimento de polinizadores e dispersores entre 

os remanescentes florestais (Plieninger et al. 2015). Eventualmente, as grandes árvores podem 

ser reprodutivamente dominantes, desempenhando função ecológica fundamental na produção 

de novos propágulos (Fischer et al. 2009; Weiner et al. 2009; Wenk e Falster 2015), de grande 

importância para a regeneração em paisagens agrícolas.  
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2.4 Os impactos da fragmentação florestal sobre grandes árvores 

Talvez um dos indicadores mais notáveis de alteração nos ecossistemas florestais seja 

a desestruturação florestal (Lutz et al. 2013), em razão da morte de árvores grandes, sobretudo 

as que formam o dossel ou as emergentes (D’Angelo et al., 2004; Haddad et al., 2015; 

Laurance et al., 2000; Laurance et al., 2006; Lindenmayer et al., 2012), as quais parecem ser 

mais vulneráveis à fragmentação (Briant et al. 2010). Os primeiros impactos surgem com a 

criação da interface floresta-matriz, deixando as árvores mais expostas a distúrbios como 

ventos, provocando maior intensidade de tombamentos de indivíduos grandes, principalmente 

se a matriz for composta de área desflorestada (Mesquita et al. 1999; Laurance et al. 2000). A 

mortalidade está relacionada tanto aos danos físicos, resultando em tombamento, quanto por 

estresse fisiológico ou doença, causando a morte do indivíduo ainda em pé (DAngelo et al. 

2004). O estresse fisiológico, decorrente de mudanças nas condições microclimáticas é o 

principal causador da mortalidade de árvores nos primeiros anos após a fragmentação 

florestal, mas, ao longo do tempo, passa a estar mais relacionado a distúrbios causados pelo 

vento (Laurance et al. 2016). 

Tais eventos de mortalidade abrem espaço físico através das bordas e clareiras 

conduzindo a uma mudança drástica na composição de espécies, em decorrência, 

principalmente, das alterações nas taxas de recrutamento, mortalidade e turnover das 

populações presentes (Laurance et al. 2006a; Laurance et al. 2006b; Santo-Silva et al. 2016). 

As explicações para as mudanças na composição de espécies dos remanescentes florestais 

parecem ser mecanísticas e não-randômicas (Santo-Silva et al. 2016). Dentre elas, a 

proliferação de espécies pioneiras em lugar das espécies com sementes grandes (Oliveira et al. 

2008) e espécies emergentes (Santos et al. 2008). Quando as espécies pioneiras passam a 

dominar em escalas local e regional a paisagem fragmentada, pode ocorrer o empobrecimento 

de assembleias de árvores (Tabarelli et al. 2010; Lôbo et al. 2011) e redução do recrutamento 

de espécies tolerantes à sombra (Santo-Silva et al. 2013). Em paisagens dominadas por 

pastagens e florestas secundárias, tal como na Amazônia, esse cenário pode levar a um 

colapso de flora de árvores de crescimento lento e proliferação de pioneiras (Laurance et al. 

2006a; Benchimol e Peres 2015). 

A continuidade desse ciclo e a manutenção das condições ambientais como um todo 

dificulta a regeneração das árvores típicas de florestas maduras (Cole et al. 2011), pois, além 

de limitar a dispersão de sementes (Cordeiro & Howe, 2001) aumenta o consumo das mesmas 

(Galetti et al. 2006) reduzindo as taxas de recrutamento (Laurance et al. 1998b; Aguilar et al. 
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2006). Todos esses efeitos já observados podem levar, consequentemente, a uma lacuna de 

regeneração natural de espécies tardias, ou mesmo alterar a estrutura das florestas, por meio 

da diminuição da altura média do dossel (Camargo 2004), do aumento da frequência de 

indivíduos de menor porte (Zambrano et al. 2014b), ou mesmo de jovens não reprodutivos 

que não contribuirão para novas coortes da população (Santos et al. 2012). 

2.5  Densidade relativa e sua influência sobre a dinâmica de espécies arbóreas 

Uma das maneiras de compreender a mudança das comunidades afetadas pela 

fragmentação florestal é considerar a abundância ou densidade relativa das espécies (Liu et al. 

2016; Collins et al. 2017). A densidade relativa pode influenciar o crescimento populacional 

de espécies arbóreas de várias maneiras, sendo que algumas hipóteses lançadas para explicar 

essa influência fazem referência a processos ecológicos como competição e facilitação. O 

mecanismo conhecido por mortalidade dependente da densidade (ou “self-thinning rule”), é 

considerado uma regra geral em ecologia vegetal por alguns autores e envolve a competição 

(Yoda et al. 1963; White e Harper 1970; Liu et al. 2016). Já a denso-dependência de 

coespecíficos foi uma hipótese desenvolvida a partir de processos ecológicos de competição e 

predação sobre espécies arbóreas em florestas tropicais (Janzen 1970; Burkey 1994; Comita et 

al. 2014). Por último, a hipótese do gradiente de estresse envolve mecanismos de facilitação 

(Bertness e Callaway 1994; Jia et al. 2011).  

A conhecida lei do autodesbaste (“self-thinning rule”) ou mortalidade dependente da 

densidade estabelece uma relação entre crescimento populacional e ganho de biomassa dos 

indivíduos (Yoda et al. 1963; White e Harper 1970). Ela preconiza que uma população cresce 

até uma densidade máxima, a partir da qual haverá ganho da biomassa corporal dos 

indivíduos sobreviventes e concomitante diminuição da densidade populacional (Yoda et al. 

1963; Weller 1987). Por exemplo, em uma comunidade de árvores amazônicas sem 

distúrbios, ocorreu esse padrão de diminuição da densidade populacional com simultâneo 

aumento da biomassa dos indivíduos sobreviventes (Laurance et al. 2004b). Segundo a regra, 

o declínio populacional seria causado por competição (Morris 1999), que se dá pela 

quantidade de recursos disponíveis a todos os indivíduos (Stamp et al. 2004). No interior da 

floresta, a competição assimétrica por luz é fundamental para as árvores (Weiner 1990; 

Yokozawa e Hara 1992; Muller-Landau et al. 2006), já que as grandes árvores suprimem as 

pequenas (Kikuzawa 1996). No entanto, a resposta à “self-thinning rule” pode variar 

conforme a espécie (Charru et al. 2012). E sob condições de distúrbios, como os que ocorrem 

em áreas sob efeito de fragmentação e borda (Laurance et al. 2006a; Tabarelli et al. 2008; 
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Magnago et al. 2015; Santo-Silva et al. 2016) e semelhantes aos que ocorrem na abertura de 

clareiras no interior da floresta (Clark 1992), há uma alteração na estrutura das populações, 

podendo alterar os padrões de “self-thinning” existentes (Schietti et al. 2016).  

A hipótese de Janzen-Connell prevê que a mortalidade de plântulas e sementes de uma 

árvore tende a ser maior quanto menor a distância de um adulto coespecífico e quanto maior o 

adensamento de jovens (Janzen 1970; Connell 1971). Os efeitos negativos da denso-

dependência sobre a sobrevivência de plântulas (Clark e Clark 1984; Silva et al. 2013), sobre 

o crescimento e sobrevivência de jovens (Hubbell et al. 1990; Condit et al. 1992) e dos 

adultos (Hubbell et al. 1990; Alvarez-buylla 1994; Gilbert et al. 1994) já foram amplamente 

registrados. Em florestas tropicais, o aumento da densidade pode afetar negativamente a 

sobrevivência das árvores (Condit et al. 1994), promover o aumento do consumo de suas 

sementes (Watkinson et al. 1989), além de aumentar a mortalidade por ataque de patógenos 

(Augspurger e Kelly 1984; Gilbert et al. 1994; Bell et al. 2006; Bagchi et al. 2010; Liu et al. 

2012; Bagchi et al. 2014). Especificamente, estudos que analisaram mais atentamente os 

parâmetros populacionais encontraram que o recrutamento e a mortalidade podem estar 

diretamente relacionados a fatores denso-dependentes (Sarukhán et al. 1985; Denslow et al. 

1991). Em florestas tropicais, as árvores consideradas com uma distribuição altamente densa 

(>2 ind./ha) são compostas por no máximo 10% das espécies (Martínez Ramos e Álvarez 

Buylla 1995). Assim, enquanto alguns trabalhos tenham encontrado maiores efeitos negativos 

da denso-dependência sobre espécies arbóreas pouco densas, outros encontraram o contrário, 

mostrando que as espécies com populações mais densas tendem a ter uma regulação 

populacional maior. Apesar de ainda haver dúvidas se o grau de denso-dependência é 

suficiente para explicar a regulação das populações (Condit et al. 1994), há evidências de 

fortes efeitos da densidade sobre a reestruturação das florestas tropicais (Wills et al. 1997). 

Todavia, o efeito da densidade de árvores sobre as dinâmicas populacionais em longo prazo 

ainda é pouco conhecido para áreas que passaram pelo processo de fragmentação florestal. 

Fatores como hiperdinamismo, que operam naturalmente em áreas fragmentadas trazendo 

maiores taxas de recrutamento e mortalidade (Laurance 2002), podem intensificar os efeitos 

denso-dependentes (Sarukhán et al. 1985), através de zonas de mortalidade próximas a 

adensamentos de adultos (Sarukhán et al. 1985; Denslow et al. 1991).  

De acordo com a “hipótese do gradiente de estresse” (Bertness e Callaway 1994; Jia et 

al. 2011), sob condições de maior estresse hídrico e seca, como são fragmentos menores e 

bordas (Magnago et al. 2015; Arroyo-Rodríguez et al. 2016), os efeitos da densidade 

coespecífica podem ser positivos para populações de baixa densidade local aumentando as 
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chances de ocorrer a facilitação. Nesse caso, a facilitação seria promovida pelo sombreamento 

de indivíduos adultos em locais em condições de seca mais frequente, já que para as espécies 

típicas de interior da floresta seriam limitantes para crescimento populacional (Jia et al. 2011; 

Olsen et al. 2016). Por outro lado, as condições de estresse fisiológico podem ser relativas e 

estariam favorecendo grupos de espécies tolerantes a tais condições e, assim, aumentando as 

taxas de recrutamento no local (Tabarelli et al. 2008). Em paisagens fragmentadas, as áreas de 

borda frequentemente são colonizadas por espécies pioneiras de vida curta e longa, altamente 

capazes de dominar as áreas (Laurance et al. 2006a; Santos et al. 2012; Santo-Silva et al. 

2013). No entanto, apenas as de vida curta seguem mantendo suas populações crescentes, 

enquanto que as pioneiras de vida longa e as tolerantes à sombra tendem a diminuir suas 

populações (Santos et al. 2012).  

2.6 A relevância do tamanho do fragmento para as espécies arbóreas 

O tamanho do fragmento é vital para definir populações de muitas espécies (Laurance 

et al. 2016). Plântulas de espécies arbóreas tolerantes à sombra têm suas populações reduzidas 

conforme menor é o tamanho do fragmento (Benitez-Malvido e Martinez-Ramos 2003). Os 

fragmentos florestais menores podem apresentar uma alta proporção de espécies arbóreas que 

têm seus padrões de abundância alterados (Santo-Silva et al. 2016), onde as espécies pioneiras 

favorecidas pelas novas condições da floresta passam a dominar (Tabarelli et al. 2008; Pütz et 

al. 2011) podendo representar mais da metade do pool de espécies mais abundantes (Santo-

Silva et al. 2016). Além disso, há nos fragmentos menores uma dominância de espécies 

arbóreas de sementes pequenas (Santos et al. 2008; Melo et al. 2010; Santo-Silva et al. 2013), 

podendo este turnover de composição florística observado em áreas fragmentadas levar 

espécies arbóreas de sementes grandes ao declínio de suas populações (Melo et al. 2010; 

Santo-Silva et al. 2016).  

Tais padrões de alterações florísticas encontrados nas áreas altamente fragmentadas 

são atribuídos ao efeito de borda e falha na dispersão das sementes. Com o passar do tempo 

pós-fragmentação, fragmentos diminutos de florestas tropicais passam a ter uma menor 

proporção de espécies raras em detrimento das espécies comuns (Santo-Silva et al. 2016). Em 

razão da variabilidade genética de plantas ser espacialmente estruturada (Chung e Epperson 

2000), remanescentes florestais muito pequenos, por conter população reduzida, proveem 

menor variabilidade genética e alto grau de parentesco entre os individuos (Ghazoul e 

McLeish 2001). 
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2.7 A relevância da borda para as espécies arbóreas 

Os efeitos de borda estão entre os principais fatores a operar a dinâmica de fragmentos 

florestais (Laurance et al. 2016) e podem adentrar até 300 m na área do fragmento (Laurance 

2002). As novas condições microclimáticas criadas com a borda florestal, como maior 

intensidade de luz, calor e redução de umidade (Camargo e Kapos 1995) provocam uma 

proliferação de árvores de sucessão secundária (Silva e Tabarelli 2000; Laurance et al. 2006a; 

Tabarelli et al. 2008). Nas áreas de borda, surge um conjunto distorcido de árvores em relação 

a taxonomia e funções ecológicas anteriores ao processo de fragmentação (Laurance et al. 

2006b; Tabarelli et al. 2008). Então, as bordas passam a operar como um sistema de sucessão 

inicial (Tabarelli et al. 2008) que leva à diminuição: da diversidade florística, funcional e 

filogenética (Santos et al. 2008; Santos et al. 2010), da estrutura de tamanho das árvores 

(Oliveira et al. 2008), e da abundância relativa de árvores com frutos grandes, fazendo com 

que vertebrados frugívoros tenham hábitats de menor qualidade (Tabarelli et al. 2010). 

Espécies típicas de interior da floresta passam então a ter limitações de recrutamento, 

em razão das restrições competitivas com essa nova composição de pioneiras da borda 

(Laurance et al. 2006b; Santos et al. 2014; Santo-Silva et al. 2016). Muitas delas são afetadas 

pela dissecação e morte por estresse fisiológico e a alta permeabilidade dos efeitos da borda 

aos primeiros anos pós-fragmentação (DAngelo et al. 2004; Laurance et al. 2004b). Com o 

passar dos anos, a proliferação de lianas torna as bordas menos permeáveis, as árvores no 

local mais suscetíveis a tombamentos e esse padrão passa a operar como o novo maior 

causador de mortes nas bordas florestais (Laurance et al. 2014b). Os efeitos da borda são 

cumulativos, quanto maior o número de bordas em um fragmento maior é a intensidade dos 

efeitos observados (Laurance et al. 2016). No entanto, a composição da matriz circundante 

pode mudar a intensidade dos efeitos de borda (Mesquita et al. 1999; Nascimento et al. 2006), 

servindo como um espaço para trânsito de polinizadores (Dick et al. 2003) e dispersores de 

sementes (Jorge 2008; Bobrowiec e Gribel 2010; Boyle e Smith 2010).  

2.8 Respostas específicas das árvores à fragmentação florestal 

Partindo de um contexto de comunidades, a teoria neutra prediz que espécies arbóreas 

em ambientes tropicais são competitivamente equivalentes, dada a alta diversidade 

coexistindo sob limitações de espaço e recursos. Quando sob condições fragmentadas, 

sobretudo na presença de distúrbios, espécies localmente abundantes teriam menor propensão 

à extinção do que as espécies localmente menos abundantes. Dessa forma, se esperaria que 

espécies localmente abundantes dominassem a composição dos fragmentos após algum tempo 
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de início do processo (Hubbell 2001). No entanto, respostas espécie-específicas à 

fragmentação florestal têm sido observadas em plantas no geral (Debinski e Holt 2000; 

Bissonette e Storch 2002; Benitez-Malvido e Martinez-Ramos 2003; Damschen et al. 2008). 

Como exemplo, o conjunto de resultados do experimento de longo prazo do Projeto Dinâmica 

Biológica de Fragmentos Florestais (PDBFF) concluiu, após décadas de estudo, que a perda 

de espécies em áreas fragmentadas não é randômica e não é neutra (Laurance et al. 2016). 

Embora a teoria tenha dado boas previsões a respeito das taxas de extinção local e de 

mortalidade de árvores, a taxa de mudança das espécies foi muito mais rápida do que se 

supunha (Gilbert et al. 2006), e ao invés de fragmentos dominados por espécies localmente 

abundantes ao início do processo de fragmentação, o que se observou foi uma proliferação de 

espécies pioneiras que eram inicialmente raras (Laurance et al. 2006a). 

O conjunto de evidências do PDBFF conclui então que a vulnerabilidade de plantas à 

fragmentação depende de fatores diversos que parecem estar associados: elevada mortalidade 

de árvores, rápido crescimento de espécies pioneiras e lianas, redução da sobrevivência e 

crescimento de indivíduos adultos (Laurance et al. 2016). Todos eles conferem maior 

vulnerabilidade às espécies de crescimento lento e adaptadas a condições de baixa 

luminosidade e alta umidade do interior da floresta (Bruna e Oli 2005; Laurance et al. 2006b). 

No entanto, estudos considerando os efeitos da fragmentação na floresta Atlântica brasileira 

em longo prazo, os traços funcionais que garantem a persistência de espécies em paisagens 

fragmentadas é uma questão longe de ser compreendida (Santo-Silva et al. 2016). 
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3 CONCLUSÕES  

Os dois artigos que seguem irão mostrar que o tamanho do fragmento afeta os 

parâmetros populacionais para parte das espécies e que o tamanho das populações ao início do 

processo de fragmentação florestal afeta a dinâmicas populacionais das espécies analisadas 29 

anos depois. O tamanho do fragmento afetou o recrutamento e mortalidade de algumas 

espécies, e as populações localmente com maiores densidades apresentaram as maiores 

probabilidades de alteração, mas também menor crescimento populacional intrínseco. A borda 

florestal influenciou a probabilidade de crescimento das populações das espécies analisadas. 

Os parâmetros recrutamento e mortalidade não foram afetados de maneira geral pelo 

tamanho do fragmento no conjunto das 55 espécies. No entanto, ao observar as respostas 

individuais algumas espécies foram afetadas, sendo a maioria da família Chrysobalanaceae, 

Humiriaceae e Caryocaraceae. Das 55 espécies analisadas, apenas 10 tiveram seu crescimento 

populacional significativamente afetado pelo tamanho do fragmento ou da borda. As espécies 

que apresentaram crescimento populacional após 29 anos do início da fragmentação florestal 

são características de ambientes de transição entre biomas e de ampla distribuição. No 

entanto, as espécies que tiveram suas populações em declínio possuem características 

ecológicas contrastantes entre si, indicando que estudos filogenéticos e de ecologia funcional 

são importantes no futuro para melhor compreender as respostas espécie-específicas à 

fragmentação florestal na Amazônia. 
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Resumo 1 

 2 

Conduzimos este estudo com os dados de monitoramento de  29 anos de 66 parcelas de 1-ha 3 

situadas na ARIE Projeto Dinâmica Biológica de Fragmentos Florestais na Amazônia. Os parâmetros 4 

populacionais de 55 espécies de árvores, organizadas em 13 gêneros e seis famílias foram analisadas. 5 

Utilizamos meta-análise do tipo proporção da resposta para testar o efeito do tamanho do fragmento 6 

sobre os parâmetros de recrutamento e mortalidade. A heterogeneidade dos dados não foi significativa 7 

tanto para recrutamento quanto para mortalidade. No entanto, o efeito calculado foi negativo para 8 

fragmentos de 10-ha e positivo para fragmentos de 100-ha em relação ao recrutamento e positivo para 9 

ambos tamanhos de fragmento em relação à mortalidade. Em relação ao conjunto total de espécies, o 10 

recrutamento foi afetado apenas pelos fragmentos de 100-ha e a mortalidade não foi afetada pelo 11 

tamanho do fragmento. No entanto, individualmente algumas espécies da família Chrysobalanaceae, 12 

Humiriaceae e Caryocaraceae foram significativamente afetadas tanto no recrutamento quanto na 13 

mortalidade. As espécies afetadas não indicam qualquer relação com algum táxon específico, 14 

indicando que os efeitos controversos podem acontecer mesmo em espécies aparentadas. Nossos 15 

resultados levam à conclusão de que existem poucas espécies favorecidas pelo processo de 16 

fragmentação no que se refere ao recrutamento e mortalidade, e que, ao longo do tempo, essa 17 

diferenciação nas respostas pode levar a modificações na dominância futura da floresta em fragmentos 18 

florestais. 19 

 20 

Palavras-chave: Efeito do tamanho. Árvores tropicais. Recrutamento. Mortalidade. 21 

 22 

 23 

Abstract 24 

 25 

This study was conducted using the monitoring data from ~ 29 years, of 66 1 ha plots located 26 

at the ARIE Biological Dynamics of Forest Fragments Project in the Amazon. Population parameters 27 

of 55 tree species, organized in 13 genera and six families, were analyzed. A ratio-type response meta-28 

analysis was used to test the effect of fragment size on recruitment and mortality parameters. The 29 

heterogeneity of the data was insignificant for both recruitment and mortality. However, the calculated 30 

effect was negative for 10 ha fragments and positive for 100 ha fragments regarding recruitment, and 31 

positive for both fragment sizes regarding mortality. Concerning the total set of species, recruitment 32 

was affected only by 100 ha fragments, and mortality was not affected by fragment size. However, 33 

individually, a few species of the Chrysobalanaceae, Humiriaceae and Caryocaraceae families were 34 

significantly affected in both recruitment and mortality. There is no indication of any relation between 35 

the affected species with a specific taxon, demonstrating that the controversial effects can occur even 36 
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in related species. The results lead to the conclusion that there are few species favored by the 37 

fragmentation process in terms of recruitment and mortality, and that, over time, this differentiation in 38 

responses may lead to changes in future forest dominance in forest fragments. 39 

Keywords: Size effect. Tropical trees. Recruitment. Mortality. 40 

 41 

1. INTRODUÇÃO  42 

 43 

A composição e o número de espécies arbóreas tendem a passar por alterações em fragmentos 44 

florestais resultantes de um processo de fragmentação de habitats (Laurance et al. 2006a; Collins et al. 45 

2017). Evidências apontam que as respostas das espécies de plantas à fragmentação variam de acordo 46 

com suas histórias de vida, características ecológicas (Buckley et al. 2010; Arroyo-Rodríguez et al. 47 

2012; Santos et al. 2012), abundância local (Côrtes et al. 2013) ou mesmo a estrutura das populações 48 

(Zambrano e Salguero-Gómez 2014), sendo que espécies típicas de dossel (e de vida longa) parecem 49 

ser mais vulneráveis à fragmentação florestal (Briant et al. 2010). A consequência mais conhecida 50 

dessa vulnerabilidade é a expressiva taxa de mortalidade, sobretudo dos indivíduos emergentes ou que 51 

formam o dossel (D’Angelo et al., 2004; Haddad et al., 2015; Laurance et al., 2000; Laurance et al., 52 

2006b; Lindenmayer et al., 2012).  53 

Dentre os fatores causadores da mortalidade das árvores, pode ser apontada a proliferação de 54 

lianas (Laurance et al. 2014b) e as mudanças nas condições microclimáticas dos remanescentes, 55 

principalmente associados ao efeito de borda (Arroyo-Rodríguez et al. 2016). Tais efeitos são 56 

fundamentais ao ponto de causar modificação na estrutura da vegetação local (Magnago et al. 2015; 57 

Laurance et al. 2016). Ocorrem então mudanças na dinâmica florestal, com um ciclo crônico de altas 58 

taxas de mortalidade e posterior aumento nas taxas de recrutamento, fenômeno descrito como 59 

hiperdinamismo (Laurance 2002). O conjunto de consequências já conhecidas desse processo reforça a 60 

ideia de que o tamanho do fragmento seja de vital importância (Laurance et al. 2016), sobretudo para 61 

espécies pouco abundantes (Gaston et al. 2000; Gonzales and Hamrick 2005), as que possuem 62 

sementes grandes (Melo et al. 2010) e as típicas de interior da floresta (Rocha-Santos et al. 2017). 63 

As espécies pouco abundantes podem ser afetadas por efeitos estocásticos comuns em 64 

populações diminutas ou de áreas menores (Tilman et al. 1994; Niissalo et al. 2017). As espécies de 65 

sementes grandes podem ser afetadas pela falha na dispersão (Cramer et al. 2007; Melo et al. 2010; 66 

Vanthomme et al. 2010; McConkey e O’Farrill 2016) e as espécies típicas de interior da floresta são 67 

mais vulneráveis às condições de distúrbios dos remanescentes florestais em relação às espécies 68 

pioneiras que passam a proliferar nas áreas fragmentadas (Laurance et al. 2006b; Tabarelli et al. 2008; 69 

Rocha-Santos et al. 2017). Dessa forma, as formas típicas de ocupação de espaço e abundância local 70 

podem ser importantes preditores de como as populações das espécies arbóreas vão ser afetadas em 71 

um processo de fragmentação florestal (Collins et al. 2009). 72 
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Como exemplo, algumas consequências como a redução do número de indivíduos e um 73 

aumento na probabilidade de haver taxas locais de extinção podem ser detectadas apenas tardiamente, 74 

em decorrência do efeito retardo, também chamado de efeito lag, que é o tempo necessário para que 75 

uma população futura responda a uma condição de tamanho populacional do tempo passado 76 

(Garmendia et al. 2010; Krauss et al. 2010; Haddad et al. 2015a). No entanto, a vida longa de algumas 77 

espécies arbóreas também é um limitante na busca por evidências de mudanças populacionais 78 

(Martínez-Ramos e Alvarez-Buylla 1998; Zuidema et al. 2009; Ibáñez et al. 2014). Ao longo do 79 

tempo, a dinâmica populacional das espécies arbóreas de vida longa pode ser alterada de tal forma que 80 

pode modificar também a estrutura da população resultando em um número maior de indivíduos 81 

jovens (Zambrano e Salguero-Gómez 2014). Tal alteração, sobretudo se for acompanhada da 82 

proliferação de jovens não reprodutivos pode, ao longo do tempo limitar o crescimento populacional 83 

pelo déficit de adultos reprodutivos (Santos et al. 2012). Embora exista um amplo conhecimento a 84 

respeito do processo de fragmentação florestal envolvendo espécies arbóreas, o efeito do tamanho do 85 

fragmento sobre as dinâmicas populacionais pode ser considerado ainda um  desafio crítico (Wilson et 86 

al. 2016). 87 

  Para contribuir ao debate, analisamos o efeito do tamanho do fragmento sobre populações de 88 

árvores de um monitoramento de 55 espécies por 29 anos, na maioria, árvores de dossel ou sub-dossel, 89 

todas exclusivamente da ordem Malpighiales. Buscamos responder, tendo como variáveis resposta o 90 

recrutamento e a mortalidade: Como o processo de fragmentação florestal afeta a dinâmica das 91 

espécies arbóreas na Amazônia Central? Nossa hipótese principal é de que a fragmentação florestal 92 

altera as dinâmicas populacionais das espécies, sendo que os fragmentos de menor tamanho 93 

apresentam maior recrutamento e mortalidade. Centramos nossa hipótese na ideia de que o 94 

hiperdinamismo desencadeado pelo processo de fragmentação florestal deve operar de forma 95 

diferenciada nas populações de fragmentos florestais, por meio de maiores taxas de recrutamento e 96 

mortalidade nos fragmentos menores. Recrutamento e mortalidade devem ser maiores em fragmentos 97 

menores e deve variar entre as espécies.  98 

 99 

2. MATERIAL E MÉTODOS 100 

 101 

2.1. Área de estudo 102 

 103 

 O estudo foi conduzido na Área de Relevante Interesse Ecológico Projeto Dinâmica Biológica 104 

de Fragmentos Florestais (ARIE PDBFF), distante 80 km ao norte de Manaus (2º 30' S, 60º W), 105 

Amazônia Central (Lovejoy et al. 1986).  Desde 1979, com o intuito de entender a dinâmica de uma 106 

paisagem que passou por um processo de fragmentação florestal, o PDBFF estuda fragmentos 107 

florestais criados entre 1980-1984 com a abertura de fazendas para gado na região. Com o processo de 108 

corte-e-queima de floresta madura, foram deixados experimentalmente fragmentos florestais isolados 109 
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nessa nova matriz agropastoril (Bierregaard et al. 1992). Atualmente, a região é caracterizada por um 110 

mosaico de vegetação, principalmente por florestas de terra-firme contínuas bem estruturadas 111 

comumente com quatro estratos arbóreos. Dossel com 35 m de altura em média e árvores emergentes 112 

que podem passar dos 40 m de altura. Assim como, florestas experimentalmente fragmentadas, 113 

florestas secundárias que juntamente com as pastagens abandonadas compõem uma matriz que 114 

envolve os fragmentos florestais (Laurance et al. 1998a). A temperatura média anual é de 26 ºC, a 115 

precipitação anual varia de 1900 a 3500 mm, com uma estação seca que se estende de junho a outubro 116 

(Marques-Filho et al. 1981). O solo é um típico latossolo amarelo argiloso (Embrapa Solos 2013) que 117 

faz parte da Formação Barreiras, caracterizada por depósitos terciários fluviolacustres (Chauvel et al. 118 

1987; Sombroek 2000).  119 

 120 

2.2. Delineamento amostral e banco de dados 121 

 122 

 Antes do processo de fragmentação florestal iniciar, um primeiro censo das árvores foi feito 123 

em 66 parcelas permanentes de 1 ha (100 x 100 m) distribuídos em cerca de 1000 km
2 

da região 124 

(Rankin-de-Merona et al. 1992). Após o processo de fragmentação, parte das parcelas ficou localizada 125 

dentro dos novos fragmentos criados e outra parte permaneceu como floresta contínua, permitindo 126 

assim realizar estudos comparativos para avaliar o efeito da fragmentação florestal na dinâmica das 127 

árvores. Os dados analisados por este estudo são provenientes desse monitoramento de milhares de 128 

árvores localizadas em 18 reservas de diferentes tamanhos ao longo de quase três décadas: 4 parcelas 129 

em fragmentos de 1 ha, 17 parcelas em fragmentos de 10 ha, 18 parcelas em fragmentos de 100 ha e 130 

26 parcelas em florestas contínuas adjacentes aos fragmentos florestais. Em cada parcela permanente, 131 

todas as árvores com DAP ≥ 10 cm foram marcadas, numeradas e medidas. Ao longo dos anos, cada 132 

parcela foi visitada para nova medição do DAP dos indivíduos marcados, bem como para fazer uma 133 

contagem de recrutas e/ou mortos (Laurance et al. 1998a; Laurance et al. 2007; Laurance et al. 2009). 134 

 135 

2.3. Organização dos dados 136 

 137 

 Utilizamos o intervalo de tempo entre 1980 e 2009 do banco de dados do PDBFF, sendo que o 138 

tempo inicial (ti) foi o ano do censo realizado antes do isolamento e o tempo final (tf) foi o ano do 139 

último censo realizado pós-isolamento. Como as reservas tiveram censos iniciais e finais em diferentes 140 

anos, ponderamos todos os cálculos dos parâmetros de acordo com o tempo de monitoramento de cada 141 

reserva. Quantificamos o número de indivíduos antes do isolamento (Ni) para cada espécie em cada 142 

unidade amostral (parcelas de 1-ha). Consideramos recrutas as árvores de DAP ≥10 cm que 143 

ingressaram no censo após o isolamento. Os tamanhos de fragmento analisados foram 1-ha, 10-ha, 144 

100-ha e áreas de floresta contínua (FC), sendo cada uma das parcelas permanentes ou unidades 145 

amostrais de 1-ha, independentemente do tamanho do fragmento florestal. 146 
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2.4. Espécies estudadas  147 

 148 

 Um total de 55 espécies de árvores que potencialmente atingissem o dossel e sub-dossel da 149 

floresta, e que representassem um  gradiente de abundância na floresta contínua foram selecionadas 150 

para esse estudo. As espécies selecionadas estão taxonomicamente organizadas nas seguintes famílias: 151 

Caryocaraceae (3 spp.), Dichapetalaceae (2 spp.), Chrysobalanaceae (37 spp.), Humiriaceae (8 spp.) 152 

Goupiaceae (1 sp.) e Violaceae (4 spp.) (Ver lista de espécies no material suplementar, Tabela S1). 153 

 154 

2.5. Parâmetros populacionais e análises estatísticas 155 

 156 

  Para entender como o tamanho do fragmento afetou as populações, utilizamos meta-análise 157 

do tipo “proporção da resposta”, pela média e desvio padrão da variável resposta e modelos de efeitos 158 

randômicos do software MetaWin versão 2.1 (Rosenberg et al. 1997). Analisamos os parâmetros 159 

recrutamento e mortalidade agregando as populações de cada espécie por parcela estudada. O 160 

recrutamento (r) e a mortalidade (m) foram calculados respectivamente como (Sheil et al. 1995; Sheil 161 

et al. 2000): 162 

𝑟 =  1 − (1 − 𝑛𝑟|𝑁𝑓)
1

𝑡⁄
 

 163 

𝑚 = 1 − (𝑁𝑓|𝑁𝑖)
1

𝑡⁄
 

 Onde nr é o número total de recrutas, Ni é o número inicial de indivíduos antes do processo de 164 

fragmentação florestal iniciar, Nf é o número final de indivíduos no último censo realizado, t é o 165 

intervalo (anos) de tempo entre o primeiro e o último censo. Assim, foi produzida uma “Proporção da 166 

resposta” para cada espécie, a qual representa o efeito médio das variáveis  resposta (tamanho do 167 

fragmento) sobre cada espécie analisada. Também foi produzida a “Proporção da resposta” (média 168 

geral) da mesma variável sobre o conjunto de todas as espécies analisadas. As variáveis  resposta aos 169 

efeitos do tamanho de fragmento utilizadas em nossas análises foram as taxas de recrutamento e 170 

mortalidade. Para a variável preditora tamanho do fragmento utilizamos os tamanhos de 10-ha e 100-171 

ha. A “proporção da resposta” foi calculada como um logaritmo da razão entre as taxas de 172 

recrutamento e mortalidade das espécies em áreas tratamento e a áreas controle da seguinte forma: 173 

𝑃𝑟𝑜𝑝𝑜𝑟çã𝑜 𝑑𝑎 𝑟𝑒𝑠𝑝𝑜𝑠𝑡𝑎 =  𝑙𝑛(𝑡𝑎𝑥𝑎𝑇|𝑡𝑎𝑥𝑎𝐶) 

onde taxaT é a taxa populacional (recrutamento ou mortalidade) média das áreas tratamento e taxac é a 174 

taxa populacional (recrutamento ou mortalidade) média das áreas controle. Cada tratamento é 175 

comparado com seu respectivo controle. Essa métrica será positiva se a taxa aumentar, e negativa se a 176 

taxa decrescer em relação ao controle. Para testar efeito de tamanho do fragmento sobre as espécies, as 177 

taxas das populações dos fragmentos de 10-ha e 100-ha (tratamentos) foram, cada um deles, 178 

comparados às taxas da floresta contínua (controle).  179 
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 A “proporção da resposta” ponderada (isto é, a razão de resposta logarítmica da taxa 180 

populacionais em cada tamanho de fragmento) e o componente de variância aleatória entre as taxas 181 

populacionais das espécies foram estimados com um modelo de efeitos aleatórios. Em alguns casos 182 

em que não havia número suficiente de dados para o cálculo da “proporção da resposta”, a espécie foi 183 

eliminada da análise (detalhes no Material Suplementar, Tab.S2). Além da “proporção da resposta”, 184 

foi calculada a heterogeneidade dos dados, por meio do teste de Cochran (Lau et al. 1997) o qual 185 

avaliou se as taxas populacionais médias das espécies são iguais, indicando um valor de probabilidade 186 

para dados heterogêneos (p>0.05 se forem iguais). 187 

 188 

3. RESULTADOS 189 

Em geral, o recrutamento recebeu um efeito médio de -0.087 (negativo) em relação aos 190 

fragmentos de 10-ha e de 0.385 (positivo) em relação aos fragmentos de 100-ha. No entanto, a 191 

heterogeneidade dos dados não foi significativa. A mortalidade recebeu um efeito médio de 0.383 e 192 

0.216 (ambos positivos), respectivamente em relação aos fragmentos de 10-ha e 100-ha. A 193 

heterogeneidade dos dados também não foi significativa para a mortalidade. O tamanho do fragmento 194 

influenciou significativamente o recrutamento apenas nos fragmentos florestais de 100-ha, enquanto 195 

que a mortalidade não foi influenciada significativamente por nenhum tamanho de fragmento no geral 196 

(Tabela 1). 197 

Em relação ao recrutamento das espécies analisadas individualmente, às que foram analisadas 198 

nos fragmentos de 10-ha, apenas três apresentaram significativo aumento no recrutamento: Couepia 199 

caryophylloides, Licania caudata e Licania kunthiana, todas da familia Chrysobalanaceae. Por outro 200 

lado, seis espécies tiveram significativa diminuição no recrutamento nos fragmentos de 10-ha: Licania 201 

octandra, Licania pallida e Licania unguicullata da familia Chrysobalanaceae, Sacoglottis guianensis 202 

e Tapura amazonica ds famílias Humiriaceae e Dichapetalaceae, respectivamente (Fig. 1, Tabela 2). 203 

Das espécies analisadas nos fragmentos de 100-ha, cinco apresentaram aumento significativo no 204 

recrutamento: Couepia guianensis, Licania caudata e Licania micrantha da familia Chrysobalanaceae, 205 

Vantanea deniseae e Vantanea macrocarpa da familia Humiriaceae. Outras seis espécies tiveram 206 

significativa diminuição no recrutamento: Couepia longipendula, Licania rodriguesii, Licania 207 

rufescens, Licania sprucei da familia Chrysobalanaceae, Caryocar villosum da familia Caryocaraceae 208 

e Tapura amazonica da familia Dichapetalaceae (Fig. 1, Tabela 2). 209 

Em relação à mortalidade das espécies analisadas individualmente, às que foram analisadas 210 

nos fragmentos de 10-ha, seis apresentaram significativo aumento na mortalidade: Hirtella rodriguesii, 211 

Licania bracteata, Licania fanshawei, Licania micrantha e Licania unguiculata da familia 212 

Chrysobalanaceae, Caryocar glabrum da familia Caryocaraceae. Outras seis espécies apresentaram 213 

significativa diminuição da mortalidade: Licania occultans, Licania kunthiana, Licania longistyla e 214 

Licania sprucei da familia Chrysobalanaceae, Rinorea guianensis e Rinorea racemosa da familia 215 

Violaceae (Fig. 2, Tabela 3). Das espécies analisadas nos fragmentos de 100-ha, apresentaram 216 
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significativo aumento na mortalidade oito espécies: Hirtella rodriguesii, Licania bracteata, Licania 217 

fanshawei, Licania micrantha, Licania rufescens e Licania sprucei da familia Chrysobalanaceae e 218 

Vantanea parviflora da familia Humiriaceae. Outras seis espécies apresentaram significativa 219 

diminuição da mortalidade: Couepia elata, Couepia excelsa, Licania heteromorpha, Licania 220 

kunthiana, Licania oblongifolia da familia Chrysobalanaceae e Amphirrhox longifolia da familia 221 

Violaceae (Fig. 2, Tabela 3).  222 

Dentre as 55 espécies estudadas, seis apresentaram efeitos significativos tanto no recrutamento 223 

quanto na mortalidade em um mesmo tamanho de fragmento: Caryocar glabrum, Licania kunthiana, 224 

Licania micrantha, Licania rufescens, Licania sprucei, Licania unguiculata. Espécies que 225 

apresentaram diminuição de recrutamento e aumento de mortalidade foram: Caryocar glabrum e 226 

Licania unguiculata nos fragmentos de 10-ha, e Licania rufescens e Licania sprucei nos fragmentos de 227 

100-ha. A espécie Licania micrantha apresentou aumento de recrutamento e mortalidade nos 228 

fragmentos de 100-ha. A espécie Licania kunthiana apresentou aumento de recrutamento e diminuição 229 

de mortalidade nos fragmentos de 10-ha (Tabela 4). 230 

 231 

4. DISCUSSÃO 232 

 233 

 O recrutamento e a mortalidade não foram significativamente afetados nos fragmentos de 100-234 

ha, mas o recrutamento foi positivamente afetado em geral nos fragmentos de 100-ha. A 235 

heterogeneidade dos dados não ter sido significativa pode ter relação com a natureza dos dados, já que 236 

são espécies de baixa abundância na floresta e alta variação nas taxas. 237 

O recrutamento não foi afetado pelo tamanho do fragmento, corroborando com estudos 238 

anteriores, os quais demonstraram que outros aspectos podem afetar mais esse parâmetro, tais como 239 

efeito de borda, taxas de herbivoria e tamanho de semente (Laurance et al. 1998b; Benitez-Malvido 240 

1998; Uriarte et al. 2010). E talvez um aspecto ainda mais importante seja que nosso estudo observou 241 

árvores com DAP ≥ 10cm, que já atingiram certa estabilidade estrutural e não estão propensas a efeitos 242 

que atingem mais os indivíduos em estádios de vida menores como danos causados por doenças 243 

foliares, herbívoros e efeitos mecânicos da serrapilheira  (Augspurger e Kelly 1984; Benitez-Malvido 244 

1998; Herrera e Garc 2010; Swamy e Terborgh 2010; Barbeta et al. 2011; García-Guzmán et al. 2016).  245 

No entanto, as espécies que apresentaram significativo aumento no recrutamento nas áreas de 246 

10-ha e 100-h foram, a maioria, pertencentes à familia Chrysobalanaceae. Dentre elas, espécies do 247 

gênero Licania spp. que,  além de ser um dos mais abundantes na região Amazônica (ter Steege et al. 248 

2013) têm hábitos generalistas (Brito et al. 2008). As espécies que apresentaram significativa redução 249 

no recrutamento nas áreas de 10-ha não estão aparentemente relacionadas a algum táxon específico, já 250 

que são pertencentes tanto a famílias de espécies abundantes quanto de espécies raras na floresta: 251 

Chrysobalanaceae, Humiriaceae e Dichapetalaceae, sendo a espécie Caryocar villosum uma das 252 

espécies mais raras dentre as estudadas. Há um debate na literatura a respeito da vulnerabilidade de 253 
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espécies menos abundantes à fragmentação florestal (Gitzendanner e Soltis 2000). Alguns estudos 254 

apontam que a abundância das espécies não muda a susceptibilidade, por exemplo, às consequências 255 

genéticas da fragmentação florestal (Honnay e Jacquemyn 2007; Vranckx et al. 2012), Existem 256 

evidências de que populações menores podem estar mais sujeitas a eventos estocásticos podendo levar 257 

à extinção.  258 

Em relação à mortalidade tanto as espécies que apresentaram aumento quanto as que 259 

apresentaram diminuição nos fragmentos de 10-ha e 100-ha pertencem a famílias Chrysobalanaceae, 260 

Caryocaraceae e Violaceae. Embora esse parâmetro não tenha sido afetado significativamente no geral 261 

pela fragmentação florestal, as respostas individuais das espécies mostram que para algumas há 262 

influência. Há décadas é conhecida a alta mortalidade de árvores grandes nas bordas e fragmentos 263 

menores (Laurance et al., 2000), que está associada às condições microclimáticas (Camargo e Kapos 264 

1995; Magnago et al. 2015) e ao aumento da abundância e biomassa de lianas (Laurance et al. 2014b), 265 

que aumentam a vulnerabilidade de árvores, sobretudo às de dossel (Briant, 2010), contribuindo para o 266 

colapso de biomassa dessas áreas (Nascimento e Laurance 2004). Geralmente, taxas de mortalidade 267 

elevadas levam ao declínio populacional, mudanças significativas na distribuição diamétrica das 268 

populações de árvores, altas taxas de turnover e até extinção local (Laurance et al., 2006a).  269 

 De todas as espécies que apresentaram efeitos significativos da fragmentação, em apenas seis 270 

delas houve respostas nas duas taxas concomitantemente e em um mesmo tamanho de fragmento. 271 

Destas, quatro espécies parecem estar sendo desfavorecidas pelo processo de fragmentação, já que 272 

apresentaram efetiva diminuição de recrutamento e aumento de mortalidade: C. glabrum, L. rufescens, 273 

L. sprucei e L. unguiculata. O gênero Caryocar spp. representa espécies de baixas abundâncias na 274 

floresta e se estão sofrendo diminuição das populações tanto via recrutamento quanto mortalidade, 275 

representa uma espécie candidata a extinção local. A espécie L. kunthiana aparentemente está sendo 276 

favorecida pelo processo de fragmentação nas áreas de 10-ha, já que teve aumento do recrutamento e 277 

diminuição da mortalidade. 278 

É provável que, em geral, e logo após o isolamento, as árvores sobreviventes ao processo de 279 

fragmentação florestal tenham realizado um maior investimento em reprodução, consequência de 280 

maior disponibilidade de luz (Hartshorn 1978; Hartshorn 1989), causadas pelas novas condições 281 

abióticas de borda (Camargo e Kapos 1995) e pela criação de novas clareiras após a maior frequência 282 

de queda de árvores (Hartshorn 1978; Laurance et al. 2000). Assim, o investimento em reprodução 283 

poderia ser mais expressivo para as populações mais numerosas. Anteriormente, tal padrão foi 284 

demonstrado para espécies pioneiras (Laurance et al., 2006b) e ainda resultados semelhantes foram 285 

registrados para Faramea occidentalis e Desmopsis panamensis, árvores tropicais para as quais o 286 

recrutamento foi maior em locais onde havia maior densidade de adultos e jovens coespecíficos 287 

(Condit et al. 1994). Historicamente, já foi demonstrado que, para plantas, uma maior abundância 288 

pode resultar em um maior número de jovens (Harper et al. 1961; Harper e McNaughton 1962). A 289 

espécie L. micrantha aparentemente sofre o processo de hiperdinamismo com aumento de 290 
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recrutamento seguido de aumento da mortalidade (Laurance 2002).  291 

Estudos têm demonstrado a diminuição da diversidade filogenética em relação às áreas 292 

fragmentadas (Santos et al. 2014; Andrade et al. 2015) ou mesmo, mais radicalmente, a extinção local 293 

parece não descriminar espécies e ocorrer ao longo de toda filogenia (Arroyo-Rodríguez et al. 2012). 294 

O que encontramos pode ser o princípio de um processo de empobrecimento filogenético, uma das 295 

consequências da fragmentação florestal (Lôbo et al. 2011) que poderá ser mais fortemente notada 296 

apenas tardiamente em decorrência do efeito lag (Garmendia et al. 2010; Krauss et al. 2010).   297 

 298 

4.1. Implicações para a conservação 299 

 300 

 Nossos resultados reafirmam que as espécies apresentam diferentes respostas à fragmentação 301 

em relação às seus parâmetros populacionais. No entanto, a maior parte das espécies não apresentou 302 

resposta em suas taxas de recrutamento e mortalidade nas áreas fragmentadas. Os fragmentos 303 

florestais deste estudo estão rodeados de vegetação secundária, diferente da situação da maior parte 304 

dos fragmentos florestais no mundo que são de tamanho diminuto e inseridos em uma matriz 305 

altamente modificada (Seto et al. 2011; Lindenmayer et al. 2012). Fica evidente a importância de criar 306 

mecanismos concretos no âmbito da governança ambiental para efetivar áreas de amortecimento ao 307 

redor desses remanescentes (García e Bañuelos 2003; Jules e Shahani 2003; Hardt et al. 2013).  308 

As espécies apresentaram diferentes padrões nos parâmetros populacionais, 309 

consequentemente, em longo prazo a composição florística dessas áreas tenderá a ser alterada (Ibáñez 310 

et al. 2014). Portanto, torna-se necessário que estudos futuros analisem mais profundamente as 311 

implicações de perdas na diversidade filogenética sobre as funções ecossistêmicas, inclusive a que 312 

tempo de atraso essas perdas poderiam ser detectadas (Haddad et al. 2015). Nossos resultados 313 

ressaltam a importância do tamanho do fragmento para espécies de distribuição rara ou de alta 314 

especialização de hábitat, que são a maioria das espécies arbóreas na Amazônia (Bohlman et al. 2008; 315 

Laurance et al. 2010) e compõem a maior parte do conjunto aqui estudado. Em decorrência do maior 316 

efeito do tamanho de área a que estão propensas espécies de baixa abundância (Wilcox e Murphy 317 

1985), ressaltamos a importância de conservar fragmentos maiores para que populações desse tipo se 318 

mantenham viáveis (Laurance 2005; Peres 2005).  319 

 320 

5. CONCLUSÕES 321 

 322 

 Concluímos que uma parte das espécies arbóreas aqui estudadas é  afetada pela fragmentação 323 

florestal. As espécies foram afetadas de formas distintas com relação ao tamanho do fragmento, e isso 324 

reflete aspectos ecológicos de suas histórias de vida, bem como suas abundâncias naturais na floresta 325 

contínua. Embora para a maior parte das espécies as alterações não tenham ocorrido de forma 326 
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contundente, é importante ressaltar que a resposta de populações de espécies de vida longa pode ter 327 

um prazo maior para que a fragmentação florestal mostre seus efeitos. 328 

 329 

6 REFERÊNCIAS 330 

 331 

Andrade ER, Jardim JG, Santos BA, Melo FPL, Talora DC, Faria D, Cazetta E (2015) Effects of 332 

habitat loss on taxonomic and phylogenetic diversity of understory Rubiaceae in Atlantic forest 333 

landscapes. For Ecol Manage 349:73–84. doi: 10.1016/j.foreco.2015.03.049 334 

Arroyo-Rodríguez V, Cavender-Bares J, Escobar F, Melo FPL, Tabarelli M, Santos BA (2012) 335 

Maintenance of tree phylogenetic diversity in a highly fragmented rain forest. J Ecol 100:702–336 

711. doi: 10.1111/j.1365-2745.2011.01952.x 337 

Arroyo-Rodríguez V, Saldanhaa-Vázquez RA, Fahrig L, Santos BA (2016) Does forest fragmentation 338 

cause an increase in forest temperature? Ecol Res 32:1–8. doi: 10.1007/s11284-016-1411-6 339 

Augspurger CK, Kelly CK (1984) Pathogen mortality of tropical tree seedlings: experimental studies 340 

of the effects of dispersal distance, seedling density, and light conditions. Oecologia 61:211–217. 341 

doi: 10.1007/BF00396763 342 

Barbeta A, Peñuelas J, Ogaya R, Jump AS (2011) Reduced tree health and seedling production in 343 

fragmented Fagus sylvatica forest patches in the Montseny Mountains (NE Spain). For Ecol 344 

Manage 261:2029–2037. doi: 10.1016/j.foreco.2011.02.029 345 

Benitez-Malvido J (1998) Impact of Forest Fragmentation on Seedling Abundance in a Tropical Rain 346 

Forest. Conserv Biol 12:380–389. doi: 10.1046/j.1523-1739.1998.96295.x 347 

Bierregaard RO, Lovejoy TE, Kapos V, dos Santos AA, Hutchings RW (1992) The biological 348 

dynamics of tropical rainforest fragments : a prospective comparison of fragments and 349 

continuous forest. Bioscience 42:859–866. doi: 10.2307/1312085 350 

Bohlman SA, Laurance WF, Laurance SG, Nascimento HEM, Fearnside PM, Andrade A (2008) 351 

Importance of soils , topography and geographic distance in structuring central Amazonian tree 352 

communities. J Veg Sci 19:863–874. doi: 10.3170/2008-8-18463 353 

Briant G, Gond V, Laurance SGW (2010) Habitat fragmentation and the desiccation of forest 354 

canopies: A case study from eastern Amazonia. Biol Conserv 143:2763–2769. doi: 355 

10.1016/j.biocon.2010.07.024 356 

Buckley YM, Ramula S, Blomberg SP, Burns JH, Crone EE, Ehrlén J, Knight TM, Pichancourt JB, 357 

Quested H, Wardle GM (2010) Causes and consequences of variation in plant population growth 358 

rate: a synthesis of matrix population models in a phylogenetic context. Ecol Lett 13:1182–1197. 359 

doi: 10.1111/j.1461-0248.2010.01506.x 360 

Camargo JLC, Kapos V (1995) Complex edge effects on soil moisture and microclimate in central 361 

Amazonian forest. J. Trop. Ecol. 11:205–221. 362 

Chauvel A, Lucas Y, Boulet R (1987) On the genesis of the soil mantle of the region of Manaus, 363 



59 

 

Central Amazonia, Brazil. Experientia 43:234–241. doi: 10.1007/BF01945546 364 

Collins CD, Brudvig LA, Foster BL, Cook WM, Damschen EI, Andrade A, Austin M, Camargo JL, 365 

Driscoll DA, Holt RD, Laurance WF, Nicholls AO, Orrock JL (2017) Fragmentation affects 366 

plant community composition over time. Ecography (Cop) 40:119–130. doi: 10.1111/ecog.02607 367 

Collins CD, Holt RD, Foster BL, Ollins CADC, Olt RODH (2009) Patch size effects on plant species 368 

decline in an experimentally fragmented landscape. Ecology 90:2577–2588. doi: 10.1890/08-369 

1405.1 370 

Condit R, Hubbell SP, Foster RB (1994) Density dependence in two understorey tree species in a 371 

neotropical forest. Ecology 75:671–680. 372 

Côrtes MC, Uriarte M, Lemes MR, Gribel R, Kress WJ, Smouse PE, Bruna EM (2013) Low plant 373 

density enhances gene dispersal in the Amazonian understory herb Heliconia acuminata. Mol 374 

Ecol 22:5716–5729. doi: 10.1111/mec.12495 375 

Cramer JM, Mesquita RCG, Williamson GB (2007) Forest fragmentation differentially affects seed 376 

dispersal of large and small-seeded tropical trees. doi: 10.1016/j.biocon.2007.02.019 377 

DAngelo S a., Andrade ACS, Laurance SG, Laurance WF, Mesquita RCG (2004) Inferred causes of 378 

tree mortality in fragmented and intact Amazonian forests. J Trop Ecol 20:243–246. doi: 379 

10.1017/S0266467403001032 380 

Embrapa Solos (2013) Sistema Brasileiro de Classificação de Solos, 3
o
. Serviço de Produção de 381 

Informações - SPI 382 

García-Guzmán G, Trejo I, Sánchez-Coronado ME (2016) Foliar diseases in a seasonal tropical dry 383 

forest: Impacts of habitat fragmentation. For Ecol Manage 369:126–134. doi: 384 

10.1016/j.foreco.2016.03.043 385 

García D, Bañuelos MJ (2003) Matrix matters for seed dispersal – a comment to Jules & Shahani. J 386 

Veg Sci 14:931. doi: 10.1658/1100-9233(2003)014[0931:MMFSDA]2.0.CO;2 387 

Garmendia A, Garmendia L, Salvador A (2010) Hurst Coefficient in Long Time Series of Population 388 

Size: Model for Two Plant Populations With Different Reproductive Strategies. Fractals 18:301–389 

307. doi: 10.1142/S0218348X10004907 390 

Gaston KJ, Blackburn TIMM, Greenwood JD, Gregory RD, Quinn M, Lawton JH (2000) Abundance - 391 

occupancy relationships. J Appl Ecol 37:39–59. 392 

Gitzendanner MA, Soltis PS (2000) Patterns of genetic variation in rare and widespread plant 393 

congeners. Am J Bot 87:783–792. doi: 10.2307/2656886 394 

Gonzales E, Hamrick JL (2005) Distribution of genetic diversity among disjunct populations of the 395 

rare forest understory herb , Trillium reliquum. Heredity (Edinb) 95:306–314. doi: 396 

10.1038/sj.hdy.6800719 397 

Haddad NM, Brudvig L a., Clobert J, Davies KF, Gonzalez A, Holt RD, Lovejoy TE, Sexton JO, 398 

Austin MP, Collins CD, Cook WM, Damschen EI, Ewers RM, Foster BL, Jenkins CN, King  a. 399 

J, Laurance WF, Levey DJ, Margules CR, Melbourne B a., Nicholls  a. O, Orrock JL, Song D-X, 400 



60 

 

Townshend JR (2015) Habitat fragmentation and its lasting impact on Earth’s ecosystems. Sci 401 

Adv 1:1–9. doi: 10.1126/sciadv.1500052 402 

Hardt E, Pereira-Silva EFL, Dos Santos RF, Tamashiro JY, Ragazzi S, Lins DBDS (2013) The 403 

influence of natural and anthropogenic landscapes on edge effects. Landsc Urban Plan 120:59–404 

69. doi: 10.1016/j.landurbplan.2013.08.014 405 

Harper JL., Clatworthy J. N., McNaughton I. H., Sagar G. R. (1961) The Evolution and Ecology of 406 

Closely Related Species Living in the Same Area. Evolution (N Y) 15:209–227. 407 

Harper JL, McNaughton IH (1962) The comparative biology of closely related species living in the 408 

same area: VII. Interference between individuals in pure and mixed populations of Papaver 409 

species. New Phytol 61:175–188. doi: 10.1111/j.1469-8137.1962.tb06286.x 410 

Hartshorn GS (1989) Application of Gap Theory To Tropical Forest Management - Natural 411 

Regeneration on Strip Clear-Cuts in the Peruvian Amazon. Ecology 70:567–569. doi: 412 

10.2307/1940208 413 

Hartshorn GS (1978) Tree falls and tropical forest dynamics. Trop trees as living Syst 617–638. 414 

Herrera M, Garc D (2010) Effects of Forest Fragmentation on Seed Dispersal and Seedling 415 

Establishment in Ornithochorous Trees. 24:1089–1098. doi: 10.1111/j.1523-1739.2010.01459.x 416 

Honnay O, Jacquemyn H (2007) Susceptibility of Common and Rare Plant Species to the Genetic 417 

Consequences of Habitat Fragmentation. Conserv Biol 21:823–831. doi: 10.1111/j.1523-418 

1739.2006.00646.x 419 

Ibáñez I, Katz DSW, Peltier D, Wolf SM, Connor Barrie BT (2014) Assessing the integrated effects of 420 

landscape fragmentation on plants and plant communities: The challenge of multiprocess-421 

multiresponse dynamics. J Ecol 102:882–895. doi: 10.1111/1365-2745.12223 422 

Jules ES, Shahani P (2003) A broader ecological context to habitat fragmentation: Why matrix habitat 423 

is more important than we thought. J Veg Sci 14:459–464. doi: 10.1111/j.1654-424 

1103.2003.tb02172.x 425 

Krauss J, Bommarco R, Guardiola M, Heikkinen RK, Helm A, Kuussaari M, Lindborg R, Öckinger E, 426 

Pärtel M, Pino J, Pöyry J, Raatikainen KM, Sang A, Stefanescu C, Teder T, Zobel M, Steffan-427 

Dewenter I (2010) Habitat fragmentation causes immediate and time-delayed biodiversity loss at 428 

different trophic levels. Ecol Lett 13:597–605. doi: 10.1111/j.1461-0248.2010.01457.x 429 

Laurance SGW, Laurance WF, Andrade A, Fearnside PM, Harms KE, Vicentini A, Luiza RCC (2010) 430 

Influence of soils and topography on Amazonian tree diversity : a landscape-scale study. J Veg 431 

Sci 21:96–106. doi: 10.1111/j.1654-1103.2009.01122.x 432 

Laurance SGW, William F, Henrique EM, Andrade A, Rebello ERG, Condit R (2009) Long-term 433 

variation in Amazon forest dynamics. J Veg Sci 20:323–333. 434 

Laurance W, Delamônica P, Laurance S (2000) Rainforest fragmentation kills big trees. Nature 435 

404:836. 436 

Laurance W, Ferreira LV, Rankin-de-Merona JM, Laurance SG (1998a) Rain forest fragmentation and 437 



61 

 

the dynamics of Amazonian tree communities. Ecology 79:2032–2040. doi: 10.1890/0012-438 

9658(1998)079[2032:RFFATD]2.0.CO;2 439 

Laurance W, Ferreira L V, Rankin-de-Merona JM, Laurance SG, Hutchings RW, Lovejoy TE (1998b) 440 

Effects of forest fragmentation on recruitment patterns in Amazonian tree communities. Conserv 441 

Biol 12:460–464. doi: 10.1111/j.1523-1739.1998.97175.x 442 

Laurance WF (2002) Hyperdynamism in fragmented habitats. J Veg Sci 13:595–602. doi: 443 

10.1658/1100-9233(2002)013[0595:HIFH]2.0.CO;2 444 

Laurance WF (2005) When bigger is better : the need for Amazonian. Trends Ecol Evol 20:645–648. 445 

doi: 10.1016/j.tree.2005.10.009 446 

Laurance WF, Camargo JLC, Fearnside PM, Lovejoy TE, Williamson GB, Mesquita RCG, Meyer 447 

CFJ, Bobrowiec PED, Laurance SGW (2016) An Amazonian Forest and Its Fragments as a 448 

Laboratory of Global Change. In: Nagy L, Forsberg B, Artaxo P (eds) Interactions between 449 

Biosphere, Atmosphere and Human Land Use in the Amazon Basin, Ecological. Springer, 450 

Berlin, pp 407–440 451 

Laurance WF, Nascimento HEM, Laurance SG, Andrade A, Ewers RM, Harms KE, Luiza RCC, 452 

Kingdom U, Rouge B, Effects VE (2007) Habitat Fragmentation , Variable Edge Effects , and 453 

the Landscape-Divergence Hypothesis. PLoS One. doi: 10.1371/journal.pone.0001017 454 

Laurance WF, Nascimento HEM, Laurance SG, Andrade AC, Fearnside PM, Ribeiro JEL, Capretz RL 455 

(2006b) Rain forest fragmentation and the proliferation of successional trees. Ecology 87:469–456 

482. doi: 10.1890/05-0064 457 

Laurance, Nascimento HEM, Laurance SG, Andrade A, Giraldo JP, Lovejoy TE, Condit R, Chave J, 458 

Harms KE, Angelo SD (2006a) Rapid decay of tree-community composition in Amazonian 459 

forest fragments. 460 

Laurance WF, Nascimento HEM, Laurance SG, Andrade AC, Fearnside PM, Ribeiro JEL, Capretz RL 461 

(2006b) Rain forest fragmentation and the proliferation of successional trees. Ecology 87:469–462 

482. 463 

Laurance WIF, Andrade AS, Magrach A, Camargo JLC, Valsko JJ, Campbell M, Fearnside PM, 464 

Edwards W, Lovejoy TE, Laurance SG (2014) Long-term changes in liana abundance and forest 465 

dynamics in undisturbed Amazonian forests. Ecology 95:1604–1611. 466 

Lindenmayer DB, Laurance WF, Franklin JF (2012) Global decline in large old trees. Science (80- ) 467 

338:1305–1306. doi: 10.1126/science.1231070 468 

Lôbo D, Leão T, Melo FPL, Santos AMM, Tabarelli M (2011) Forest fragmentation drives Atlantic 469 

forest of northeastern Brazil to biotic homogenization. Divers Distrib 17:287–296. doi: 470 

10.1111/j.1472-4642.2010.00739.x 471 

Lovejoy TE, Bierregaard RO, Rylands AB, Malcon JR, Quintela CE, Harper LH, Brown KS, Powell 472 

AH, Powell GVN, Schubart HOR, HAYS MB (1986) Edge and other effects of isolation on 473 

Amazon forest fragments. M E Souté (ed), Conserv Biol Sci scarcity Divers Sinauer Press 257–474 



62 

 

285. 475 

Magnago LFS, Rocha MF, Meyer L, Martins SV, Meira-Neto JAA (2015) Microclimatic conditions at 476 

forest edges have significant impacts on vegetation structure in large Atlantic forest fragments. 477 

Biodivers Conserv 24:2305–2318. doi: 10.1007/s10531-015-0961-1 478 

Marques-Filho A de O, Ribeiro M de NG, Santos HM, Santos JM (1981) Estudos climatologicos da 479 

reserva florestal Ducke-Manaus AM. - IV. Precipitação. Acta Amaz. 11:759–768. 480 

Martínez-Ramos M, Alvarez-Buylla ER (1998) How old are tropical rain forest trees? Trends Plant 481 

Sci 3:400–405. doi: 10.1016/S1360-1385(98)01313-2 482 

McConkey KR, O’Farrill G (2016) Loss of seed dispersal before the loss of seed dispersers. Biol 483 

Conserv 201:38–49. doi: 10.1016/j.biocon.2016.06.024 484 

Melo FPL, Martínez-Salas E, Benítez-Malvido J, Ceballos G (2010) Forest fragmentation reduces 485 

recruitment of large-seeded tree species in a semi-deciduous tropical forest of southern Mexico. J 486 

Trop Ecol 26:35. doi: 10.1017/S0266467409990435 487 

Nascimento HEM, Laurance WF (2004) Biomass dynamics in amazonian forest fragments. Ecol Appl. 488 

doi: 10.1890/01-6003 489 

Niissalo MA, Leong-Škorničková J, Khew GS, Webb EL (2017) Very small relict populations suggest 490 

high extinction debt of gingers in primary forest fragments of a tropical city. Am J Bot 104:182–491 

189. doi: 10.3732/ajb.1600313 492 

Peres CA (2005) Why We Need Megareserves in Amazonia Why We Need Megareserves in 493 

Amazonia. Conserv Biol 19:728–733. doi: 10.1111/j.1523-1739.2005.00691.x 494 

Rankin-de-Merona JM., Prance GT., Hutchings RW., Silva MF., Rodrigues WA., Uehling ME (1992) 495 

Preliminary results of a large-scale tree inventory of upland rain forest in the Central Amazon. 496 

Acta Amaz 22:493–534. 497 

Rocha-Santos L, Benchimol M, Mayfield MM, Faria D, Pessoa MS, Talora DC, Mariano-Neto E, 498 

Cazetta E (2017) Functional decay in tree community within tropical fragmented landscapes : 499 

Effects of landscape-scale forest cover. PLoS One 12:e0175545. 500 

Rosenberg MS, Adams DC, Gurevitch J (1997) MetaWin: Statistical software for Meta-Analysis 501 

Version 2. Sinauer Associates Inc, SunderLand 502 

Santos BA, Tabarelli M, Melo FPL, Camargo JLC, Andrade A, Laurance SG, Laurance WF (2014) 503 

Phylogenetic impoverishment of Amazonian tree communities in an experimentally fragmented 504 

forest landscape. PLoS One. doi: 10.1371/journal.pone.0113109 505 

Santos GGA, Santos BA, Nascimento HEM, Tabarelli M (2012) Contrasting Demographic Structure 506 

of Short- and Long-lived Pioneer Tree Species on Amazonian Forest Edges. Biotropica 44:771–507 

778. doi: 10.1111/j.1744-7429.2012.00882.x 508 

Seto KC, Fragkias M, Guneralp B, Reilly MK (2011) A meta-analysis of global urban land expansion. 509 

PLoS One 6:e23777. doi: 10.1371/Citation 510 

Sheil D, Burslem DFRP, ALder D (1995) The interpretation and misinterpretation of mortality rate 511 



63 

 

measures. J od Ecol 83:331–333. 512 

Sheil D, Jennings S, Savill P (2000) Long-term permanent plot observations of vegetation dynamics in 513 

Budongo, a Ugandan rain forest. J Trop Ecol 16:785–800. doi: 10.1017/S0266467400001723 514 

Sombroek W (2000) Amazon landforms and soils in relation to biological diversity. Acta Amaz 515 

30:81–100. 516 

Swamy V, Terborgh JW (2010) Distance-responsive natural enemies strongly influence seedling 517 

establishment patterns of multiple species in an Amazonian rain forest. J Ecol 98:1096–1107. 518 

doi: 10.1111/j.1365-2745.2010.01686.x 519 

Tabarelli M, Lopes A V., Peres CA (2008) Edge-effects drive tropical forest fragments towards an 520 

early-succesional system. Biotropica 40:657–661. 521 

ter Steege H, Pitman NCA, Sabatier D, Baraloto C, Salomão RP, Guevara JE, Phillips OL, Castilho 522 

CV, Magnusson WE, Molino JF, Monteagudo A, Núñez Vargas P, Montero JC, Feldpausch TR, 523 

Coronado ENH, Killeen TJ, Mostacedo B, Vasquez R, Assis RL, Terborgh J, Wittmann F, 524 

Andrade A, Laurance WF, Laurance SGW, Marimon BS, Marimon BH, Guimarães Vieira IC, 525 

Amaral IL, Brienen R, Castellanos H, Cárdenas López D, Duivenvoorden JF, Mogollón HF, 526 

Matos FDA, Dávila N, García-Villacorta R, Stevenson Diaz PR, Costa F, Emilio T, Levis C, 527 

Schietti J, Souza P, Alonso A, Dallmeier F, Montoya AJD, Fernandez Piedade MT, Araujo-528 

Murakami A, Arroyo L, Gribel R, Fine PVA, Peres CA, Toledo M, Aymard C GA, Baker TR, 529 

Cerón C, Engel J, Henkel TW, Maas P, Petronelli P, Stropp J, Zartman CE, Daly D, Neill D, 530 

Silveira M, Paredes MR, Chave J, Lima Filho DA, Jørgensen PM, Fuentes A, Schöngart J, 531 

Cornejo Valverde F, Di Fiore A, Jimenez EM, Peñuela Mora MC, Phillips JF, Rivas G, van 532 

Andel TR, von Hildebrand P, Hoffman B, Zent EL, Malhi Y, Prieto A, Rudas A, Ruschel AR, 533 

Silva N, Vos VA, Zent S, Oliveira AA, Schutz AC, Gonzales T, Trindade Nascimento M, 534 

Ramirez-Angulo H, Sierra R, Tirado M, Umaña Medina MN, van der Heijden G, Vela CIA, 535 

Vilanova Torre E, Vriesendorp C, Wang O, Young KR, Baider C, Balslev H, Ferreira C, 536 

Mesones I, Torres-Lezama A, Urrego Giraldo LE, Zagt R, Alexiades MN, Hernandez L, 537 

Huamantupa-Chuquimaco I, Milliken W, Palacios Cuenca W, Pauletto D, Valderrama Sandoval 538 

E, Valenzuela Gamarra L, Dexter KG, Feeley K, Lopez-Gonzalez G, Silman MR (2013) 539 

Hyperdominance in the Amazonian tree flora. Science (80- ) 342:1243092. doi: 540 

10.1126/science.1243092 541 

Tilman D, May RM, Lehman CL, Nowak M a. (1994) Habitat destruction and the extinction debt. 542 

Nature 371:65–66. 543 

Uriarte M, Bruna EM, Rubim P, Anciães M, Jonckheere I (2010) Effects of forest fragmentation on 544 

the seedling recruitment of a tropical herb: Assessing seed vs. safe-site limitation. Ecology 545 

91:1317–1328. doi: 10.1890/09-0785.1 546 

Vanthomme H, Bellé B, Forget PM (2010) Bushmeat hunting alters recruitment of large-seeded plant 547 

species in Central Africa. Biotropica 42:672–679. doi: 10.1111/j.1744-7429.2010.00630.x 548 



64 

 

Vranckx G, Jacquemyn H, Muys B, Honnay O (2012) Meta-Analysis of Susceptibility of Woody 549 

Plants to Loss of Genetic Diversity through Habitat Fragmentation. Conserv Biol 26:228–237. 550 

doi: 10.1111/j.1523-1739.2011.01778.x 551 

Wilcox BA, Murphy DD (1985) Conservation Strategy : The Effects of Fragmentation on Extinction. 552 

Am Nat 125:879–887. 553 

Wilson MC, Chen XY, Corlett RT, Didham RK, Ding P, Holt RD, Holyoak M, Hu G, Hughes AC, 554 

Jiang L, Laurance WF, Liu J, Pimm SL, Robinson SK, Russo SE, Si X, Wilcove DS, Wu J, Yu 555 

M (2016) Habitat fragmentation and biodiversity conservation: key findings and future 556 

challenges. Landsc Ecol. doi: 10.1007/s10980-015-0312-3 557 

Zambrano J, Salguero-Gómez R (2014) Forest Fragmentation Alters the Population Dynamics of a 558 

Late-successional Tropical Tree. Biotropica 46:1–9. 559 

Zuidema PA, Brienen RJW, During HJ, Guneralp B (2009) Do Persistently Fast‐Growing Juveniles 560 

Contribute Disproportionately to Population Growth A New Analysis Tool.pdf. Am Nat 561 

174:709–719. doi: 10.1086/605981 562 

 563 

  564 



65 

 

Tabela 1. Sumários da meta-análise do efeito de tamanho do fragmento sobre o recrutamento e a 

mortalidade. 

Parâmetro 

populacional 

Tamanho do 

fragmento 

Hetero- 

geneidade 
GL Prob. 

Efeito 

médio 
95% IC 

Núm. 

especies 

Recrutamento 10-ha 32.519 33 0.49 -0.087 -0.80 0.62 34 

 100-ha 28.1316 24 0.25 0.385 -0.34 1.11 36 

Mortalidade 10-ha 39.1676 36 0.33 0.383 -0.30 1.07 37 

 100-ha 39.2155 41 0.55 0.216 -0.46 0.89 42 
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Tabela 2. Proporção da resposta do recrutamento de cada espécie nos diferentes tamanhos de 

fragmentos ordenadas do maior ao menor valor. Obs. Listadas apenas as espécies que apresentaram 

efeitos significativos, para todas as espécies ver Material Suplementar Tabela S2. (id) = não foi 

possível calcular a proporção da resposta para a espécie. 

Espécie Família código 

Tamanho do fragmento 

10-ha  100-ha 

Efeito  Variância  Efeito  Variância 

Licania.kunthiana Chrysobalanaceae 27 4.80 1.99  id id 

Licania.caudata  Chrysobalanaceae 21 3.59 1.51  3.97 1.50 

Couepia.caryophylloides Chrysobalanaceae 5 2.08 1.08  0.72 1.66 

Licania.sprucei  Chrysobalanaceae 41 1.20 0.79  -3.94 1.43 

Licania.rodriguesii  Chrysobalanaceae 38 0.69 2.00  -3.88 2.00 

Vantanea.macrocarpa  Humiriaceae 53 0.47 0.88  3.89 1.40 

Couepia.guianensis Chrysobalanaceae 8 0.43 0.63  3.21 0.76 

Licania.micrantha  Chrysobalanaceae 31 0.22 1.36  3.25 0.82 

Sacoglottis.guianensis  Humiriaceae 48 -2.98 1.98  0.94 1.26 

Licania.pallida  Chrysobalanaceae 37 -2.99 1.99  id id 

Licania.unguiculata  Chrysobalanaceae 42 -3.49 1.99  id id 

Tapura.amazonica Dichapetalaceae 50 -3.80 1.48  -3.01 0.91 

Caryocar.glabrum  Caryocaraceae 2 -4.42 1.42  0.39 0.67 

Licania.octandra Chrysobalanaceae 36 -4.58 0.35  0.85 0.12 

Vantanea.deniseae  Humiriaceae 52 id id  3.75 1.44 

Couepia.longipendula  Chrysobalanaceae 10 id id  -2.35 1.13 

Caryocar.villosum  Caryocaraceae 4 id id  -3.14 2.00 

Licania.rufescens  Chrysobalanaceae 39 id id  -3.70 1.44 
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Tabela 3. Proporção da resposta da mortalidade de cada espécie nos diferentes tamanhos de 

fragmentos ordenadas do maior ao menor valor. Obs. Listadas apenas as espécies que apresentaram 

efeitos significativos, para todas as espécies ver Material Suplementar Tabela S3. (id) = não foi 

possível calcular a proporção da resposta para a espécie. 

Espécie Familia código 

Tamanho de fragmento 

10-ha  100-ha 

Efeito Variância  Efeito Variância 

Licania.rufescens  Chrysobalanaceae 39 id id  4.7259 1.3563 

Licania.unguiculata  Chrysobalanaceae 42 4.5281 1.4001  3.8642 1.4243 

Hirtella.rodriguesii  Chrysobalanaceae 16 4.506 1.3722  2.191 1.1269 

Licania.bracteata Chrysobalanaceae 19 4.1605 1.2969  3.4673 1.2971 

Caryocar.glabrum  Caryocaraceae 2 4.1229 2.0242  0.6745 1.4693 

Licania.fanshawei  Chrysobalanaceae 22 3.9486 1.4181  2.6683 1.3876 

Licania.micrantha  Chrysobalanaceae 31 3.9272 1.3479  4.66 0.6269 

Vantanea.parviflora  Humiriaceae 55 0.7817 0.3129  3.5115 0.5261 

Couepia.excelsa  Chrysobalanaceae 7 0.6219 1.8619  -2.7055 1.1573 

Couepia.elata  Chrysobalanaceae 6 0.5597 0.6168  -4.4312 1.4342 

Licania.heteromorpha  Chrysobalanaceae 23 0.3627 1.4301  -1.865 0.7534 

Licania.oblongifolia Chrysobalanaceae 34 -0.349 1.2269  -3.8754 1.1281 

Amphirrhox.longifolia  Violaceae 1 -0.3775 0.6363  -3.7551 0.6487 

Rinorea.guianensis  Violaceae 46 -1.7591 0.4294  -0.282 1.0725 

Licania.sprucei  Chrysobalanaceae 41 -3.0927 1.964  1.757 1.3378 

Licania.kunthiana Chrysobalanaceae 27 -3.2674 1.3934  -3.4769 1.4068 

Licania.occultans  Chrysobalanaceae 35 -3.2756 2.0153  1.0984 1.1993 

Licania.longistyla  Chrysobalanaceae 30 -3.3912 1.2615  -0.1653 0.6689 

Rinorea.racemosa  Violaceae 47 -3.8706 0.5372  id id 
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Tabela 4. Resumo dos efeitos do tamanho dos fragmentos sobre recrutamento e mortalidade para as 

espécies que foram significativas. (+) Aumento da taxa, (-) diminuição da taxa. As espécies grifadas 

foram as que apresentaram efeito significativo para ambas as taxas em um mesmo tamanho de 
fragmento. 

Espécie Família 
Recrutamento  Mortalidade 

10-ha  100-ha  10-ha  100-ha 

Amphirrhox.longifolia  Violaceae   -     
Caryocar.glabrum  Caryocaraceae -    +   
Caryocar.villosum  Caryocaraceae   -     
Couepia.caryophylloides Chrysobalanaceae +       
Couepia.elata  Chrysobalanaceae  -     
Couepia.excelsa  Chrysobalanaceae  -     
Couepia.guianensis Chrysobalanaceae  +     
Couepia.longipendula  Chrysobalanaceae  -     
Hirtella.rodriguesii  Chrysobalanaceae +  +     
Licania.bracteata Chrysobalanaceae +  +     
Licania.caudata  Chrysobalanaceae +  +     
Licania.fanshawei  Chrysobalanaceae +  +     
Licania.heteromorpha  Chrysobalanaceae  -     
Licania.kunthiana Chrysobalanaceae +    -  - 
Licania.longistyla  Chrysobalanaceae -       
Licania.micrantha  Chrysobalanaceae  +  +  + 
Licania.oblongifolia Chrysobalanaceae  -     
Licania.occultans  Chrysobalanaceae -       
Licania.octandra Chrysobalanaceae -       
Licania.pallida  Chrysobalanaceae -       
Licania.rodriguesii  Chrysobalanaceae  -     
Licania.rufescens  Chrysobalanaceae  -    + 
Licania.sprucei  Chrysobalanaceae  -  -  + 
Licania.unguiculata  Chrysobalanaceae -    +  + 
Rinorea.guianensis  Violaceae -       
Rinorea.racemosa  Violaceae -       
Sacoglottis.guianensis  Humiriaceae -       
Tapura.amazonica Dichapetalaceae -  -     
Vantanea.deniseae  Humiriaceae   +     
Vantanea.macrocarpa  Humiriaceae   +     
Vantanea.parviflora  Humiriaceae   +     
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Fig. 1. Log da resposta do recrutamento (r) das espécies estudadas em fragmentos de 10-

ha (acima) e 100-ha (abaixo). O efeito médio (média ± 95% de intervalo de confiança 

indicado pela linha cinza) está representado nos pontos azuis quando r aumentou, nos 

pontos vermelhos quando r diminuiu para cada espécie. O ponto preto representa a média 

geral do tamanho do efeito de cada tamanho de fragmento. O efeito é considerado 

significativo quando o intervalo de confiança não atinge o zero (* indica as médias 

significativas para as espécies, *** indica média geral significativa). Números 

representam código da espécie e cores suas respectivas famílias botânicas (de acordo com 

apêndice Tabela S1). 
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Fig. 2. Log da resposta do mortalidade (m) das espécies estudadas em fragmentos de 10-

ha (acima) e 100-ha (abaixo). O efeito médio (média ± 95% de intervalo de confiança 

indicado pela linha cinza) está representado nos pontos azuis quando m aumentou, nos 

pontos vermelhos quando m diminuiu para cada espécie. O ponto preto representa a média 

geral do tamanho do efeito de cada tamanho de fragmento. O efeito é considerado 

significativo quando o intervalo de confiança não atinge o zero (* indica as médias 

significativas para as espécies, *** indica média geral significativa). Números 

representam código da espécie e cores suas respectivas famílias botânicas (de acordo com 

apêndice Tabela S1). 
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Fragmentação florestal afeta as árvores 1 

RESUMO 2 

 Populações de árvores de grande porte podem sofrer reduções drásticas como 3 

consequência do processo de fragmentação florestal. Neste estudo, buscamos responder como 4 

o crescimento populacional intrínseco (λ) de 55 espécies arbóreas foi afetado pela densidade 5 

inicial (nº indivíduos/ha), pelo tamanho do fragmento e pela presença de borda florestal na 6 

Amazônia Central. Analisamos dados coletados durante 29 anos de monitoramento de árvores 7 

com DAP ≥10cm em 66 parcelas permanentes no Projeto Dinâmica Biológica de Fragmentos 8 

Florestais. Utilizamos modelos lineares generalizados mistos (GLMM) para analisar o efeito 9 

de densidade inicial, tamanho de fragmento e presença de borda florestal sobre as taxas de 10 

crescimento populacionais convertidas em probabilidades de alteração e crescimento 11 

populacional. Os resultados apontaram que as populações tenderam a uma alteração maior e 12 

um crescimento menor quanto maior a densidade de indivíduos antes do início do processo de 13 

fragmentação. A probabilidade de alteração populacional foi maior em fragmentos menores e 14 

nas bordas, enquanto que a probabilidade de crescimento populacional foi similar em todos os 15 

fragmentos e floresta contínua e menor em áreas de borda. No entanto, as probabilidades de 16 

alteração e crescimento das populações diferenciaram-se entre fragmentos e pela presença de 17 

borda sob  densidades iniciais de até ~10 indivíduos/ha, acima desse valor, houve uma 18 

estabilização similar para todas as áreas. Dentre as espécies analisadas, duas espécies comuns 19 

apresentaram crescimento populacional, oito sofreram declínio e as demais mantiveram suas 20 

populações. Neste estudo, conclui-se que a mortalidade dependente da densidade também 21 

ocorre em indivíduos adultos de espécies arbóreas, que a abundância local é importante para 22 

entender as respostas das espécies arbóreas ao processo de fragmentação florestal, e que esse 23 

processo pode atingir espécies  independentes de táxon.  24 

Palavras-chave: Densidade inicial. Lambda. Árvores tropicais. Alteração populacional. 25 
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ABSTRACT 26 

Populations of large trees can suffer drastic reduction due to the process of forest 27 

fragmentation. In this study, the objective was to answer how the intrinsic population growth 28 

(λ) of 55 tree species was affected by the initial density (number of individuals/ha), fragment 29 

size and presence of forest edge in Central Amazon. Data collected during 29 years of 30 

monitoring trees with DBH ≥ 10cm, in 66 permanent plots at the Biological Dynamics of 31 

Forest Fragments Project were analyzed. Generalized linear mixed models (GLMM) were 32 

used to analyze the effect of initial density, fragment size and presence of forest edge over 33 

population growth converted into probabilities of population change and growth. The results 34 

showed that the populations tended to greater change and smaller growth when individual 35 

density was higher, before the beginning of the fragmentation process. The probability of 36 

population change was higher in smaller fragments and at the edges, while the probability of 37 

population growth was similar in all fragments and continuous forest, and lower in edge areas. 38 

However, the probabilities of population change and growth were distinct between fragments 39 

and by the presence of edge under initial densities of up to ~10 individuals/ha. Above this 40 

value, there was a similar stabilization for all areas. Among the analyzed species, two 41 

common species presented population growth, eight declined and the remaining species 42 

maintained their populations. In conclusion, density-dependent mortality also occurs in adult 43 

individuals of tree species; local abundance is important for understanding the responses of 44 

tree species to the forest fragmentation process; and this process can reach species regardless 45 

of taxon. 46 

Keywords: Initial density. Lambda. Tropical trees. Population change. 47 

  48 
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1. INTRODUÇÃO 49 

O processo de fragmentação florestal provoca o declínio populacional de árvores de 50 

grande porte, sendo isso mais evidente em fragmentos menores  (Laurance et al. 2000). Tal 51 

declínio gera uma sequência de eventos que, junto a fatores microclimáticos associados ou 52 

decorrentes das bordas florestais (Camargo e Kapos 1995), alteram as dinâmicas 53 

populacionais das espécies (Laurance et al. 2006a). Um aumento crônico de recrutamento e 54 

mortalidade das árvores passa a operar (Laurance et al. 1998a; Laurance et al. 1998b), 55 

caracterizando um hiperdinamismo da comunidade (Laurance 2002; Laurance et al. 2011). Ao 56 

longo do tempo, essas alterações tendem a interferir nas taxas de turnover, mudando 57 

parâmetros importantes, como a composição e a alteração da dominância de algumas espécies 58 

dentro da comunidade, contribuindo para uma consequente divergência em relação às 59 

características das comunidades anteriores presentes ao processo de fragmentação florestal 60 

(Collins et al. 2017).  61 

Dessa forma, os padrões populacionais encontrados em áreas fragmentadas podem dar 62 

perspectivas futuras de comunidades arbóreas (Collins et al. 2009) ou mesmo indicar o quanto 63 

o processo afeta de fato tais populações e qual grupo de espécies poderia estar mais 64 

vulnerável. Contudo, diversos estudos populacionais de plantas sob fragmentação florestal 65 

foram realizados considerando estádios de vida iniciais, sendo que poucos estudos 66 

consideraram todos os estádios característicos do ciclo de vida de uma planta (Bruna et al. 67 

2009). Para árvores com ciclos de vida longo são conhecidas as dificuldades de focar estudos 68 

na fase adulta, mesmo sabendo que os indivíduos adultos têm uma forte influência sobre o 69 

crescimento populacional (Olmsted e Alvarez-Buylla 1995; Bruna 2003). Sabe-se que fatores 70 

decorrentes da fragmentação florestal tais como maior propensão aos distúrbios  e efeitos de 71 

borda afetam a sobrevivência de indivíduos adultos com grandes repercussões sobre o 72 

crescimento populacional (Bruna 2003; Bruna e Oli 2005). Condit e colaboradores (1998) 73 
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consideraram que a sobrevivência de árvores adultas em florestas tropicais representava um 74 

forte indicativo de mudanças populacionais. Além disso, a sobrevivência de árvores adultas 75 

pode ser o maior propulsor do aumento da taxa de crescimento intrínseco de uma população, 76 

principalmente, em decorrência de seus impactos sobre a produção de sementes e 77 

consequentemente das futuras coortes (Aschero et al. 2016).  78 

O crescimento de uma população pode ser também afetado pela densidade 79 

populacional, por meio da mortalidade dependente da densidade de coespecíficos (Janzen 80 

1970; Burkey 1994; Comita et al. 2014). Em florestas, há uma intensa competição por luz, 81 

água e nutrientes (Rees et al. 2001; Silvertown 2004). No caso da mortalidade por densidade 82 

de coespecíficos, uma alta densidade populacional pode influenciar os indivíduos por limitar a 83 

disponibilidade de recursos (Stamp et al. 2004). Com o aumento do número de indivíduos, 84 

aumenta também a competição entre os mesmos, fazendo com que ocorra uma maior 85 

mortalidade (Zhu et al. 2015), amplamente documentada para florestas tropicais (Comita e 86 

Hubbell 2009; Bagchi et al. 2010; Metz et al. 2010; Terborgh 2012). Quanto mais adensadas 87 

as populações se encontram, mais cedo ocorrerão as  interações entre os indivíduos ainda 88 

jovens e maior será a competição entre eles por recursos, afetando a trajetória populacional 89 

como um todo (Li et al. 2013).  90 

Alguns autores têm enfatizado a importância de considerar a abundância das espécies 91 

na compreensão do processo de divergência de comunidades arbóreas sob efeito de 92 

fragmentação florestal, ao invés de utilizar métricas simples como apenas o número de 93 

espécies (Collins et al. 2017). Em situação de fragmentação florestal, a ruptura do contínuo 94 

florestal cria um espaço restrito, que pode também limitar recursos para muitas populações, 95 

sendo que, quanto menor tais remanescentes ou fragmentos florestais  maior o efeito causado, 96 

sobretudo, para as espécies raras (Santo-Silva et al. 2016). O maior desses efeitos seria a 97 

extinção local de determinadas espécies através das mudanças causadas pelo processo de 98 
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fragmentação (Tilman et al. 1994), por eventos estocásticos (Matthies et al. 2004), ou por 99 

limitações de polinização (Ghazoul e McLeish 2001) e dispersão de sementes (McConkey e 100 

O’Farrill 2016) causados pelo isolamento ou tamanho dos remanescentes sobre populações 101 

diminutas (Niissalo et al. 2017). 102 

Além disso, simultaneamente à formação dos fragmentos florestais são criadas as 103 

bordas florestais, que exercem um impacto com profundas alterações no microclima da 104 

floresta principalmente nos primeiros anos após a fragmentação (Kapos 1989), as quais 105 

modificam as condições de temperatura e umidade (Camargo e Kapos 1995) na interface entre 106 

a floresta e a matriz. Tais alterações microclimáticas tendem a elevar a mortalidade de árvores 107 

grandes na borda por estresse fisiológico (DAngelo et al. 2004) e injúrias mecânicas  causadas 108 

pelos ventos (Laurance e Curran 2008), cuja intensidade de efeito varia de acordo com a 109 

matriz circundante (Mesquita et al. 1999). Essa cadeia de eventos pode alterar a estrutura da 110 

vegetação próxima às bordas florestais (Magnago et al. 2015). Ocorre então a supressão de 111 

crescimento de espécies típicas do interior da floresta, em razão tanto da competição com 112 

plantas de rápido crescimento (Santo-Silva et al. 2016) quanto pela proliferação de parasitas 113 

(Laurance et al. 2014) ou mudanças ambientais desfavoráveis. Dessa forma, as novas 114 

condições que a borda florestal gera dificultam o estabelecimento das espécies arbóreas 115 

tardias (Benitez-Malvido 1998; Benítez-Malvido et al. 2003; Zambrano et al. 2014) e das que 116 

possuem  sementes grandes (Melo et al. 2010). 117 

Além de todos os aspectos mencionados acima, as respostas das populações podem 118 

variar entre as espécies de acordo com suas histórias de vida (Buckley et al. 2010). A 119 

fragmentação de hábitats pode isolar populações (Fahrig 2003; Laurance 2008; Fahrig 2013), 120 

e embora a teoria neutra preconize que espécies raras são mais propensas à extinção em 121 

comunidades isoladas, em decorrência de processos aleatórios (Hubbell 2001) No entanto, não 122 

há evidência de que os efeitos da fragmentação sejam neutros em comunidades arbóreas na 123 
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Amazônia Central sob efeito de fragmentação florestal (Gilbert et al. 2006). Nessa região da 124 

Amazônia, está evidente que aspectos ecológicos intrínsecos das espécies são de extrema 125 

relevância para suas respostas às repercussões bióticas e abióticas da fragmentação florestal 126 

(Laurance et al. 2006b). Respostas diferenciadas entre  espécies estão relacionadas com suas 127 

características ecológicas de ocupação de espaço e abundância local (Collins et al. 2009). 128 

Os efeitos negativos da densidade, como a mortalidade, variam conforme a 129 

abundância das espécies, podendo espécies comuns sofrerem os maiores efeitos por serem 130 

mais abundantes (Lin et al. 2012) ou as espécies raras, em decorrência de fatores estocásticos 131 

(Hubbell 2001). Em florestas tropicais, os efeitos da competição intraespecífica parecem ter 132 

um peso muito maior sobre o crescimento e sobrevivência das árvores do que a competição 133 

interespecífica (Clark 2010; Zhu et al. 2015), visto que tendo em vista a alta diversidade e 134 

raridade de espécies (Hubbell 2013) há uma concomitante especialização de patógenos e 135 

herbívoros (Terborgh 2012). Sabe-se que os efeitos da densidade populacional de 136 

coespecíficos são altos sobre plântulas (Comita et al. 2014) e desproporcionalmente maiores 137 

sobre espécies comuns (Zhu et al. 2015). A questão a ser levantada, contudo, é se a densidade 138 

de coespecíficos afetaria também as populações quando os indivíduos já tivessem 139 

ultrapassado os estádios iniciais que são os que trazem maior vulnerabilidade para as plantas 140 

se estabelecerem em uma floresta (Comita et al. 2014). 141 

Tais prerrogativas nos faz questionar, será que a densidade populacional inicial das 142 

populações de indivíduos adultos poderia ser importante a ponto de influenciar a trajetória do 143 

crescimento intrínseco populacional ao longo do tempo, após o processo de fragmentação 144 

florestal ocorrer? Tal indagação nos levou a examinar se a densidade populacional prévia a 145 

fragmentação poderia influenciar as taxas de crescimento populacionais intrínsecas de 146 

espécies arbóreas sobre efeito de tamanhos distintos de fragmentos e do efeito de borda 147 

florestal. Especificamente, buscamos responder, com base em probabilidades, às seguintes 148 
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questões: (1) As probabilidades de ocorrer alteração e crescimento populacional podem ser 149 

afetadas pelo tamanho do fragmento florestal? (2) As probabilidades de ocorrer alteração e 150 

crescimento populacional podem ser influenciadas pelo efeito causado pela borda florestal? 151 

(3) As taxas de crescimento populacional intrínseco de cada espécie sob o efeito do tamanho 152 

do fragmento florestal e da borda florestal poderiam nos dar alguma indicação de quais 153 

espécies estariam mais vulneráreis e, consequentemente, com suas populações mais afetadas?  154 

Prevemos que a densidade populacional inicial deve influenciar as taxas intrínsecas de 155 

crescimento populacionais (λ) de espécies arbóreas sob o efeito de tamanho de fragmento e de 156 

borda florestal de maneira negativa. Quanto maior for a densidade populacional, anterior à 157 

fragmentação florestal, maiores serão as probabilidades dessas populações sofrerem alterações 158 

e maiores chances de serem reduzidas. Além da densidade populacional, o aumento das taxas 159 

de recrutamento, como visto no capítulo anterior podem estar tornando as populações, que já 160 

eram densas, ficarem ainda mais propensas à competição intraespecífica e subsequente 161 

aumento de mortalidade. Tendo em vista as características dos fragmentos e das bordas 162 

florestais com relação a propensão aos distúrbios e alterações nas taxas populacionais das 163 

espécies, esperamos que populações em áreas contínuas e interior de floresta tenham maior 164 

probabilidade de permanecer constantes, e populações em fragmentos e bordas florestais 165 

tendam a apresentar alterações nas taxas de crescimento populacional intrínsecas.  166 

 167 

2. MATERIAL E MÉTODOS 168 

2.1. Área de estudo 169 

Este estudo foi realizado na Área de Relevante Interesse Ecológico Projeto Dinâmica 170 

Biológica de Fragmentos Florestais (ARIE PDBFF), distante 80 km ao norte de Manaus 171 

(2º30’S, 60ºW), Amazônia Central (Lovejoy et al. 1986). A área em questão começou a ser 172 

estudada em 1979, anterior ao processo de fragmentação florestal que, logo em seguida, 173 
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ocorreu na região, em decorrência da abertura de fazendas para gado. Na ocasião, foram 174 

deixados experimentalmente fragmentos florestais isolados nessa nova matriz agropastoril 175 

(Bierregaard et al. 1992). A região é caracterizada por um mosaico de vegetação, 176 

principalmente por florestas de terra-firme contínuas bem estruturadas comumente com 177 

quatro estratos arbóreos, com dossel cerca  de 35 m de altura em média e árvores emergentes 178 

que podem passar dos 40 m de altura. Há também fragmentos florestais compostos por 179 

florestas maduras, florestas secundárias que juntamente com as pastagens abandonadas 180 

compõem uma matriz que envolve os fragmentos florestais (Laurance et al. 1998a). A 181 

temperatura média anual é de 26 ºC, a precipitação anual varia de 1900 a 3500 mm, com uma 182 

estação seca que se estende de junho a outubro (Marques-Filho et al. 1981). O solo é um 183 

típico latossolo amarelo argiloso (Embrapa Solos 2013) que faz parte da Formação Barreiras, 184 

caracterizada por depósitos terciários fluviolacustres (Chauvel et al. 1987; Sombroek 2000).  185 

 186 

2.2. Banco de dados 187 

Um primeiro censo das árvores, antes de ocorrer o processo de fragmentação florestal, 188 

foi feito em 69 parcelas permanentes de 1 ha (100 x 100 m) distribuídos em cerca de 1000 189 

km
2 

da região (Rankin-de-Merona et al. 1992). Após o processo de fragmentação ocorrer, 190 

parte dessas parcelas ficou localizada dentro dos novos fragmentos criados e outra parte 191 

permaneceu como floresta contínua, permitindo assim realizar estudos comparativos para 192 

avaliar o efeito da fragmentação na dinâmica florestal das árvores. Os dados analisados por 193 

este estudo são provenientes do monitoramento de 29 anos de árvores situadas em fragmentos 194 

de diferentes tamanhos: 4 parcelas em fragmentos de 1-ha , 17 parcelas em fragmentos de 10-195 

ha e 18 parcelas em fragmentos de 100-ha; assim como em 26 parcelas localizadas em 196 

florestas contínuas adjacentes. Em cada parcela, todas as árvores com DAP ≥ 10 cm foram 197 

marcadas, numeradas e medidas. Ao longo dos anos cada parcela foi visitada para uma nova 198 
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medição do DAP dos indivíduos marcados, bem como da contagem de indivíduos novos e/ou 199 

mortos (Rankin-de-Merona et al. 1992). Todos os indivíduos marcados foram coletados, 200 

identificados e depositados em Herbário. 201 

 202 

2.3. Espécies estudadas 203 

 Um total de 55 espécies de árvores pertencentes à ordem Malpighiales, que fizesse 204 

parte do estrato de dossel ou subdossel, e que representassem um ordenamento de 205 

abundâncias naturais foram selecionadas para esse estudo. As espécies selecionadas estão 206 

taxonomicamente organizadas nas seguintes famílias: Caryocaraceae (3 spp.), 207 

Dichapetalaceae (2 spp.), Chrysobalanaceae (37 spp.), Humiriaceae (8 spp.) Goupiaceae (1 208 

sp.) e Violaceae (4 spp.) (Ver lista de espécies no material suplementar, Tabela S1). 209 

 210 

2.4. Parâmetros  211 

Os dados de monitoramento deste estudo foram coletados no período de 1980 a 2009, 212 

durante o qual ocorreram de 6 a 8 censos em cada área. Dessa forma, a taxa de crescimento 213 

populacional intrínseca (λ) foi ponderada de acordo com a variação temporal de cada reserva. 214 

A densidade populacional antes de ocorrer a fragmentação florestal (n° de indivíduos/ha) foi 215 

calculada para cada parcela (hectare) de acordo com a data do primeiro censo da respectiva 216 

reserva. 217 

Para compreender a instabilidade populacional ao longo do tempo de cada espécie 218 

estudada conforme a densidade populacional inicial (antes da fragmentação florestal) foi 219 

calculada a taxa de crescimento populacional intrínseca (λ) para todas as espécies conforme o 220 

tamanho do fragmento ou o efeito de borda por meio da fórmula: 221 

𝜆 = (𝑁𝑡1 − 𝑁𝑡0) (𝑡1⁄ − 𝑡0) 
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onde t0 é o tempo inicial (antes da fragmentação florestal), t1 é o tempo final (último censo 222 

após fragmentação florestal), N0 é o número de indivíduos no t0 e N1 é o número de indivíduos 223 

no t1. Para a base dos cálculos de densidade e λ, foram tomados o número de indivíduos de 224 

cada espécie em cada parcela de 1-ha, sendo que cada grupo de indivíduos dentro de uma 225 

parcela foi considerado como uma população com sua respectiva taxa  de crescimento e 226 

densidade inicial. Para entender se o tamanho do fragmento ou o efeito de borda afetaram as 227 

populações foram consideradas duas abordagens. Para efeito de tamanho foram considerados 228 

quatro níveis: Floresta contínua (FC), 100-ha, 10-ha e 1-ha. Para efeito de borda foram 229 

considerados dois níveis: interior (> 300m distância da interface fragmento-matriz) e borda 230 

(até 300 m) (Laurance et al. 1998a). 231 

 232 

2.5. Análises estatísticas 233 

Para estimar a chance de ocorrer instabilidade ou crescimento populacional ao longo 234 

do tempo conforme a densidade populacional inicial, testamos modelos lineares generalizados 235 

mistos (GLMM), utilizando a família binomial (Zuur et al. 2009). O pacote “lme4” do 236 

programa R foi utilizado para testar os modelos, tendo a taxa de crescimento populacional 237 

intrínseca (λ) como a variável resposta. As variáveis preditoras foram a densidade 238 

populacional inicial em interação com tamanho de fragmento (para testar se havia efeito de 239 

tamanho), ou a densidade populacional inicial em interação com a distância de borda (para 240 

testar se havia o efeito de borda). Quando testada a chance de instabilidade populacional, os 241 

λ=0 foram transformados em zero (populações constantes) e os λ≠0 foram transformadas em 1 242 

(populações que apresentaram variação populacional). Quando testada a chance de 243 

crescimento populacional, foram excluídos os λ=0 (populações constantes) e, posteriormente, 244 

os λ<0 foram transformados em zero (populações que decresceram), e os λ>0 foram 245 

transformados em 1 (populações que cresceram). Como efeito  aleatório, foram utilizadas as 246 
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variáveis aninhadas: tamanho de fragmento e reserva, ambas referentes ao delineamento 247 

amostral do experimento, para amenizar possíveis efeitos de autocorrelação espacial entre as 248 

parcelas de diferentes reservas, oriundos de divergência da paisagem (Laurance et al. 2007). 249 

A seleção dos modelos foi feita, por meio da função dredge do pacote “MuMIn”, utilizando o 250 

método de Akaike corrigido (AICc) e desde que o modelo apresentasse parâmetros 251 

significativos (detalhes da seleção de modelos no Material Suplementar, Tabela S2; detalhes 252 

sobre os modelos selecionados, Fig.S1, Tab.S3).  253 

Para testar o efeito do tamanho do fragmento e da borda florestal sobre as taxas de 254 

crescimento populacional intrínsecas (λ) das 55 espécies utilizamos uma meta-análise do tipo 255 

“Proporção da resposta”, por meio de média e desvio padrão da variável resposta e modelos 256 

de efeitos randômicos no software MetaWin versão 2.0 (Rosenberg et al. 1997). Assim, foi 257 

produzida uma “Proporção da resposta” para cada espécie, a qual representa o efeito médio 258 

das variáveis  resposta (tamanho do fragmento ou presença da borda) sobre cada espécie 259 

analisada. Também foi produzida a “Proporção da resposta”  (média geral) da mesma variável 260 

sobre o conjunto de todas as espécies analisadas. A variável resposta aos efeitos dos tamanhos 261 

de fragmento e ao efeito de borda utilizada em nossas análises foi a taxa de crescimento 262 

populacional (λ). Para a variável preditora tamanho do fragmento excluímos os fragmentos de 263 

1-há, em razão da impossibilidade de calcular a proporção da resposta para ~30% das 264 

espécies, em decorrência da baixa abundância de indivíduos. A “Proporção da resposta” foi 265 

calculada como um logaritmo da razão entre as taxas de crescimento das espécies em áreas 266 

tratamento e a áreas controle da seguinte forma: 267 

𝑃𝑟𝑜𝑝𝑜𝑟çã𝑜 𝑑𝑎 𝑟𝑒𝑠𝑝𝑜𝑠𝑡𝑎 =  𝑙𝑛(𝜆𝑇|𝜆𝐶) 

onde λT é a taxa de crescimento populacional média das áreas tratamento e λc é a taxa de 268 

crescimento populacional média das áreas controle. Cada tratamento é comparado com seu 269 

respectivo controle. Essa métrica será positiva se λ aumentar, e negativa se λ decrescer em 270 
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relação ao controle. Para testar efeito de tamanho do fragmento sobre as espécies, os λ das 271 

populações dos fragmentos de 100-ha e 10-ha (tratamentos) foram, cada um deles, 272 

comparados aos λ da floresta contínua (controle). Para testar o efeito de borda sobre as 273 

espécies, os λ das populações situadas em todas  as bordas florestais (tratamento) foram 274 

comparados com os λ das populações situadas no interior da floresta (controle). 275 

A “Proporção da resposta” ponderada (isto é, a razão de resposta logarítmica da taxa de 276 

crescimento das populações em cada tamanho de fragmento e na borda) e o componente de 277 

variância aleatória entre as taxas de crescimento populacionais das espécies foram estimados 278 

com um modelo de efeitos aleatórios. Em alguns casos em que não havia número suficiente 279 

de dados para o cálculo da “Proporção da resposta”, a espécie foi eliminada da análise 280 

(detalhes no Material Suplementar, Tab.S4). Além da “Proporção da resposta”, foi calculada a 281 

heterogeneidade dos dados, por meio do teste de Cochran (Lau et al. 1997) o qual avaliou se 282 

as taxas de crescimento intrínseco médias das espécies são iguais, indicando um valor de 283 

probabilidade para dados heterogêneos (p>0.05 se forem iguais).  284 

 285 

3. RESULTADOS    286 

As taxas de crescimento intrínsecas das populações de espécies arbóreas estudadas 287 

foram influenciadas significativamente por suas respectivas densidades populacionais, tanto 288 

na probabilidade de haver alteração populacional quanto na probabilidade de ter taxas 289 

intrínsecas altas indicando que a população em questão apresentou tendência em crescer. 290 

Ambos os efeitos, do tamanho do fragmento e da borda florestal, afetaram as taxas, mas o 291 

efeito relacionado ao tamanho do fragmento afetou, exclusivamente, a probabilidade de 292 

alteração da taxa de crescimento populacional, enquanto que o efeito de borda afetou além da 293 

alteração, também o próprio crescimento populacional. Em relação às respostas individuais 294 

das populações de cada espécie ao efeito do tamanho do fragmento sobre as taxas de 295 



84 

 

 

crescimento intrínseco, fragmentos de 100-ha não influenciaram as populações das espécies, 296 

enquanto que os fragmentos de 10-ha influenciaram negativamente. Houve um padrão geral 297 

no qual mais espécies foram negativamente afetadas em seu crescimento populacional, 298 

conforme o tamanho do fragmento diminuiu e também mais espécies negativamente afetadas 299 

em seu crescimento populacional na presença de borda florestal. 300 

A densidade inicial apresentada pelo conjunto de indivíduos das populações estudadas 301 

antes de ocorrer a fragmentação florestal influenciou a forma como essas populações tiveram 302 

suas taxas intrínsecas variáveis e/ou apresentam tendência de crescimento após 29 anos de 303 

monitoramento: quanto maior a densidade inicial maiores foram as probabilidades de ocorrer 304 

alteração e menores foram as probabilidades de haver crescimento. No entanto, as 305 

probabilidades de alteração foram gradualmente aumentando conforme aumentou a densidade 306 

populacional inicial até atingir uma saturação (i.e., monotônica). Já as probabilidades das 307 

populações crescerem foram gradualmente diminuindo conforme aumentou a densidade 308 

populacional inicial também atingindo uma estabilidade, a qual ocorreu no ponto aproximado 309 

de 10 indivíduos/ha (Fig. 1).  310 

Sob as densidades iniciais mínimas, as probabilidades das taxas intrínsecas 311 

populacionais serem alteradas foram de 25% na floresta contínua, ~35% nos fragmentos de 312 

100-ha e 10-ha, e 55% nos fragmentos de 1-ha. Tanto nos fragmentos florestais como em 313 

áreas de floresta contínua, as probabilidades de haver alteração da taxa populacional 314 

intrínseca foi aumentando conforme a densidade inicial aumentou. No entanto, em situações 315 

que a densidade foi acima de ~10 indivíduos/ha, as diferenças nas probabilidades de alteração 316 

das populações ficaram menos pronunciadas entre os fragmentos florestais e a floresta 317 

contínua, sugerindo que a partir de ~15 indivíduos/ha o ambiente não influenciaria de fato na 318 

alteração populacional (Fig. 1A).  319 
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Houve maior probabilidade de alteração populacional ao longo do tempo dependente 320 

do tamanho do fragmento. A probabilidade de alteração populacional foi 2.7 vezes maiores 321 

nos fragmentos de 1-ha (z=3.75, p≤0.001), 1.85 vezes maiores nos fragmentos de 10-ha 322 

(z=3.25, p≤0.01), e 1.47 vezes maiores nos fragmentos de 100-ha (z=1.98, p≤0.05) 323 

comparados à floresta contínua. As diferenças também foram significativas entre os 324 

fragmentos de 1-ha e de 10-ha, mas pouco significativas entre floresta contínua e fragmentos 325 

de 100-ha nas probabilidades de alteração das populações (Tabela 1). Por outro lado, o 326 

crescimento populacional não esteve associado com o tamanho do fragmento (Fig. 1B, 327 

Tabela1). 328 

Em relação ao efeito de borda, as populações que estavam em baixas densidades ao 329 

início do processo de fragmentação florestal apresentaram 50% de probabilidades de 330 

apresentarem alteração em suas taxas de crescimento populacionais intrínsecas nas bordas e 331 

apenas 25% no interior do fragmento florestal. Conforme a densidade inicial se apresentava 332 

maior para ambos os ambientes, maior foi também a alteração das taxas de crescimento 333 

populacionais. No entanto, acima de um valor de ~10 indivíduos/ha, a probabilidade de 334 

alteração populacional não diferiu entre borda florestal e interior da floresta (Fig. 1C). 335 

Enquanto que, em baixas densidades, houve crescimento populacional das espécies estudadas 336 

de 25% e 40% respectivamente nas bordas florestais e no interior da floresta. No entanto, 337 

conforme a densidade inicial aumentou, houve uma redução na tendência de crescimento das 338 

populações. E novamente, a partir de uma densidade de 10 indivíduos/ha a probabilidade de 339 

crescimento populacional foi a mesma, independente se havia ou não um potencial efeito de 340 

borda (Fig. 1D).  341 

Independente da densidade inicial das populações estudadas, as que estavam 342 

localizadas próximas às bordas apresentaram alteração nas taxas de crescimento intrínsecas de 343 

2.9 vezes maior comparado às populações presentes no interior da floresta (z=4.97, 344 
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p≤0.0001). Embora as diferenças de valores apresentados entre borda florestal e interior da 345 

floresta tenham sido significativas (z= -2.04, p≤0.05) para o crescimento populacional de fato, 346 

as bordas florestais representaram um ambiente favorável apenas 0.60 vezes maior do que em 347 

relação ao ambiente de interior da floresta (Tabela1). 348 

Dentre as 55 espécies, 47 presentes nos fragmentos de 100-ha e 10-ha foram utilizadas 349 

para estimar a proporção da resposta sobre as taxas de crescimento populacional e se esse 350 

efeito é homogêneo ou não entre as espécies. A proporção da resposta média dos fragmentos 351 

de 100-ha, apesar de ter sido positiva, foi homogênea entre as espécies (Qtotal = 48.58, df = 46, 352 

p= 0.37). Já com relação aos fragmentos de 10-ha, a proporção da resposta foi negativa, ao 353 

mesmo tempo em que não observamos heterogeneidade entre as espécies (Qtotal = 44.95, df = 354 

46, p = 0.51). Das 47 espécies analisadas nos fragmentos de 100-ha e 10-ha, apenas sete 355 

espécies tiveram suas taxas intrínsecas de crescimento populacional afetadas. A espécie 356 

Rinorea racemosa (Violaceae) foi a única que apresentou um aumento populacional. As 357 

outras seis espécies tiveram decréscimo populacional, sendo Hirtella obidensis 358 

(Chrysobalanaceae) nas áreas de 100-ha e 10-ha; Licania micrantha (Chrysobalanaceae) e 359 

Goupia glabra (Goupiaceae) apenas nas áreas de 100-ha; e Licania octandra 360 

(Chrysobalanaceae), Vantanea deniseae  e Vantanea parviflora (Humiriaceae) apenas nas 361 

áreas de 10-ha (Fig. 2).  362 

 Já nas bordas, utilizamos as 55 espécies para estimar a proporção da resposta sobre as 363 

taxas de crescimento populacional e se esse efeito é homogêneo ou não entre as espécies. A 364 

proporção da resposta média da borda sobre as taxas de crescimento populacionais foi 365 

negativa, embora não se observasse  heterogeneidade entre as espécies (Qtotal = 54.38, df = 54, 366 

p= 0.46). Das 55 espécies analisadas nas bordas, também sete espécies tiveram suas taxas de 367 

crescimento populacionais afetadas. A espécie Licania blackii (Chrysobalanaceae) foi a única 368 

que apresentou aumento, enquanto que Couepia longipendula, Hirtella obidensis, Hirtella 369 



87 

 

 

rodriguesii e Licania micrantha (Chrysobalanaceae), Vantanea deniseae e Vantanea 370 

parviflora (Humiriaceae) tiveram decréscimo populacional nas bordas florestais (Fig. 3).  371 

 372 

Tabela 1. Sumários dos melhores modelos generalizados mistos (GLMM) ajustados para os efeitos 

das variáveis fixas nas taxas de crescimento populacionais (λ) em duas abordagens.  (*) Representa 

os níveis de significância para cada variável e, para variáveis categóricas, diferença significativa 

entre cada fator e seu respectivo intercepto (que são: floresta contínua para o fator efeito do tamanho 

e interior para o fator efeito de borda). 

Abordagem 

Variável 

fixa  

Probabilidade de alteração 

 

Probabilidade de crescimento 

Estimativa EP 

Taxa 

Prop.  
Estimativa EP 

Taxa 

Prop. 

Efeito do 

tamanho 

Intercepto 

 

-0.93 *** 0.13 0.39 

 

-0.04 

 

0.15 0.96 

Densidade  

 

0.23 *** 0.03 1.26 

 

-0.39 *** 0.06 0.67 

Tamanho  

Fragmento 

100ha 0.39 * 0.19 1.47 
 

- 
 

- - 

10ha 0.61 ** 0.19 1.85 

 

- 

 

- - 

1ha 0.99 *** 0.26 2.71 

 

- 

 

- - 

Efeito de 

borda 

Intercepto   -0.98 *** 0.22 0.37   -0.41 . 0.23 0.66 

Densidade 

 

0.51 *** 0.09 1.66 

 

-0.27 ** 0.09 0.76 

Ef.Borda Borda 1.05 *** 0.21 2.87 

 

-0.50 * 0.25 0.60 

. p < 0.1; * p < 0.05; ** p < 0.01; *** p < 0.001 

  373 
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Tabela 2. Sumários da meta-análise do efeito de tamanho sobre as taxas de crescimento 

populacionais. 

Tam.Frag. Heterog. df Prob Efeito med. 95% IC 

Nº 

espécies 

10-ha 44.95 46 0.5159 -0.0854 -0.1563 -0.0145 47 

100-ha 48.58 46 0.3696 0.02 -0.0593 0.0993 47 

Borda 54.38 54 0.4598 -0.1272 -0.2020 0.0524  55 

 374 

 375 

 

 

Fig. 1.  Probabilidades para, respectivamente, alteração populacional e crescimento populacional em 

função da densidade populacional inicial e em função do efeito do tamanho do fragmento (A e B) e 

sob o efeito de borda (C e D), de acordo com o melhor modelo linear generalizado misto ajustado 

para 55 espécies. 
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Fig. 2. Log da resposta das taxas intrínsecas de crescimento populacionais (λ) das espécies estudadas 

em fragmentos de 100-ha (acima) e 10-ha (abaixo). O efeito médio (média ± 95% de intervalo de 

confiança indicado pela linha cinza) está representado nos pontos azuis quando λ cresceu, nos pontos 

vermelhos quando λ diminuiu para cada espécie. O ponto preto representa a média geral do tamanho 

do efeito de cada tamanho de fragmento. O efeito é considerado significativo quando o intervalo de 

confiança não atinge o zero (* indica as médias significativas). Números representam código da 

espécie e cores suas respectivas famílias botânicas (de acordo com apêndice Tabela S1).  

 376 

 377 
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Fig. 3. Log da resposta das taxas de crescimento populacionais (λ) das espécies em bordas florestais. 

O efeito médio (média ± 95% de intervalo de confiança indicado pela linha pontilhada cinza) está 

representado nos pontos azuis quando λ cresceu, nos pontos vermelhos quando λ diminuiu para cada 

espécie. O ponto preto representa a média geral do tamanho do efeito da borda. O efeito é considerado 

significativo quando o intervalo de confiança não atinge o zero (* indica as médias significativas). 

Números representam código da espécie e cores suas  respectivas famílias botânicas (de acordo com 

apêndice Tabela S1). 

 378 

4. DISCUSSÃO 379 

Três padrões foram evidentes nos resultados, o primeiro padrão foi que as populações 380 

com maiores densidades (acima de 10 indivíduos/ha) tiveram maior probabilidade de 381 

alterações, sendo que a alteração sinaliza um decréscimo populacional 29 anos após a 382 

fragmentação florestal ter iniciado. Já as populações sob densidades mínimas tenderam mais à 383 

estabilidade e ao crescimento positivo, sofrendo menor mortalidade. O segundo padrão 384 

ocorreu nas populações com densidades menores de 10 indivíduos/ha, para as quais houve 385 

uma diferenciação entre tamanhos de fragmento e presença da borda nas respostas das 386 

populações à densidade inicial. O tamanho do fragmento influenciou a probabilidade de 387 

alteração das populações, enquanto que a borda influenciou a probabilidade de alteração e de 388 
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crescimento das populações. O terceiro padrão foi que houve, dentre as espécies que tiveram 389 

suas populações afetadas, mais espécies tendo declínios populacionais do que crescendo as 390 

populações. Tanto o tamanho do fragmento quanto o efeito da borda afetaram negativamente 391 

as populações de mais espécies. 392 

No primeiro padrão, conforme a densidade inicial aumentou, as chances de alteração 393 

populacional aumentaram e de crescimento diminuíram, indicando estar ocorrendo maior 394 

mortalidade. Uma explicação para esse padrão está relacionada à denso-dependência 395 

coespecífica negativa, bem conhecida em florestas tropicais (Wright e Wright 2002; Comita et 396 

al. 2010; Mangan et al. 2010). Embora seja amplamente registrada para os estádios iniciais 397 

das árvores (Harms et al. 2000; Condit et al. 2011; Comita et al. 2014), recentemente surgiram 398 

evidências de que a mortalidade causada pela densidade de coespecíficos se estende a estádios 399 

juvenis e adultos (Piao et al. 2015; Zhu et al. 2015; Zambrano et al. 2017). Nossos resultados 400 

encontraram um padrão onde a probabilidade de ocorrer decréscimo populacional foram 401 

maiores em populações com uma densidade inicial acima de ~10 indivíduos/ha de 402 

coespecíficos.  403 

Como existe nas florestas tropicais uma maior especialização de inimigos naturais 404 

(Terborgh 2012), em razão da alta diversidade (Hubbell 2013) é razoável supor que para esse 405 

conjunto de espécies, sob densidades maiores de coespecíficos, existirá maiores chances de 406 

que as árvores sejam encontradas por eles, aumentando as chances de mortalidade (Peters 407 

2003). O mesmo princípio, por consequência, auxiliaria a explicar o padrão que encontramos 408 

para populações com densidades iniciais menores, a quais tiveram menor probabilidade de 409 

alteração e maior probabilidade de crescimento. Existem registros de que, nas florestas 410 

tropicais, os indivíduos de espécies pouco abundantes tenham uma tendência compensatória, 411 

apresentando maiores probabilidades de sobrevivência (Comita e Hubbell 2009; Chen et al. 412 

2010). Quando sob baixas densidades há uma diminuição das interações entre coespecíficos 413 
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(Fricke e Wright 2017), bem como pode haver uma substituição da competição por uma 414 

dispersão localizada (Sheffer et al. 2013), esses dois fatores estariam reduzindo as taxas de 415 

mortalidade (Zhu et al. 2015) para essas populações de menor densidade inicial. 416 

Enquanto o primeiro padrão representa um processo que acontece nas florestas 417 

tropicais independente de fragmentação florestal (Comita et al. 2014), o segundo padrão 418 

mostra que o tamanho do fragmento e a borda florestal mudaram a resposta das populações à 419 

densidade apenas para aquelas populações que estiveram em baixas densidades iniciais. Em 420 

fragmentos menores, a probabilidade das populações apresentarem alterações aumentou. 421 

Alteração populacional é esperada em áreas fragmentadas, já que são ambientes sob maiores 422 

propensões para distúrbios (Laurance et al. 2007; Laurance e Curran 2008; Haddad et al. 423 

2015). O próprio ciclo constante de altas taxas de nascimentos e mortes, que caracteriza o 424 

hiperdinamismo de áreas fragmentadas (Laurance 2002), explica esse padrão observado. As 425 

taxas demográficas são comumente alteradas em processos de fragmentação florestal 426 

(Laurance 2002; Laurance et al. 2006b; Laurance et al. 2006a; Laurance et al. 2007), logo as 427 

alterações populacionais podem ser resultantes das diferenças entre elas (Buckley et al. 2010), 428 

ou de fatores ambientais dos locais de distúrbio (Tye et al. 2016). 429 

Embora o tamanho do fragmento tenha influenciado a probabilidade de alteração das 430 

populações, não afetou a probabilidade de crescimento populacional para as espécies aqui 431 

analisadas. Sabe-se que essas taxas podem ser afetadas por ambientes fragmentados, porém 432 

nas classes mais jovens das populações (Zambrano e Salguero-Gómez 2014). Nosso estudo 433 

avaliou apenas árvores maiores ou iguais a 10 cm de DAP, de longa vida e que uma vez 434 

estabelecidas na floresta suas densidades populacionais tendem a ser estabilizadas, tornando-435 

se mais importante o incremento de biomassa do que o aumento populacional (White e Harper 436 

1970; Baker et al. 2004; Nascimento e Laurance 2004). Enfatizamos que embora tenhamos 437 

um conjunto de dados de 29 anos, o que é muito para estudos com árvores tropicais, o mesmo 438 
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representa um pequeno período para organismos de alta longevidade, onde muitos podem 439 

inclusive chegar a ser milenares (Laurance et al. 2004).  440 

Ainda, esse segundo padrão foi observado também para o efeito de borda. As 441 

probabilidades de alteração e crescimento das populações estudadas foram afetadas pela 442 

presença da borda florestal para espécies que têm baixas densidades, porém a partir de ~10 443 

indivíduos/ha, uma abundância alta para o tipo de floresta estudada (Hubbell 2013), as 444 

probabilidades de haver alteração e crescimento populacional foram similares entre a borda e 445 

o interior da floresta. As maiores alterações populacionais nas bordas ocorreram, em razão das 446 

alterações microclimáticas pós processo de fragmentação florestal (Magnago et al. 2015) as 447 

quais interferem diretamente nas taxas de mortalidade e recrutamento (Laurance et al. 2007). 448 

As chances de crescimento populacional foram maiores no interior da floresta, porque o 449 

ambiente é mais protegido de distúrbios, fazendo com que as populações menores consigam 450 

crescer sem que sejam suprimidas pelos danos causados por fatores abióticos constantes na 451 

borda. Nas bordas, as populações são mais suscetíveis às condições de distúrbios constantes 452 

(Laurance et al. 2006b), causando maior mortalidade (Laurance et al. 2000; DAngelo et al. 453 

2004; Matthews et al. 2016) e proliferação de espécies pioneiras (Laurance et al. 2006a; 454 

Santos et al. 2012).  455 

No terceiro padrão encontrado, a maior parte das espécies que tiveram suas taxas de 456 

crescimento populacionais afetadas foi no sentido de declínio populacional, tanto 457 

considerando o efeito do  tamanho do fragmento quanto do efeito de borda. Ainda é limitado 458 

o conhecimento a respeito de como a fragmentação florestal interfere na dinâmica 459 

populacional de espécies tardias (Zambrano e Salguero-Gómez 2014). No entanto, modelos 460 

demográficos sugerem que ela afeta negativamente o crescimento populacional (Bruna et al. 461 

2009), em razão da redução na fertilidade (Aguilar et al. 2006), na produção de frutos e 462 

polinização (Aizen e Feinsinger 1994) e aumento da mortalidade de árvores adultas (Ferreira 463 
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e Laurance 1997). Apesar da maioria das espécies terem sido afetadas de forma negativa nos 464 

fragmentos de 10-ha, algumas ainda foram influenciadas positivamente, o que demonstra que 465 

as mesmas ainda possuem viabilidade populacional (Zambrano e Salguero-Gómez 2014). Tais 466 

espécies podem viver de 200 a 500 anos (Laurance et al. 2004), e a formação dos fragmentos 467 

de nosso estudo datam de 20 a 25 anos. Assim, pode ser cedo para detectar possíveis efeitos 468 

negativos que venham a ser causados nessas populações de árvores de vida longa (Zambrano 469 

e Salguero-Gómez 2014). 470 

Ainda, vale ressaltar que espécies arbóreas podem responder à fragmentação florestal 471 

de forma diferenciada de acordo com aspectos de sua história de vida e grupo funcional 472 

(Magnago et al. 2014; Barlow et al. 2016), bem como a sensibilidade diferenciada a 473 

patógenos do solo, associações de micorrizas (Mangan et al. 2010; Bennett et al. 2017), ou 474 

competição com vizinhos coespecíficos e heteroespecíficos  (Zambrano et al. 2017). 475 

Identificamos 10 espécies que tiveram suas populações significativamente afetadas pelo 476 

tamanho do fragmento e presença da borda, das quais é importante ressaltar alguns aspectos. 477 

O primeiro é com relação as duas espécies que registramos o crescimento de suas populações: 478 

Rinorea racemosa (Violaceae) nos fragmentos de 100-ha e Licania blackii 479 

(Chrysobalanaceae) nas bordas. O segundo tem relação com as oito espécies negativamente 480 

afetadas pela fragmentação florestal e pela presença da borda: cinco pertencem à família 481 

Chrysobalanaceae, duas à família Humiriaceae e uma à família Goupiaceae. O terceiro 482 

aspecto se refere a espécie Hirtella obidensis que teve redução de suas populações em todas 483 

as situações de tamanho de fragmento e presença de borda.  484 

As duas espécies que tiveram aumento populacional pertencem a gêneros conhecidos 485 

por serem comuns em áreas de ecótono da floresta amazônica com cerrado e em outros 486 

biomas do país como a floresta Atlântica (Paula-Souza 2015; Sothers et al. 2015). Rinorea 487 

racemosa é uma espécie típica de terra-firme, especialista de terrenos que sofrem seca 488 
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prolongada (Duque e Cavelier 2003) e altamente alelopática (Campbell et al. 1989). Tais 489 

características podem conferir a ela habilidades competitivas superiores em condições de 490 

fragmentação, visto que as interações solo-planta têm recentemente chamado a atenção de 491 

cientistas quanto as suas influências sobre as dinâmicas populacionais de espécies arbóreas 492 

(Bennett et al. 2017; Marden et al. 2017). Já o gênero Licania sp. é um dos mais ricos em 493 

número de espécies e abundante na Amazônia (ter Steege et al. 2013) e em áreas de ecótonos 494 

(Haidar et al. 2013), sendo que Licania blackii é comum em áreas de transição entre floresta 495 

amazônica e cerrado (Brito et al. 2008; Haidar et al. 2013). Dessa forma, não surpreende que 496 

L. blackii tenha tido suas populações crescendo nas bordas, já que espécies de hábitos 497 

generalistas, adaptadas a condições de distúrbios, geralmente atingem maiores abundâncias 498 

em áreas fragmentadas e sob efeito de borda (Laurance et al. 2002; Lopes et al. 2009; Lôbo et 499 

al. 2011; Baynes et al. 2016). 500 

 Por outro lado, das oito espécies que tiveram decréscimo populacional observamos 501 

que não houve distinção entre famílias ou gêneros, ou mesmo distinção entre o grau de 502 

abundância das espécies na área de estudo. Dentre as espécies com declínio populacional, 503 

cinco espécies pertencem à família Chysobalanaceae, comum na área de estudo (Rankin-de-504 

Merona et al. 1992). Já as espécies Vantanea deniseae e V. parviflora, são de domínio 505 

fitogeográfico restrito à Amazônia (Medeiros et al. 2015), portanto adaptadas às condições 506 

específicas desse bioma o que poderia levar a maiores dificuldades de ambientação nas 507 

condições de áreas fragmentadas. O resultado a princípio mais surpreendente seja de que 508 

Goupia glabra, uma espécie de dossel (Walter 2015), considerada uma espécie “cicatrizante” 509 

em áreas de distúrbios naturais por ser tipicamente pioneira de vida longa (Riera et al. 1990; 510 

Bentos et al. 2008), tenha tido decréscimo populacional. No entanto, estudo comparando 511 

respostas a fragmentação florestal de espécies pioneiras de vida curta e vida longa demonstrou 512 

que Goupia glabra é mais afetada negativamente, em razão da proliferação inicial de 513 
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indivíduos jovens não reprodutivos, resultando ao longo do tempo em um déficit de adultos 514 

com potencial de fazer a população crescer (Santos et al. 2012).  515 

O fato de que espécies comuns também tenham sido afetadas negativamente pelos 516 

efeitos dos fragmentos florestais e das bordas reforça a ideia de que respostas a fragmentação 517 

podem ser espécie-específicas (Debinski e Holt 2000; Collins et al. 2009). Embora a 518 

heterogeneidade dos dados não tenha sido significativa em nossa meta-análise, mostrando que 519 

em geral as taxas populacionais das espécies são semelhantes, é importante ressaltar que 520 

grandes variações no cálculo da proporção da resposta podem ser gerados a partir de pequenas 521 

diferenças entre os estudos, que aqui seriam as espécies  (Santos e Cunha 2013). Nossos 522 

resultados mostraram que os efeitos da densidade inicial foram diferenciados entre os 523 

fragmentos e a borda apenas para as populações abaixo de 10 indivíduos/ha, reforçando que 524 

os efeitos da fragmentação podem ser mais drásticos para as populações menores (Santo-Silva 525 

et al. 2016). No entanto, o refinamento das respostas espécie-por-espécie requer estudos mais 526 

detalhados na escala filogenética e de traços funcionais das mesmas (Santos et al. 2014). 527 

 528 

5. CONCLUSÃO 529 

Este estudo contribuiu para o conhecimento sobre o efeito do tamanho do fragmento e 530 

da borda florestal na dinâmica de populações de árvores longevas. Demonstramos que o 531 

aumento da densidade populacional inicial afetou positivamente a probabilidade das 532 

populações variarem e negativamente a probabilidade de crescerem. A densidade local prévia 533 

à fragmentação florestal afetou de forma diferenciada as trajetórias populacionais de 55 534 

espécies arbóreas para as populações com densidade inicial abaixo de 10 indivíduos/ha. 535 

Encontramos duas espécies que apresentaram crescimento populacional e oito que 536 

apresentaram declínio ao longo dos 29 anos. 537 
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Os padrões de resposta à densidade inicial indicam que houve mortalidade dependente 538 

de densidade coespecífica para as espécies estudadas, e esse efeito ocorre independente de 539 

tamanho de fragmento ou efeito de borda. No entanto, nas populações que tiveram registradas 540 

densidades iniciais abaixo de 10 indivíduos/ha, o tamanho do fragmento e presença da borda 541 

alteraram os padrões da dependência da densidade. Concluímos que a mortalidade dependente 542 

da densidade também ocorre em indivíduos adultos de espécies arbóreas de longa vida e que 543 

ela é influenciada pela fragmentação florestal em populações com densidade menor de 10 544 

indivíduos/ha. 545 

A proporção da resposta média foi negativa apenas nos fragmentos de 10-ha e nas 546 

bordas. As duas espécies que apresentaram crescimento populacional intrínseco positivo são 547 

comuns, enquanto que as oito espécies que apresentaram declínio populacional não possuem 548 

características ecológicas únicas. As demais espécies mantiveram suas populações 549 

relativamente estáveis ao longo dos 29 anos. Concluímos que  o tamanho do fragmento e o 550 

efeito de borda atingem as espécies independente dos táxons e que grande parte das espécies 551 

conseguiram manter estáveis suas populações. No entanto, levando em conta que essas 552 

populações estão em áreas sob efeito da fragmentação florestal, eventos estocásticos podem 553 

ser dramáticos para as populações muito pequenas. Nesse tipo de situação, estabilidade com 554 

baixa densidade populacional pode ser um risco iminente de extinção local. 555 

Considerando que generalizações a respeito das respostas populacionais à 556 

fragmentação florestal possam auxiliar na compreensão das mudanças proferidas às 557 

comunidades arbóreas, ressaltamos que estudos refinando a escala de respostas espécie-558 

específicas são importantes para compreender padrões como este. 559 

 560 
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MATERIAL SUPLEMENTAR 883 

Tabela S1. Lista das 55 espécies estudadas e suas respectivas famílias. Cores abaixo das famílias e 

números nas espécies indicam os códigos utilizados nos gráficos de proporção da resposta da meta-

análise. 
 

Família Código Espécie 
CARYOCARACEAE 1 Caryocar glabrum (Aubl.) Pers. 

(vermelho) 2 Caryocar pallidum A. C. Smith 

 
3 Caryocar villosum (Aubl.) Pers. 

CHRYSOBALANACEAE 4 Couepia caryophylloides Benoist 

(verde) 5 Couepia elata Ducke 

 
6 Couepia excelsa Ducke 

 
7 Couepia guianensis Aubl. 

 
8 Couepia habrantha Standl. 

 
9 Couepia longipendula Pilger 

 
10 Couepia robusta Huber 

 
11 Hirtella obidensis Ducke 

 

12 Hirtella rodriguesii Prance 

 
13 Licania apetala (E. Mey.) Fritsch 

 
14 Licania blackii Prance 

 
15 Licania bracteata Prance 

 
16 Licania canescens Benoist 

 
17 Licania caudata Prance 

 
18 Licania fanshawei Prance 

 
19 Licania heteromorpha Benth. 

 
20 Licania hirsuta Prance 

 

21 Licania hypoleuca Benth. 

 
22 Licania impressa Prance 

 
23 Licania kunthiana Hook.f. 

 
24 Licania laevigata Prance 

 
25 Licania laxiflora Fritsch 

 
26 Licania longistyla (Hook.f.) Fritsch 

 
27 Licania micrantha Miq. 

 
28 Licania minutiflora (Sagot) Fritsch 

 

29 Licania niloi Prance 

 
30 Licania oblongifolia Standl. 

 
31 Licania occultans Prance 

 
32 Licania octandra (Hoffmans. ex Roem. & Schult.) Kuntze 

 
33 Licania pallida Spruce ex Sagot 

 
34 Licania rodriguesii Prance 

 
35 Licania rufescens Klotzsch ex Fritsch 

 
36 Licania sandwithii Prance 

 

37 Licania sprucei (Hook. f.) Fritsch 

 
38 Licania unguiculata Prance 

 
39 Parinari excelsa Sabine 

 
40 Parinari parvifolia Sandwith 

DICHAPETALACEAE 41 Tapura amazonica Poepp. & Endl. 

(azul) 42 Tapura guianensis Aubl. 
GOUPIACEAE (laranja) 43 Goupia glabra Aubl. 
HUMIRIACEAE 44 Duckesia verrucosa (Ducke) Cuatrec 

(lilás) 45 Endopleura uchi (Huber) Cuatrec 

 
46 Sacoglottis guianensis Benth. 

 
47 Sacoglottis mattogrossensis Malme 

 
48 Vantanea deniseae W. A. Rodrigues 

 
49 Vantanea macrocarpa Ducke 

 
50 Vantanea micrantha Ducke 

 
51 Vantanea parviflora Lam. 

VIOLACEAE 52 Amphirrhox longifolia (A. St.-Hil.) Spreng. 

(marrom) 53 Rinorea flavescens (Aubl.) Kuntze 

 

54 Rinorea guianensis Aubl. 

  55 Rinorea racemosa (Mart.) Kuntze 
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Tabela S2. Tabela de seleção de cada modelo GLMM ajustado para as variáveis de efeito 

fixosobre a taxa de crescimento populacional (λ) contendo os modelos candidatos para 

probabilidade de, respectivamente, alteração populacional e crescimento populacional de acordo 

com efeito do tamanho do fragmento (A, B) e efeito de borda (C, D). Modelo final selecionado 

está grifado. Siglas: Tam.Frag =Tamanho do fragmento, Ef.Borda =Efeito de borda, Dens.Inic 

=Densidade populacional inicial, int = intercepto, gl = grau de liberdade. 

MODELO EFEITO TAMANHO: Taxa Cresc. populacional ~ Tamanho do fragmento * Densidade 

inicial   

A) Probabilidade de alteração populacional 

Modelo  (Int) Tam.Frag. Dens.Inic. Tam.Frag:Dens.Inic. gl logLik AICc delta peso 

4 -0.9301 + 0.2356 

 

7 -1065.86 2145.8 0 0.749 

8 -0.9022 + 0.2208 + 10 -1064.49 2149.1 3.33 0.141 

3 -0.4653 

 

0.2364 

 

4 -1070.8 2149.6 3.85 0.109 

B) Probabilidade de crescimento populacional 

Modelo  (Int) Tam.Frag. Dens.Inic. Tam.Frag:Dens.Inic. gl logLik AICc delta peso 

4 0.0056 + -0.3878 

 

7 -423.072 860.3 0 0.458 

3 -0.0423 

 

-0.3943 

 

4 -426.272 860.6 0.3 0.393 

8 -0.2498 + -0.2444 + 10 -421.122 862.5 2.25 0.149 

MODELO EFEITO DE BORDA:  Taxa Cresc. populacional ~ Presença da borda * Densidade inicial   

C) Probabilidade de alteração populacional 

Modelo (Int) Ef.Borda Dens.Inic. Ef.Borda:Dens.Inic. df logLik AICc delta peso 

4 -0.9824 + 0.5081 

 

5 -426.646 863.4 0 0.734 

8 -0.9755 + 0.5026 + 6 -426.642 865.4 2.03 0.266 

D) Probabilidade de crescimento populacional 

Modelo (Int) Ef.Borda Dens.Inic. Ef.Borda:Dens.Inic. df logLik AICc delta peso 

8 -0.611 + -0.1597 + 6 -213.002 438.2 0 0.513 

4 -0.4114 + -0.2755 

 

5 -214.443 439 0.82 0.341 

3 -0.7584 
 

-0.2524 
 

4 -216.334 440.8 2.55 0.143 

2 -0.9368 + 

  

4 -221.014 450.1 11.91 0.001 

1 -1.189       3 -222.054 450.2 11.95 0.001 
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Tabela S3. Sumários dos melhores modelos lineares generalizados mistos (GLMM) ajustados para 

os efeitos das variáveis aleatórias sobre a taxa de crescimento populacional (λ) nas abordagens de 

efeito de tamanho do fragmento e efeito de borda. 

Abordagem Efeito aleatório 

Probabilidade de alteração 

 

Probabilidade de 

crescimento 

Estimativa EP 
 

Estimativa EP 

Efeito do 

tamanho 

Reserva:Tam.Frag. 3.22E-02 1.79E-01 

 

0.03491 0.1868 

Tamanho do fragmento 0.00E+00 0.00E+00 
 

0 0 

Efeito de 

 borda 

Reserva:Tam.Frag. 1.87E-01 4.32E-01 

 

0 0 

Tamanho do fragmento 1.49E-09 3.86E-05   0.002617 0.0511 
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Tabela S4. Proporção da resposta para cada espécie nos diferentes tamanhos de fragmentos e na 

borda ordenadas do maior ao menor valor nos fragmentos de 100-ha.  

Espécie Família 
Tamanho fragmento   Borda 

100-ha 10-ha 

 
 

Rinorea racemosa  Violaceae 1.1606 0.3424 
 

0.0085  
Couepia robusta  Chrysobalanaceae 0.2877 0.2877 

 
0.2042  

Couepia elata  Chrysobalanaceae 0.2719 -0.3567 
 

-0.1424  
Amphirrhox longifolia  Violaceae 0.2436 -0.1484 

 
0.0741  

Couepia caryophylloides Chrysobalanaceae 0.2395 -0.1659 
 

-0.0482  
Licania caudata  Chrysobalanaceae 0.1924 -0.0561 

 
-0.1637  

Caryocar villosum  Caryocaraceae 0.1823 -0.4054 

 

-0.1590  

Licania laxiflora  Chrysobalanaceae 0.1823 0.1335 
 

-0.3190  
Sacoglottis guianensis  Humiriaceae 0.1805 0.2231 

 
-1.5274  

Caryocar glabrum  Caryocaraceae 0.1791 -0.0298 
 

-0.5346  
Tapura amazonica Dichapetalaceae 0.1729 -0.1643 

 
0.4418  

Parinari excelsa  Chrysobalanaceae 0.1491 -0.4700 
 

-0.5108  
Licania longistyla  Chrysobalanaceae 0.1490 0.1335 

 
-0.2540  

Vantanea micrantha  Humiriaceae 0.1335 0.3159 
 

-0.3005  
Caryocar pallidum  Caryocaraceae 0.1292 -0.2993 

 

-0.3965  

Licania oblongifolia Chrysobalanaceae 0.1110 -0.1548 
 

-0.5726  
Licania heteromorpha  Chrysobalanaceae 0.0985 -0.1121 

 
-0.0859  

Licania octandra Chrysobalanaceae 0.0870 -0.4054 
 

0.5570  
Endopleura uchi  Humiriaceae 0.0831 0.0615 

 
-0.1170  

Licania fanshawei  Chrysobalanaceae 0.0817 -0.4213 
 

0.0175  
Licania pallida  Chrysobalanaceae 0.0689 -0.1515 

 
-0.0753  

Licania rodriguesii  Chrysobalanaceae 0.0646 -0.2231 
 

-0.1335  
Licania hirsuta  Chrysobalanaceae 0.0645 -0.1823 

 
-0.1082  

Vantanea macrocarpa  Humiriaceae 0.0572 0.2579 

 

-0.0572  

Sacoglottis mattogrossensis  Humiriaceae 0.0378 0.1006 
 

0.3878  
Rinorea guianensis  Violaceae 0.0372 -0.1643 

 
-0.1658  

Licania impressa  Chrysobalanaceae 0.0356 0.0847 
 

0.1278  
Licania canescens  Chrysobalanaceae 0.0157 0.2076 

 
0.1252  

Couepia excelsa  Chrysobalanaceae 0.0121 -0.1018 
 

0.2617  
Licania kunthiana Chrysobalanaceae 0.0000 -0.1053 

 
0.2451  

Couepia longipendula  Chrysobalanaceae -0.0014 -0.8837 
 

-0.6405  
Licania bracteata Chrysobalanaceae -0.0578 -0.2120 

 

-0.4055  

Couepia guianensis Chrysobalanaceae -0.0949 0.1124 
 

-0.4033  
Licania unguiculata  Chrysobalanaceae -0.1053 -0.2231 

 
-0.1329  

Licania blackii  Chrysobalanaceae -0.1054 0.2877 
 

-0.6286  
Licania sandwithii  Chrysobalanaceae -0.1138 -0.3245 

 
0.2017  

Vantanea parviflora  Humiriaceae -0.2364 -0.3303 
 

0.1972  
Hirtella obidensis  Chrysobalanaceae -0.2703 -0.3717 

 
-0.1901  

Goupia glabra Goupiaceae -0.3490 -0.2715 
 

0.0408  
Licania hypoleuca  Chrysobalanaceae -0.3567 0.2877 

 

-0.3727  

Vantanea deniseae  Humiriaceae -0.3930 -1.4916 
 

-0.2659  
Hirtella rodriguesii  Chrysobalanaceae -0.4268 -0.1050 

 
-0.2588  

Licania niloi Chrysobalanaceae -0.4700 -0.4054 
 

-0.3646  
Licania occultans  Chrysobalanaceae -0.5108 0.0488 

 
-0.2231  

Licania laevigata  Chrysobalanaceae -0.5109 0.4054 
 

-0.3830  
Licania micrantha  Chrysobalanaceae -0.6673 -0.4585 

 
-0.1420  

Licania sprucei  Chrysobalanaceae -0.7332 0.1176 
 

0.0233  
Couepia habrantha  Chrysobalanaceae 

   

0.0535  

Duckesia verrucosa Humiriaceae 
   

0.1817  
Licania apetala  Chrysobalanaceae 

   
0.0759  

Licania minutiflora Chrysobalanaceae 
   

-0.6072  
Licania rufescens  Chrysobalanaceae 

   
-1.1139  

Parinari parvifolia  Chrysobalanaceae 
   

0.3741  
Rinorea flavescens  Violaceae 

   
0.6275  

Tapura guianensis  Dichapetalaceae       -0.6224  
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Fig. S1. Conjunto de resíduos dos modelos lineares generalizados mistos (GLMM) ajustados para 

testar o efeito do tamanho do fragmento e da densidade inicial sobre a probabilidade de alteração 

populacional (A) e crescimento populacional (B), e da presença da borda sobre a probabilidade de 

alteração populacional (C) e crescimento populacional (D). 
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