U

UNIVERSIDADE FEDERAL DE LAVRAS

TAINA MAMEDE CIRNE SILVA

FUNCOES ECOSSISTEMICAS EM PAISAGENS
FRAGMENTADAS

LAVRAS-MG
2021



TAINA MAMEDE CIRNE SILVA

FUNCOES ECOSSISTEMICAS EM PAISAGENS
FRAGMENTADAS

Tese apresentada a Universidade Federal de
Lavras, como parte das exigéncias do Programa
de Po6s-Graduacdo em Engenharia Florestal,
area de concentracdo em Ecologia Florestal,
para a obtencdo do titulo de Doutor.

Prof. Dr. Eduardo van den Berg
Orientador

LAVRAS-MG
2021



Ficha catalogréfica elaborada pelo Sistema de Geragéo de Ficha Catalografica da Biblioteca
Universitaria da UFLA, com dados informados pelo(a) préprio(a) autor(a).

Silva, Taina Mamede Cirne.

Funcdes ecossistémicas em paisagens fragmentadas / Taina
Mamede Cirne Silva. - 2021.

73p.

Orientador(a): Eduardo van den Berg.

Tese (doutorado) - Universidade Federal de Lavras, 2021.
Bibliografia.

1. Efeito multiplicativo. 2. Funges ecossistémicas. 3. Floresta
tropical Atlantica. |. Berg, Eduardo vanden. Il. Titulo.




TAINA MAMEDE CIRNE SILVA

FUNCOES ECOSSISTEMICAS EM PAISAGENS FRAGMENTADAS

ECOSYSTEM FUNCTIONS IN FRAGMENTED LANDSCAPES

Tese apresentada a Universidade Federal de
Lavras, como parte das exigéncias do Programa
de Pds-Graduacdao em Engenharia Florestal,
area de concentracdo em Ecologia Florestal,
para a obtencao do titulo de Doutor.

APROVADA em 29 de Junho de 2021.

Dra. Marcela de Castro Nunes Santos Terra — UFLA
Dra. Vanessa Leite Rezende ~-UFLA

Dr. Thadeu Sobral de Souza — UFMT

Dra. Karina Cavalheiro Barbosa — IBT/SP

Prof. Dr. Eduardo van den Berg
Orientador

LAVRAS - MG
2021



Ao brasileiro, financiador do ensino publico de qualidade.

Dedico



AGRADECIMENTOS

A Universidade Federal de Lavras, ao Departamento de Ciéncias Florestais e ao
Departamento de Ecologia e Conservagéo pela oportunidade oferecida para o desenvolvimento
do trabalho cientifico e, estabelecimento de amizades os quais, contribuiram para 0 meu
crescimento profissional e pessoal;

A Coordenacdo de Aperfeicoamento de Pessoal de Nivel Superior (CAPES) pela
concessdo da bolsa de estudos (Cddigo de Financiamento — 001); ao Conselho Nacional de
Desenvolvimento Cientifico e Tecnoldgico (CNPq - 427151 / 2016-3) pelo financiamento do
projeto Hyper-Frag;

A todos os membros do projeto Hyper-Frag pela oportunidade de construir um banco
de dados, de trabalhar com um grupo tdo diverso e de aprender um pouco mais a cada dia;

A todos os proprietarios de terras e agricultores pela permissdo e apoio na coleta dos
dados de campo em suas propriedades;

Aos amigos do Laboratorio de Ecologia Vegetal da UFLA pelas experiéncias
partilhadas;

Ao Laboratério de Ecologia Espacial e Conservacdo da UNESP — Rio Claro pela
acolhida e auxilio no desenvolvimento do trabalho;

Aos professores e funcionarios sempre dispostos e atentos;

Ao meu orientador, Prof. Eduardo van den Berg, pela oportunidade, pelas horas de
conversa e ida ao campo;

Aos membros da banca por todas as sugestdes e acréscimos ao trabalho;

A todos os co-autores sempre dispostos a construir um trabalho melhor, obrigada pela
confianca.

Aos amigos pelo companheirismo.

A minha familia e pessoas queridas por sempre me apoiarem nas minhas escolhas,
obrigada por toda a torcida e dedicagé&o.

A Deus por me ter dado esta historia.
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RESUMO

Esforcos expressivos tém sido realizados para o entendimento dos impactos, dos efeitos
isolados, dos distirbios de origem antrdpica na vegetacdo. No entanto, as maiores ameacas a
conservacdo da biodiversidade e a manutencdo das funcdes ecossistémicas sdo os efeitos
combinados de fatores como clima e paisagem, visto que processos como mudancas climaticas
e conversdo do uso da terra ocorrem concomitantemente e continuam em franca aceleragéo.
Diante dessa problematica, a presente tese foi estruturada em dois capitulos, 0s quais consistem
em uma revisdo de literatura e um artigo cientifico. Na revisdo contempla-se os temas e
conceitos ecoldgicos basicos para a construcdo do trabalho, enquanto o artigo tem como
principal objetivo analisar como o clima, o solo e a paisagem influenciam na diversidade e no
estoque de carbono das comunidades arboreas em florestas tropicais. Assim como, os efeitos
da diversidade no estoque de carbono. Nossos resultados demonstram a ocorréncia de
interagOes entre a paisagem com o clima e a diversidade afetando as fungdes ecossistémicas.
Dessa forma, esses achados evidenciam a necessidade de abordagens holisticas para a
conservacdo dos remanescentes de floresta tropical atlantica.

Palavras-chave: Efeito multiplicativo. Biodiversidade. Estoque de carbono. Perda de habitat.
Mudancas climaticas. Floresta tropical Atlantica.



ABSTRACT

Expressive efforts have been made to understand the impacts, about isolated effects, from
anthropic disturbances in vegetation. However, the greatest threats to biodiversity conservation
and the maintenance of ecosystem functions are the combined effects of factors such as climate
and landscape, from processes such as climate change and land use conversion occur
simultaneously and continue to accelerate fastly. Because of this problem, the present thesis
was structured in two chapters: a literature review and a paper. The review contemplates the
basic ecological themes and concepts for manuscript construction. While the paper aims to
analyze how the climate, the soil, and the landscape influence the diversity and carbon stock of
tree communities in tropical forests. On the same way of, the effects of diversity on the carbon
stock. Our results demonstrate the occurrence of interactions between landscape with climate
and diversity affecting ecosystem functions. Thus, these findings highlight the need for holistic
approaches to the conservation of Atlantic tropical forest remnants.

Key-words: Multiplicative effect. Biodiversity. Carbon stock. Habitat loss. Climate change.
Atlantic tropical forest.
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1 INTRODUCAO GERAL

A perda de habitat tem sido considerada a principal causa da degradacdo dos
ecossistemas e do comprometimento da biodiversidade em todo o planeta (HADDAD et al.,
2015), consistindo em um tdpico central no estudo da ecologia de paisagens (WU, 2013). Esse
processo comumente é relacionado a conversao de areas continuas de ecossistemas naturais em
pequenos e dispersos fragmentos separados por uma matriz de uso antropico (COLLINGE,
2009; WILCOVE; MCLELLAN; DOBSON, 1986). Atualmente, o processo de fragmentacao
alcancou dimensoes tdo amplas que a maior parte dos fragmentos florestais do mundo possui
menos de 10 hectares (ha) e, somente 30% das areas de floresta ficam a mais de um quilémetro
da borda com um sistema antropico (HADDAD et al., 2015).

A fragmentacdo e a reducdo do habitat promovem a perda dos servigos e funcdes
ecossistémicas (MITCHELL et al., 2015). Esses servicos e funcdes podem ser determinados
como estoques e fluxos de matéria e energia ao longo do espaco e do tempo impelidos pela
biodiversidade (BALVANERA et al., 2006; MIDGLEY, 2012) e suas atividades biologicas
(HOOPER et al., 2005). Nesse ambito, as florestas tropicais desempenham um papel de
destaque pois abrigam 96% das espécies de arvores do mundo (FINE; REE; BURNHAM,
2009), além de serem responsaveis pelo estoque de um quarto do carbono terrestre global
(BONAN, 2008), influenciando a regulacéo do ciclo do carbono (BEER et al., 2010; DJOMO;
KNOHL; GRAVENHORST, 2011; GRACE, 2004; PAN et al., 2011) e contribuindo para a
mitigacdo das mudangas climaticas (CALDEIRA, 2012; SIIKAMAKI; SANCHIRICO;
JARDINE, 2012). Entretanto, atividades antrépicas, como a conversdo do uso da terra,
retornam quantidades expressivas de didxido de carbono (CO,) para a atmosfera (ARAGAO;
SHIMABUKURO, 2010). A titulo de exemplo, temos o desmatamento, que responde por 10%
a 15% das emissdes de CO, de origem antrépica no globo (PUTZ et al., 2014).

Ao assumir que as perspectivas em relacdo a biodiversidade e aos servicos
ecossistémicos das florestas tropicais estdo intrinsicamente relacionadas a expansdo das
paisagens alteradas por agdes antropicas, compreender as consequéncias da perda de habitat e
da fragmentacédo torna-se primordial para a conservacdo das florestas. Aqui, exploramos os
efeitos das perturbacbes antropogénicas no componente arbdreo da floresta tropical atlantica.
Para isso, a presente tese foi organizada em dois capitulos. O primeiro abrange uma revisao

bibliogréfica, que engloba temas e conceitos primordiais para o desenvolvimento do trabalho,
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e, 0 segundo capitulo, consiste de um artigo com énfase nos efeitos interativos da paisagem

com o clima e a diversidade na vegetagéo.

2 REFERENCIAL TEORICO

2.1 A fragmentacdo no contexto da ecologia da paisagem

Até a década de 70, a separacdo do habitat esteve relacionada ao conceito de
heterogeneidade espacial, sendo sua influéncia comumente apontada como positiva em relacéo
as respostas ecoldgicas das populacdes e da comunidade (FAHRIG, 2017). A mudanca dessa
concepgdo se deu com a publicacdo da “Teoria da Biogeografia de Ilhas” (MACARTHUR;
WILSON, 1963), a qual propbGe que a area insular e a distancia do continente podem ser
correlacionadas com o numero de espécies que habitam uma ilha. Em analogia as ilhas, grandes
fragmentos que estivessem adjacentes a uma fonte (habitat continuo) teriam maior riqueza de
espécies do que fragmentos pequenos e isolados (WILSON; WILLIS, 1975). A partir desse
momento, a separacdo do habitat passou a ser relacionada ao conceito de fragmentacdo e
comumente associada a respostas ecolOgicas negativas de populacdes e comunidades
(HANSKI, 2015; VILLARD; METZGER, 2014).

A despeito da simplicidade e da relevante contribuicdo da “Teoria da Biogeografia de
Ilhas”, os seus resultados a conservagdo foram questionados desde sua publicagdo (FAHRIG,
2017; SIMBERLOFF; ABELE, 1982). Um exemplo é o trabalho realizado por Quinn e
Harrison (1988), o qual evidenciou que um pequeno nimero de grandes fragmentos pode conter
menos espécies que um grande numero de pequenos fragmentos. Desta forma, outros aspectos
e escalas deveriam ser considerados ao se tratar de fragmentacdo, sobretudo no que tange a
manutencdo de populagbes interativas (LANDE, 1987) e a quantidade de habitat remanescente
na paisagem (FAHRIG, 2013; PARDINI et al., 2010).

No contexto da fragmentacao de ecossistemas, o conceito de metapopulagdes se tornou
importante. Uma metapopula¢ao ¢ “uma populagdo de populagdes que se extinguem e
recolonizam localmente” (LEVINS, 1969). Por ser uma unidade demogréfica em escala de
paisagem, o grau organizacional das metapopulagdes é superior ao das popula¢fes nos
fragmentos e sua dindmica € a resposta combinada das dinamicas das populacdes de cada
fragmento e do seu fluxo de dispersao (OPDAM, 1991). Posteriormente, esse conceito foi
estendido as comunidades como metacomunidades (LEIBOLD et al., 2004), englobando

diversas espécies e suas interagdes e auxiliando no entendimento de como a perda e a
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fragmentacdo do ambiente afetam a riqueza de espécies (THOMPSON; RAYFIELD;
GONZALEZ, 2017; TILMAN et al., 1994; VELLEND, 2010). Nesse sentido, tanto os atributos
dos fragmentos como a configuracdo dos mesmos teriam relevancia nos padrées de diversidade
de espécies (DIDHAM; KAPOS; EWERS, 2012; HADDAD et al., 2015).

Em contraposi¢do, a hipotese da “quantidade de habitat” (SIMBERLOFF; ABELE,
1982; FAHRIG, 2013), propde que a quantidade total de habitat remanescente na paisagem é a
caracteristica elementar que afeta a riqueza de espécies em um determinado ambiente, pouco
importando a sua configuracao espacial. Apesar dessa hipotese ter sido corroborada por outros
autores (SANCHEZ-DE-JESUS et al., 2016), Hanski (2015) expde dois aspectos a serem
considerados: i) a necessidade e a importancia de se analisar a dinamica das populag6es locais
gue ocupam areas pequenas em paisagens amplamente fragmentadas e ii) situacbes que
retenham menos de 30% da sua cobertura vegetal na paisagem, pois nelas os efeitos do processo
de fragmentagio seriam aparentes (ANDREN, 1994; FAHRIG, 1998; LANDE, 1987),
acarretando na diminuicdo da riqueza e comprometimento das funcbes ecossistémicas
(HANSKI, 2015), enquanto que em circunstancias de percentuais maiores os efeitos do

processo de fragmentacdo seriam menos evidentes.

2.2 Aspectos ecoldgicos das variaveis ambientais da paisagem

As areas continuas de florestas tropicais estdo sendo paulatinamente convertidas em
pequenos e esparsos fragmentos florestais (FAO, 2011). Essas paisagens alteradas apresentam-
se como um meio heterogéneo, de composicéo e configuracdo espacial diferentes, em que a
composicao refere-se a propor¢do de diferentes classes de uso do solo, e a configuragéo, ao
arranjo espacial dessas classes (DUNNING; DANIELSON; PULLIAM, 1992). Desta forma,
tanto a composicdo como a configuracdo do meio determinam a heterogeneidade ou a estrutura
de uma paisagem e podem ter distintas influéncias na biodiversidade (FAHRIG, 2003; FAHRIG
etal., 2011; NEWBOLD etal., 2014; TSCHARNTKE et al., 2012), visto que algumas espécies
reagem mais intensamente as variaveis de composicdo (AVILA-CABADILLA et al., 2012;
FAHRIG, 2003; SANCHEZ-DE-JESUS et al., 2016), outras a variaveis de configuracio
(EWERS; DIDHAM, 2006) e ainda ha aquelas que podem ser afetadas por ambos os aspectos
(BOLIVAR-CIME et al., 2013; CARRARA et al., 2015).

As alteracGes da configuragédo e da composicdo do meio podem resultar na reducéo da

conectividade entre os fragmentos florestais (FAHRIG, 2003). Assim, a permeabilidade da
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matriz, entendida como a similaridade estrutural entre manchas de habitat e qualquer matriz
circundante (PREVEDELLO; VIEIRA, 2010) pode ter um papel primordial na manutengéo da
diversidade de espécies nas paisagens fragmentadas (EWERS; DIDHAM, 2006; FRANKLIN;
LINDENMAYER, 2009), as quais podem ter distintos niveis de permeabilidade, dependendo
do uso do solo, funcionando como uma barreira completa (cidades); semipermeével (pastagens
ou culturas); ou, até mesmo, contribuindo para a manutengdo das espécies, atuando como um
complemento do habitat (floresta secundaria) (CASTELLON; SIEVING, 2006; DRISCOL et
al., 2013; GASCON et al., 1999). Entretanto, visto que as espécies apresentam caracteristicas
distintas e diferentes necessidades ecoldgicas, as suas respostas irdo variar em relacao aos tipos
de matrizes (LAURANCE, 2005). Nesse ambito, Driscol et al. (2013) sugeriram trés formas
béasicas pelas quais a matriz influi na dindmica espacial de ocorréncia de populacdes e espécies:
i) permeabilidade; ii) disponibilidade de recursos; e iii) efeitos sobre as condic¢des abioticas do
fragmento (FIGURA 1).

Figura 1 — Modelo conceitual dos efeitos do nicleo da matriz.

Efeito core Mecanismos através dos quais a qualidade da matriz influencia as espécies em manchas
de habitat

Reducdo do tamanho da populagdo
Aumento do risco de extingdo

Mortalidade na matriz

+
I > .. Falha na metapopulagio
Redugdo da imigragdo p putac .
; =T Isolamento demogréfico e genético
— Permeabilidade T
Barreira para > Aglomeracio / efeito de cerca
emigracao
Aumento da imieracio * Metapopulacdo ou populagio local instével

'

Colonizagdo das manchas por novas espécies

Matriz fornece habitat
para reproducio

L]

Recursos na

matriz ; Aumento do tamanho da populacio
Matriz fon.lece Reducdo do risco de extingdo
suplemento alimentar

Melhoria do habitat

Efeitos sobre as - > Reducdo do risco de extingdo
. Alteracdo da : :
condicdes S
L bioticas d > luminosidade, - :
abioticas do evaporacio, distirbios N Degradacdo do habitat
fragmento A Aumento do risco de extincdo

Fonte: Adaptado de Driscol et al. (2013)

A troca de espécies entre os fragmentos florestais pode ser restringida (HANSKI, 1999)

conforme a perda da vegetacdo nativa avanca e os fragmentos tornam-se cada vez menores e
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mais isolados uns dos outros (FAHRIG, 2003; FAHRIG, 2013; PARDINI; NICHOLS;
PUTTKER, 2017). Este isolamento geografico das populagBes pode acarretar em um
distanciamento fenotipico oriundo da deriva genética (LEGRAND et al., 2017). A intensidade
da deriva e a velocidade do distanciamento estardo diretamente e inversamente relacionados ao
nivel de isolamento e ao tamanho das populagdes isoladas respectivamente (HARTL; CLARK,
1997). Desta forma, quando o fluxo de genes for restrito, os espécimes espacialmente menos
isolados serdo geneticamente e fenotipicamente mais similares em comparacao com espécimes
que estejam mais isolados uns dos outros (HARTL; CLARK, 1997).

Nas primeiras décadas posteriores ao isolamento, o0s principais impactos da
fragmentacdo florestal na comunidade arbdrea se ddo por meio dos efeitos de borda
(BENCHIMOL, PERES; 2015; LAURANCE et al., 2011; OLUPQOT, 2009). Nos fragmentos
de florestas tropicais Umidas, as influéncias dos efeitos de borda podem chegar a até 100 metros
(m) em direcdo ao interior dos mesmos (LAURANCE et al., 2011; PUTZ et al., 2011;
TABARELLI; DA SILVA; GASCON, 2004). As drasticas mudancas abioticas nas bordas
compreendem: dessecacdo, distirbios oriundos da intensidade dos ventos, aumento da
incidéncia de luz e temperatura, e diminuicdo da umidade do ar (DAVIES-COLLEY; PAYNE;
VAN ELSWIK, 2000; LAURANCE et al., 2011; PINTO et al., 2010; PUTZ et al., 2011;
TABARELLI et al., 2010; WILLIAMS-LINERA, 1990). Estas mudangas podem promover
alteracbes na composic¢do floristica devido a susceptibilidade das areas ao estabelecimento de
espécies exoticas (HARPER et al., 2005) e ao favorecimento de espécies pioneiras em
detrimento das espécies mais especializadas (LAURANCE et al., 2006; LOBO et al., 2011,
ORIHUELA et al., 2015). Também podem ocorrer alteracGes nos padrdes estruturais como a
diminuicdo da cobertura do dossel (HARPER et al., 2005) e mudancas nos padrdes dindmicos
da comunidade arbérea (HARPER et al., 2005; LAURANCE et al., 2006; TABARELLI et al.,
2010) com aumento de até 50% da mortalidade dos individuos nas bordas (HALLINGER et al.,
2016; HARPER et al., 2005).

Além disso, deve-se levar em consideracdo a forma do fragmento, observando-se que
quanto menor a relacdo entre perimetro e area, menor o efeito de borda (LEVEY et al., 2016).
Desta forma, paisagens dominadas por fragmentos com maior relagdo perimetro/area serdo
passiveis de conservar somente um subconjunto restrito e ndo aleatério da composicao floristica
original (KARP et al., 2012; LAURANCE et al., 2006; TABARELLI; LOPES; PERES, 2008)
experimentando um aumento das espécies pioneiras nativas, homogeneizagdo bidtica (LOBO

et al., 2011) e consequentemente alterando a trajetoria do processo de sucessdo (PUTZ et al.,
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2011; TABARELLI; LOPES; PERES, 2008). Ao assumir entdo que a proximidade da borda
influi nos organismos de formas variadas (EVANS; TURLEY; TEWKSBURY, 2013; FAGAN;
CANTRELL; COSNER, 1999; ORROCK et al., 2011; RIES; SISK, 2004), a quantidade de
area core em um fragmento tornar-se uma das métricas ecologicamente mais pertinentes em
relacdo a area total do fragmento (EWERS; DIDHAM, 2007).

A reducéo da &rea e 0 aumento do grau de isolamento dos fragmentos, ou ambos,
promovem a diminuicdo do numero de espécies devido diretamente a processos como a
extincdo local e a diminuicdo das taxas de migracdo (MACARTHUR; WILSON, 1963).
Entretanto, a hipdtese da quantidade de habitat prediz que o nimero de espécies em um
fragmento independe da sua &rea ou do seu isolamento, ou seja, substitui essas duas variaveis
por uma Unica, a quantidade de habitat remanescente na paisagem (FAHRIG, 2013). A
guantidade de habitat € um importante agente influenciador dos padrdes de diversidade de
espécies (PARDINI et al., 2010). Em circunstancias nas quais a porcentagem de cobertura
florestal seja maior que (>) 50% existira uma propensdo a manutencdo da diversidade; em
paisagens com cerca de 30% a 50%, niveis intermediarios de cobertura florestal, pode-se ter
alguma perda da diversidade; enquanto que abaixo desse limite (<30%) conjectura-se a perda
stbita e n&o linear da diversidade (PARDINI et al., 2010).

2.3 Func0es ecossistémicas e condutores abioticos e bidticos

A fragmentacdo pode ser definida como a segmentacdo do habitat em areas menores e
isoladas que inibem os fluxos ecoldgicos em uma paisagem (WU, 2009). Essa perturbacéo
antrdpica tem diversos processos associados, entre eles a perda de habitat, 0 aumento do efeito
de borda e o isolamento, podendo influenciar a diversidade e o funcionamento dos ecossistemas
por meio da alteracdo das condi¢cGes ambientais e das comunidades bidticas (LIU et al., 2018).
Por exemplo, o efeito de borda ird promover o aumento da temperatura, da radiacéo solar, da
velocidade do vento e a diminuicdo da umidade (EWERS; BANKS-LEITE, 2013; HARPER et
al., 2005; LATIMER; ZUCKERBERG, 2017; LAURANCE et al., 2017). Assim, na area do
fragmento afetada por essas mudangas microclimaticas, ter-se-a alteracdo na composi¢édo da
comunidade arbdrea favorecendo o dominio de espécies tolerantes a seca e exigentes de luz
(LAURANCE et al., 2006), podendo acarretar em uma homogeneizagdo bidtica e funcional
(LOBO et al., 2011; TABARELLI; PERES; MELO, 2012), onde predominam espécies mais
relacionadas ao ambiente modificado (filtragem ambiental) (BREGMAN et al., 2015). Por
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conseguinte, as fungdes ecossistémicas seriam impulsionadas pelos tragos das espécies mais
abundantes na comunidade (hipotese da razdo de massa) (GRIME, 1998), com reducGes
significativas do estoque de carbono nas areas de borda em comparacdo com o interior do
fragmento (CHAPLIN-KRAMER et al., 2015). Além disso, essas alteracdes das condicdes
abioticas podem influenciar os processos biolégicos (D'ANGELO et al., 2004; LAURANCE et
al., 2000; LINDENMAYER; LAURANCE; FRANKLIN, 2012; METZGER, 2000) como a
assimilacdo de CO», acarretando na diminuicdo do estoque de carbono em consequéncia da
reducdo do crescimento. O efeito de borda também é capaz de promover altas taxas de
mortalidade dos individuos arbéreos (LAURANCE et al., 2000; MAGNAGO et al., 2015),
sobretudo daqueles de grande porte (D'ANGELO et al., 2004; LAURANCE et al., 2000;
LINDENMAYER; LAURANCE; FRANKLIN, 2012; METZGER, 2000), desse modo,
promovendo a diminuicdo do estoque de carbono diretamente (BERENGUER et al. 2014;
LAURANCE et al., 2006).

Dentre os diversos fatores abidticos associados as fungdes ecossistémicas, o clima, e
mais especificamente, a temperatura e a precipitacao sdo os principais agentes que influem na
diversidade e no estoque de carbono das florestas em ampla escala (ALI et al., 2019b;
GILLMAN; WRIGHT, 2013; VAZQUEZ-RIVERA; CURRIE, 2014). De forma simplista, a
riqueza de espécies em regides quentes e Umidas serd maior em comparacdo com areas frias e
secas (ESQUIVEL-MUELBERT et al., 2017; KERKHOFF; MORIARTY; WEISER, 2014,
SOMMER et al., 2010). Esse padrao pode ser explicado pela hipétese energética, a qual postula
gue a rigueza de uma area é determinada em funcédo da energia total disponivel, influenciando
tanto no ndmero como no tamanho dos individuos sustentados no sistema (BROWN, 2014;
CURRIE et al., 2004; STORCH; BOHDALKOVA; OKIE, 2018). Padréo similar ao da riqueza
é esperado para a biomassa acima do solo em florestas tropicais (ALVAREZ-DAVILA et al.,
2017). A temperatura afeta as taxas das atividades das enzimas fotossintéticas e da cadeia de
transporte de elétrons (MEDLYN et al., 2002; SAGE; KUBIEN, 2007) €, de maneira indireta,
por meio da temperatura da folha determina a diferenca de pressdo de vapor (LLOYD;
FARQUHAR, 2008), enquanto a precipitacdo ira influenciar na disponibilidade de &4gua, tendo
efeito na condutancia estomaética, absor¢do de nutrientes e, consequentemente, na produtividade
florestal (ALBAUGH et al., 2014; EAMUS, 2003; SALA; WOODRUFF; MEINZER, 2012).
No entanto, vale ressaltar que, 0 aumento da biomassa ocorrera até o valor critico, ou seja,
apenas dentro de faixas climaticas favoraveis para a fotossintese (ALI et al., 2019b; CURRIE
etal., 2004; GILLMAN; WRIGHT, 2013), geralmente sendo o limite-térmico entorno de 32,2°
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C (SULLIVAN et al., 2020). Temperaturas mais altas irdo estimular a fotorrespiragdo em
detrimento da fotossintese (CLARK, 2004; RENNENBERG et al., 2006; HUANG et al., 2019).
Além disso, os efeitos negativos da temperatura na longevidade dos individuos arbdreos sdo
acentuados pela restricdo da umidade (SULLIVAN et al., 2020), em que periodos prolongados
de seca podem aumentar a mortalidade dos individuos arbdreos (PHILLIPS et al., 2009).
Assim, a resposta da comunidade arborea as mudangas climaticas ira depender da aclimatacéo
fisiolégica (SMITH; KNAPP; COLLINS, 2009), acarretando em alteragdes nas taxas
demogréaficas (SMITH; KNAPP; COLLINS, 2009) e na composicdo de espécies (FAUSET et
al., 2012), em outras palavras, podendo promover a diminui¢do da diversidade e do estoque de
carbono.

Em escala local, as varia¢Ges na diversidade e no estoque de carbono da floresta tendem
a ser atribuidas a fatores edaficos (FUJII et al., 2018; RODRIGUES et al., 2019). Relacdes
positivas da disponibilidade de nutrientes com a riqueza e a biomassa da comunidade arbérea
foram descritas anteriormente (FIGUEIREDO et al., 2018; HOFHANSL et al., 2020;
QUESADA et al., 2012). Assim, a medida que a disponibilidade de recursos aumenta, a
probabilidade de que uma espécie se estabeleca e se desenvolva sera maior do que em locais
com menor disponibilidade de recursos (hip6tese da complementariedade de nicho) (TILMAN,
1999). No entanto, a aquisi¢do dos nutrientes do solo, no ambito de uma comunidade arbérea,
é bem mais complexa (ASCHEHOUG et al., 2016), visto que, os individuos podem exercer
influencias no crescimento e no desenvolvimento dos seus vizinhos por meio de dois principais
mecanismos: i) competicdo e; ii) facilitagio (ASCHEHOUG et al., 2016). Em relacdo a
competicdo, por exemplo, a elevada densidade de raizes finas de um individuo pode aumentar
a interface raiz-solo conferindo-lhe vantagens competitivas (HODGE et al., 1999), no tocante
a absorcdo de fosforo (P), o qual possui baixas taxas de difusdo e ndo € adquirido por fluxo de
massa (ASCHEHOUG et al., 2016). J4 em relacdo a facilitacdo, por exemplo, a associacao
mutualistica de individuos arbdreos com microorganismos fixadores de nitrogénio (N) para
adquirir N atmosférico (VITOUSEK et al., 2013) pode acarretar efeitos positivos no
desenvolvimento dos seus vizinhos por aumentar a disponibilidade do nutriente no solo
(BELLINGHAM; WALKER; WARDLE, 2001). Dentre os diversos nutrientes presentes no
solo, 0 N e 0 P séo essenciais para a assimilagédo fotossintética de carbono (MO et al., 2019).
Enquanto o nitrogénio pode limitar a sintese da enzima rubisco (ELLSWORTH et al., 2015;
TAIZ et al., 2017) e de outras proteinas fotossintéticas (EVANS, 1989; TAIZ et al., 2017), o

fosforo ird influenciar os principais aspectos da fisiologia vegetal para a fotossintese, como: a
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solubilidade da membrana, producdo de NADPH (fosfato de dinucleotideo de adenina e
nicotinamida) e ATP (adenosina trifosfato) (TAIZ et al., 2017). Nas florestas tropicais o P €
geralmente considerado como nutriente limitante para a fotossintese, ao invés do N, isso porque
a sua disponibilidade comumente diminui com o intemperismo da rocha-mae e a idade do solo
(FUJII et al., 2018), enquanto que o N é mais dependente da fixacao bioldgica e, assim, menos
associado a origem do solo (FUJII et al., 2018). Diante desse cenario, outro aspecto a ser
comentado é a ciclagem de nutrientes nas florestas tropicais. Nesses ambientes, de solos
altamente intemperizados, os nutrientes sdo rapidamente reciclados por meio da decomposi¢édo
da serapilheira (FUJII et al., 2018; WRIGHT et al., 2011), e ao serem reabsorvidos pelos
individuos arboreos sdo empregados para o seu crescimento (LU et al., 2019), tornando-os
independentes do suprimento de nutrientes do solo (LU et al., 2019).

Os efeitos da diversidade na biomassa e produtividade sdo comumente elucidados pelo
mecanismo de complementariedade de nicho (LOREAU; HECTOR, 2001; TILMAN;
LEHMAN; THOMSON, 1997; WRIGHT et al., 2009). Conforme a hipGtese da
complementariedade de nicho postula, uma maior diversidade de espécies amplia as chances
de se ter caracteristicas funcionais variadas, acarretando em distintos usos dos recursos pelos
individuos, menor competicao e maior funcdo ecossistémica (TILMAN, 1999). Entretanto, ndo
existe ainda uma consisténcia na relacdo entre biodiversidade e funcdo, podendo essa ser
positiva (LIANG et al., 2016; MENSAH et al. 2016) ou mesmo negativa (JACOB;
LEUSCHNER; THOMAS, 2010; WHITTAKER; HEEGAARD, 2003), o que sugestiona que
essa relacdo pode depender de outros aspectos como das condi¢cfes abidticas mencionadas

anteriormente.

3 CONSIDERACOES FINAIS

Os ecossistemas florestais encontram-se ameacados por perturbacGes antrdpicas
crescentes, como a conversdo do uso da terra e as mudangas climaticas. Nesse contexto, estudos
desenvolvidos no dominio Atlantico tornam-se imprescindiveis, visto que, essa floresta tropical
encontra-se entre 0s hotspots mais sensiveis as mudancas climaticas (BELLARD et al., 2014)
e estd submetida a um processo de fragmentacgéo relativamente antigo (FEARNSIDE, 2005), o
que permite a avaliacdo dos seus efeitos de longo prazo (BROADBENT et al., 2008; HADDAD
et al., 2015) nas funcdes ecossistémicas.

Sendo fundamental a compreensdo dos mecanismos que promovem a extensdo e a

qualidade das fungdes do ecossistema. O conhecimento dos efeitos combinados do clima e da
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paisagem na vegetagao tornam-se extremamente necessarios, pois esses processos nao ocorrem
de maneira isolada. Ademais, essas informacOes podem auxiliar no planejamento e no
estabelecimento de politicas publicas eficazes de conservacgéo, ndo s para o dominio Atlantico,

mas também para as demais florestas tropicais.
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NAO TAO SIMPLES: INTERACOES COMPLEXAS ENTRE A PAISAGEM E O
CLIMA AFETAM A DIVERSIDADE E A BIOMASSA DA MATA ATLANTICA

RESUMO: Processos como mudancgas climaticas e conversdo do uso da terra continuam em
franca aceleracdo, sendo grandes ameagas a conservacao da biodiversidade e a manutencgéo das
funcBes ecossistémicas. Nesse contexto, ainda carece de aprofundamento a compreensdo dos
efeitos sinérgicos dessas alteracdes antropicas. Aqui, usamos dados de 30 areas de floresta
tropical Atlantica para investigar como a paisagem interage com o clima e a diversidade,
afetando as funcbes ecossistémicas das comunidades arbdreas. Nossos achados demonstram
que os efeitos combinados expressam de forma mais clara os impactos da temperatura, do
déficit hidrico, da perda de habitat e do efeito de borda nas funcdes ecossistémicas do
componente arbdreo. A partir dessa perspectiva, abordagens holisticas, que contemplem o0s
efeitos multiplicativos sdo necessérias para a preservacdo da floresta tropical Atlantica
remanescente e para a previsao de respostas em outras florestas tropicais, que ainda ndo se
encontram em estagio tdo avancado de fragmentacdo e perda de habitat, mas progridem para
um cendrio similar ao da Mata Atlantica.

Palavras - chave: Tamanho do fragmento. Efeito de borda. Estoque de carbono. Temperatura.
Déficit hidrico. Gradiente ambiental. Fragmentacéo.

ABSTRACT: (NOT THAT SIMPLE: COMPLEX INTERACTIONS BETWEEN
LANDSCAPE AND CLIMATE AFFECT ATLANTIC TROPICAL FOREST DIVERSITY
AND BIOMASS) Processes such as climate change and land use conversion continue to fast
acceleration. These processes are major threats to biodiversity conservation and the
maintenance of ecosystem functions. In this context, the understanding of the synergistic effects
of these anthropic changes remains understudied. Here, we used data from 30 Atlantic rain
forest areas to investigate how the landscape interacts with climate and diversity affecting the
ecosystem functions of the tree component. Our results highlight that the combined effects more
clearly express temperature, water deficit, habitat loss, and edge effect impacts on the
ecosystem functions of the tree component. From this perspective, holistic approaches, which
take into account multiplicative effects are necessary for remaining Atlantic tropical forest
preservation and for the predictions of other tropical forests response, which are not yet at an
advanced fragmentation and habitat loss stage, but they progress to a scenario similar to that of
the Atlantic Forest.

Key-words: Patch size. Edge effect. Carbon stock. Temperature. Water deficit. Environmental
gradient. Fragmentation.
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1 INTRODUCAO

As florestas tropicais exercem um papel fundamental nas funcgdes ecossistémicas
globais, destacando-se como reservatorio de biodiversidade e estoque de carbono (ALKAMA,;
CESCATTI, 2016; BARLOW et al., 2007; FAO, 2015; GIBSON et al., 2011). As mudancas
climéticas e as crescentes taxas de perda de cobertura florestal, em decorréncia da modificacdo
do uso da terra, ttm comprometido tais fungbes (MAXWELL et al., 2016; MITCHARD, 2018)
por alterarem, principalmente, as condic¢Oes abidticas, a diversidade de espécies e a biomassa
acima do solo, atributos esses que, em muitos casos, se encontram correlacionados (TILMAN;
ISBELL; COWLES; 2014). Diante desse cenario global, o estudo das respostas e das relacdes
entre carbono, biodiversidade, clima, solo e paisagem se tornam prementes, visto que podem
contribuir como arcabouco cientifico para o planejamento de estratégias de conservacao e
manejo, diante das perturbacdes de origem antrdpica.

Em termos globais, hd uma previsdo do aumento da temperatura em 1,5 °C até 2050
(TEBALDI et al., 2021), juntamente com vérias partes dos tropicos ficando mais secas
(BOISIER et al., 2015). Ja no ambito da paisagem, com a crescente fragmentacdo do habitat
nos tropicos (BETTS et al., 2017; HADDAD et al., 2015), as areas remanescentes estardo cada
vez mais sujeitas a alteragdes microcliméaticas (LATIMER; ZUCKERBERG, 2017;
LAURANCE et al., 2017), e por conseguinte, as espécies submetidas a condi¢cbes mais
estressantes (D'ANGELO et al., 2004; LAURANCE et al., 2000; LINDENMAYER;
LAURANCE; FRANKLIN, 2012; METZGER, 2000). Nesse contexto, 0 progresso no
conhecimento dos efeitos isolados, das variaveis climéaticas e da paisagem na comunidade
arbdrea nos permite afirmar que as florestas sdo os ecossistemas que mais irdo sofrer com os
impactos do estresse ambiental promovido por esses processos (CHOAT et al., 2012), com
efeito resultante da perda da biodiversidade e do estoque de carbono. No entanto, carece de um
aprofundamento, a compreensdo dos efeitos das interagdes, das varidveis climéaticas e da
paisagem, sobre as fungdes ecossistémicas.

No que compreende as func¢des ecossistémicas, a relacdo entre riqueza e biomassa, pode
ser explicada pela hipdtese da complementaridade de nicho. Essa hipdtese propde que uma
maior diversidade de espécies amplia as chances de se ter caracteristicas funcionais variadas,
promovendo uma utilizacdo dos recursos mais eficientes pelos individuos, menor competicéo
e, portanto, maior funcdo ecossistémica (TILMAN, 1999). Assim, comunidades arboreas com

menor diversidade tem menor probabilidade de possuir espécies com atributos que lhes
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possibilitem lidar com as mudancas das condic¢des abioticas (ISBELL et al., 2011; ISBELL et
al., 2018; LEARY; PETCHEY, 2009).

A Mata Atlantica, assim como outras florestas tropicais, abriga uma biota diversa e
ameacada (HADDAD et al., 2015), sendo uma regido caracterizada por diversos tipos de
fitofisionomias, como as florestas ombréfilas e semideciduais (EISENLOHR; OLIVEIRA-
FILHO, 2015; NEVES et al., 2017). Essa floresta tropical encontra-se em sua maior parte
reduzida a fragmentos menores que 10 hectares, com uma distancia até a borda inferior a 500
metros (HADDAD et al., 2015). Além disso, dentre os hotspots de biodiversidade, a Mata
Atlantica é considerada como um dos mais ameagados pelas mudancas climéticas (BELLARD
et al., 2014). Assim, por estar submetida a processos de fragmentagéo relativamente antigos e,
estando sujeita as mudancas climaticas atuais, essa floresta tropical proporciona uma
oportunidade de se entender como as mudancas climéaticas afetam um sistema onde a
fragmentacdo é antiga e intensa. Nesse sentido, o estudo dos efeitos da fragmentacdo e do clima
na Mata Atlantica pode ser de grande auxilio para a previsao de respostas em florestas tropicais
gue ainda ndo se encontram em estagio tdo avancado de fragmentacdo (HADDAD et al., 2015),
mas progridem para um cenario similar ao da Mata Atlantica.

Assim, perguntamos: como a paisagem interage com o clima e a diversidade, afetando
as funcbes ecossistémicas de comunidades arboreas na Mata Atlantica? Especificamente,
investigamos como o clima, o solo e a paisagem influenciam a diversidade e a biomassa acima
do solo dessas comunidades. Também investigamos os efeitos da diversidade na biomassa
acima do solo. Hipotetizamos que o efeito do aumento da temperatura e do aumento do déficit
hidrico serdo negativos na diversidade e na biomassa acima do solo e que esse efeito ficara mais
forte nas areas mais fragmentadas. Uma vez que, as condicfes climaticas tanto no nivel local
guanto na paisagem sdo parcialmente modificadas pela fragmentacdo do habitat (LAURANCE
et al., 2011; LIU et al., 2018; RITO et al., 2017). Ainda esperamos que a biomassa aumente
com o aumento da riqueza de espécies arbdreas, independentemente do tamanho do fragmento
ou da perturbacdo antropica. Isso porque, uma maior diversidade de espécies reduz o risco de
uma determinada funcéo ecossistémica (por exemplo estoque de carbono) ser drasticamente
afetada por alteragcdes das condicfes abidticas (ISBELL et al., 2011; ISBELL et al., 2018;
LEARY; PETCHEY, 2009).

2 MATERIAL E METODOS
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2.1 Areade estudo e amostragem

Amostramos 30 sitios de floresta tropical localizados na Mata Atlantica, regido Sudeste
do Brasil (FIGURA 1), cobrindo uma extenséo de 26,576 kmz2. Selecionamos as areas de estudo
com base nas imagens obtidas por meio do software Google Earth Pro, atendendo a um
gradiente de 10 a 80% de cobertura florestal, dentro de um buffer de um quildémetro (km), sendo
amenor distancia entre os pontos amostrais de 2,85 (km). As fitofisionomias das areas de estudo
foram floresta estacional semidecidual e floresta ombrofila. Todos os pontos amostrais sdo
florestas com dossel fechado, envoltas por matrizes agricola ou urbana, sem registro de
ocorréncia de fogo e/ou extracdo madeireira. A temperatura média anual varia entre 12,2 e 19,8
(°C); e a precipitacdo média anual entre 1476 e 2175 (mm) (FICK; HIJMANS, 2017). As
altitudes variam entre 887 e 2087 metros acima do nivel do mar; e a area dos fragmentos variou
entre 6 a 9450 ha.

Figura 1 - Localizacdo da area de estudo.
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Legenda: A) Regido de estudo, na Mata Atlantica, no Sudeste do Brasil; B) Paisagem de estudo nos
estados de Minas Gerais e Rio de Janeiro; C) localizacdo de todos os sitios amostrais (n = 30).
Fonte: Do autor (2021)
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Em cada ponto amostral instalamos duas parcelas permanentes de 400 m2. Entretanto,
duas excecdes, em relacdo ao tamanho das parcelas ocorreram, MDD_01 (450 m?) e LAV_02
(300 m?), as quais compdem o banco de dados de parcelas permanentes do Laboratdrio de
Fitogeografia e Ecologia Evolutiva da Universidade Federal de Lavras (TABELA S1, do
APENDICE A). Medimos as circunferéncias, registramos com plaquetas de aluminio e
identificamos todos os individuos arbdreos que possuissem didmetro a altura do peito (DAP)
de 1,3 m > 5,00 cm. Nos casos em que ndo foi possivel identificar os individuos no campo por
meio dos atributos dendroldgicos, coletamos seu material botanico (vegetativo ou fértil), os
quais foram herborizados e identificados por meio de consultas a especialista, a literatura
pertinente e comparagdes com o acervo do Herbério ESAL, da Universidade Federal de Lavras.
O sistema de classificacdo que utilizamos seguiu 0 APG IV (CHASE et al., 2016) e por meio
do Flora do Brasil 2020 (http://reflora.jbrj.gov.br/reflora/floradobrasil) padronizamos os nomes
das espécies (BFG, 2018).

2.2 Variaveis bioticas

Como medida de diversidade empregamos a riqueza obtida por rarefacdo (Sp). Esse
procedimento estatistico nos permite padronizar amostras que diferem em aspectos como
dimensdo da parcela (CHAO; JOST, 2012; KOELLNER; HERSPERGER; WOHLGEMUTH,
2004). Além disso, retifica a potencialidade de encontrar mais espécies em areas com alta
densidade de individuos arboreos (POORTER et al., 2015).

Obtivemos os dados de densidade da madeira na subsecdo Tropical South America
(http://ndl.handle.net/10255/dryad.235) do banco de dados The Global Wood Density Database
(GWDDB) (CHAVE et al., 2009; ZANNE et al., 2009). Quando a densidade da madeira ndo
estava a disposicao no nivel de espécie, a densidade média da madeira de outras espécies do
mesmo género, familia ou da unidade amostral foi empregada. A partir disso, para obter a
biomassa acima do solo (AGWB), usamos a equacdo alométrica pantropical de Chave et al.
(2014), empregando o pacote BIOMASS disponivel no ambiente R (REJOU-MECHAIN et al.,
2017):

AGB(Mg) =exp (2,024 — 0,896 = E + 0,920 » (WD) + 2,795 xlog (DBH) — 0,0461
xlog (DBH) %))
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Em que: WD corresponde a densidade da madeira; DBH ao didmetro a altura do peito; e E ao
fator de estresse ambiental, que é obtido por meio de uma funcdo linear do déficit hidrico
climatico, da sazonalidade da temperatura e da sazonalidade da precipitacdo (CHAVE et al.,
2014).

2.3 Variaveis abidticas

Para o clima, usamos as 19 variaveis disponiveis no banco de dados WorldClim 2.1
(FICK; HIIMANS, 2017). Além delas, adquirimos no repositorio de dados disponivel em:
https://chave.ups-tlse.fr/pantropical_allometry.htm (CHAVE et al., 2014), o déficit hidrico
climatico de longo prazo (mm) (CWD), o qual, ao ser multiplicado por -1, indica um ambiente
mais seco conforme ha o aumento do valor do CWD. Todas as varidveis foram extraidas usando
a localizacéo geografica das parcelas.

No tocante a disponibilidade de nutrientes no solo, coletamos quatro amostras simples
aleatoriamente a partir do ponto central do buffer de 1 km, a profundidade de 0-20 cm, que
combinamos em uma amostra composta para cada sitio amostral. Elas foram encaminhadas
para o Laboratério de Analises de Solos da Universidade Federal de Lavras, o qual segue o
protocolo da Empresa Brasileira de Pesquisa Agropecudria (2006) para obtencao dos seguintes
atributos: pH em agua (pH); teores de potassio (K) (mg.dm™), fésforo (P) (mg.dm), célcio
(Ca) (cmolc.dm™), magnésio (Mg) (cmolc.dm™), aluminio (Al) (cmolc.dm3); acidez potencial
(H+AI) (cmolc.dm™), soma de bases (SB) (cmolc.dm™3), CTC efetiva (CEC) (cmolc.dm™), CTC
apH 7,0 (T) (cmolc.dm™), saturagdo por aluminio (m) (%), saturacéo por bases (V) (%), matéria
organica (MO) (dag.kg™), e proporcdes de areia, silte e argila (dag.kg™).

Em relacdo as variaveis da paisagem, obtivemos o tamanho da area delineando as
margens dos fragmentos florestais (poligonos) usando o Google Earth Pro. Para representar a
forma dos poligonos, usamos o indice de circularidade (IC), conforme expressdo abaixo
(CHATURVEDI, 1926 apud SANTANA et al., 2021):

4000 x T x A
==
Na qual: A equivale a area do poligono, em hectare (ha); e P ao perimetro do poligono, em
metro (m). De maneira que, quanto mais proximo a 1 o valor do IC estiver, mais circular sera

o contorno do poligono. A variavel quantidade de vegetacdo nativa do entorno (%) compreende
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as formacOes de floresta natural e savana presentes em um buffer com 250 m de largura
acompanhando o limite do fragmento onde foi feita a amostragem (FIGURA S1 do APENDICE
B). Obtivemos a classificacdo do uso do solo do conjunto de dados do Projeto MapBiomas —
Colecdo 5.0 da Série de Mapas de Uso e Cobertura do Solo Brasileiro
(https://mapbiomas.org/colecoes-mapbiomas), por meio da imagem do dominio atlantico,
disponivel para o ano de 2019, usando as coordenadas geograficas dos sitios amostrais.

2.4 Analise de dados

Usamos modelos lineares mistos, com distribuicdo gaussiana, para testar os efeitos
isolados (clima, solo e paisagem) e combinados (clima interagindo com a paisagem) na riqueza;
assim como, os efeitos isolados (clima, solo, paisagem e riqueza) e combinados (clima e riqueza
interagindo com a paisagem) na biomassa. Além disso, incluimos os locais (sitios) como fator
aleatdrio para explicar possivel falta de independéncia das parcelas dentro das areas.

Para selecionar e avaliar a independéncia das variaveis preditoras testamos a correlacdo
entre pares. Assim, com o intuito de simplificar e evitar interpretacdes redundantes, decidimos
por aquelas com correlagdo de Pearson (r) <| 0,75 |, dando prioridade as variaveis de ordem
superior (por exemplo, precipitacdo média anual, em vez da sazonalidade da precipitacdo). No
entanto, mantivemos as variaveis precipitacdo média anual e a temperatura maxima do més
mais quente (r = 0,88), as quais foram escolhidas por meio de consultas a literatura pertinente
(MAIA et al.,, 2020; SULLIVAN et al., 2020). Ambas as varidveis sdo fortemente
correlacionadas com o estoque de carbono nas florestas tropicais (MAIA et al., 2020;
SULLIVAN et al.,, 2020), influenciando os processos fisioldgicos das plantas e, por
conseguinte, podendo restringir a distribuicdo das espécies (FAUSET et al., 2012) (FIGURA
S1, do APENDICE C para detalhes).

Assim, construimos os seguintes modelos globais:

Sp ~ (MTWM + MAP + CWD) * (Patch size + Shape + NPC) + Clay + CEC + P

AGWB ~ (MTWM + MAP + CWD + Sp) * (Patch size + Shape + NPC) + Clay + CEC + P

Em que: MTWM equivale a temperatura maxima no més mais quente; MAP a precipitacéo

média anual; CWD ao déficit hidrico climatico de longo prazo; Patch size e Shape
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correspondendo ao tamanho e a forma do fragmento, respectivamente; NPC a quantidade de
vegetacdo nativa do entorno; Clay ao teor argila; CEC a capacidade de troca cationica efetiva;
e P ao teor de fosforo (TABELA S1, do APENDICE A).

Todas as variaveis preditoras foram escalonadas e centralizadas na média zero. Além
disso, transformarmos com logaritmo as variaveis AGWB e Patch size a fim de atender as
premissas de normalidade e de homocedasticidade dos residuos. Ao realizar esse procedimento
as variaveis Patch size e Shape apresentaram alta correlagcdo (r = -0,80) (FIGURA S1, do
APENDICE D para detalhes), ou seja, os grandes fragmentos foram os mais irregulares e 0s
pequenos fragmentos 0s mais circulares.

Avaliamos o efeito isolado (+) de cada preditor em cada variavel resposta, bem como o
efeito das interacGes (*), por meio de uma abordagem multimodel (BURNHAM; ANDERSON;
HUYVAERT, 2011). Para a selecdo do modelo utilizamos uma inferéncia tedrica da
informacdo baseada no Akaike Information Criterion of second order (AICc) (BURNHAM;
ANDERSON; HUYVAERT, 2011), na qual, obtivemos para Sp e AGWB um conjunto dos
melhores modelos (AAICc <4). Calculamos a média dos coeficientes dos modelos selecionados
e utilizamos os coeficientes médios condicionais como resultado final (BURNHAM;
ANDERSON; HUYVAERT, 2011), adotando nivel de significancia de 0,05. Apesar de termos
levado em consideracdo 9 e 10 varidveis preditoras em cada modelo global, restringimos o
ndmero maximo de termos nos modelos para cinco, com o intuito de evitar overfitting,
respeitando a regra pratica de no minimo 10 observagdes por termo. Além disso, restringimos
os modelos a conterem variaveis preditoras com r <| 0,6 | entre elas (DORMANN et al., 2013),
de maneira a assegurar baixos valores do fator de inflagdo da variancia (VIF < 4) (O’BRIEN,
2007).

Para realizar as analises usamos a plataforma R versdo 3.6.1 (R CORE TEAM, 2019),
além dos seguintes pacotes Ime4 (BATES et al., 2015); ImerTest (KUZNETSOVA;
BROCKHOFF; CHRISTENSEN, 2017); ncf (BJGRNSTAD, 2018) e MuMIn (BARTON,
2018). Enquanto, para gerar os graficos usamos os pacotes ggplot2, jtools, interactions e
corrplot (LONG, 2019b, 2019a; WEI; SIMKO, 2017; WICKHAM, 2016).

3 RESULTADOS

3.1 Resposta da diversidade as variaveis abioticas
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A riqueza foi influenciada pelos efeitos das interacGes entre as variaveis do clima com
as variaveis da paisagem (FIGURA 2 e TABELA S1, do APENDICE E). Diante da alta
correlacéo entre o tamanho e a forma do fragmento, demos preferéncia por discutir os resultados

com a variavel tamanho do fragmento.

Figura 2 - Diagrama de sintese sobre os efeitos significativos das variaveis contidas no modelo
médio para varidvel resposta riqueza.
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Legenda: Shape: forma do fragmento; MTWM: temperatura maxima do més mais quente; CWD: déficit
hidrico climatico de longo prazo; Patch size: tamanho do fragmento; SD: desvio padrdo. O comprimento
das barras representa as estimativas condicionais do multimodel.

Fonte: Do autor (2021).

Em relagdo aos efeitos das varidveis climéticas, a riqueza reduziu com o aumento da
temperatura (FIGURA 3A) e do déficit hidrico (FIGURA 3C) nos fragmentos mais circulares.
Entretanto, houve ganho na riqgueza com o aumento da temperatura (FIGURA 3A) e do déficit
hidrico (FIGURA 3C) nos fragmentos menos circulares. Além disso, o efeito positivo do déficit
hidrico na riqueza foi aparente nos maiores fragmentos, enquanto o efeito negativo foi aparente
nos menores fragmentos (FIGURA 3E).

Em relacdo ao efeito da fragmentacdo, houve ganho na riqueza com o aumento da
circularidade do fragmento em areas com menor temperatura (FIGURA 3B) e déficit hidrico
(FIGURA 3D). Entretanto, a riqueza diminuiu com o aumento da circularidade dos fragmentos
nas areas com maior temperatura (FIGURA 3B) e déficit hidrico (FIGURA 3D). A rigueza

também aumentou com o tamanho dos fragmentos em areas com déficit hidrico mais elevado,
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porém diminuiu com o tamanho dos fragmentos nas &reas com menor déficit hidrico (FIGURA
3F).

Figura 3 — Efeitos das interacdes entre a temperatura maxima no més mais quente (MTWM) e
o deficit hidrico de longa duragdo (CWD) com a forma (Shape) e o tamanho (Patch
size) do fragmento influenciando a riqueza.
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Legenda: A) MTWM como preditor e Shape como mediador; B) Shape como preditor e MTWM como
mediador; C) CWD como preditor e Shape como mediador; D) Shape como preditor e CWD como
mediador; E) CWD como preditor e Patch size como mediador; F) Patch size como preditor e CWD
como mediador. As linhas ajustadas sdo tracadas na média e em £ 1 desvio padréo. Os graficos foram
plotados com base nos melhores modelos contendo as variaveis significativas do multimodel, isso pode
acarretar em algumas diferencas em efeitos ndo significativos.

Fonte: Do autor (2021).
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3.2  Resposta da biomassa as variaveis abioticas e a diversidade

A biomassa acima do solo foi influenciada pelos efeitos isolados das variaveis abidticas
e combinados da paisagem com a temperatura e a diversidade (FIGURA 4 e TABELA S1, do
APENDICE F).

Figura 4 - Diagrama de sintese sobre os efeitos significativos das variaveis contidas no modelo
médio, para varidvel resposta biomassa.
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Legenda: Sp: Riqueza de espécies; Patch size: tamanho do fragmento; NPC: quantidade de vegetacéo
nativa do entorno; Shape: forma do fragmento; MTWM: temperatura maxima do més mais quente; P:
Fésforo; SD: desvio padrdo. O comprimento das barras representa as estimativas condicionais do
multimodel

Fonte: Do autor (2021).

Entre as varidveis climéticas, a biomassa respondeu apenas a temperatura (FIGURA
S1A do APENDICE G), reduzindo seus valores independentemente das interagdes.
Considerando os efeitos multiplicativos, a reducdo da biomassa foi maior em fragmentos
menores (FIGURA 5A) e mais circulares (FIGURA 5C). Em relacéo as variaveis da paisagem,
a biomassa diminui com o aumento do tamanho do fragmento em areas com temperaturas mais
amenas (FIGURA 5B). No entanto, a biomassa aumentou com o aumento do tamanho dos
fragmentos em areas com temperaturas mais elevadas (FIGURA 5B). A biomassa aumentou
com o aumento da circularidade do fragmento em areas com temperaturas mais amenas e

diminui em areas com temperaturas mais elevadas (FIGURA 5D).
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Figura 5 — Efeito das interages entre a temperatura maxima no més mais quente (MTWM)
com as variaveis da paisagem (Patch size e Shape) influenciando a biomassa acima

do solo.
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Legenda: A) MTWM como preditor e Patch size como mediador; B) Patch size como preditor e MTWM
como mediador; C) MTWM como preditor e Shape como mediador; D) Shape como preditor e MTWM
como mediador. As linhas ajustadas sdo tracadas na média e em + 1 desvio padrdo. Os graficos foram
plotados com base nos melhores modelos contendo as variaveis significativas do multimodel, o que pode

acarretar em algumas diferencas em efeitos ndo significativos.
Fonte: Do autor (2021).

A guantidade de vegetacdo nativa teve efeito positivo na biomassa (FIGURA S1B do
APENDICE G). Esse efeito foi mais forte em areas com maior riqueza (FIGURA 6A). A
biomassa aumentou com o ganho da riqueza de espécies nas areas com maior quantidade de
vegetacdo nativa do entorno (FIGURA 6B) e em fragmentos grandes (FIGURA 6D). No
entanto, a biomassa diminui com o aumento da riqueza de espécies nas areas com menor
quantidade de vegetacao nativa do entorno (FIGURA 6B) e em pequenos fragmentos (FIGURA
6D). De forma analoga, a biomassa diminuiu com o aumento do tamanho dos fragmentos nas
areas com menor rigueza de espécies, e aumentou com o aumento do tamanho dos fragmentos
nas areas com maior riqueza (FIGURA 6C). Por fim, em termos de solo, o teor de fésforo

apresentou efeito negativo na biomassa acima do solo (FIGURA S1C do APENDICE G).
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Figura 6 - Efeitos das interacdes entre as varidveis da paisagem (NPC e Patch size) com a
riqueza de espécies (Sp) influenciando a biomassa acima do solo.
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Legenda: A) NPC como preditor e Sp como mediador; B) Sp como preditor e NPC como mediador; C)
Patch size como preditor e Sp como mediador; D) Sp como preditor e Patch size como mediador. As
linhas ajustadas séo tracadas na média e em + 1 desvio padrdo. Os gréficos foram plotados com base
nos melhores modelos contendo as variaveis significativas do multimodel, o que pode acarretar em

algumas diferencas em efeitos ndo significativos.
Fonte: Do autor (2021).

4 DISCUSSAO

Nossos achados demonstram que os efeitos das perturbacdes antrdpicas, representadas
nas métricas da paisagem, se expressam mais claramente nas fungdes ecossistémicas do
componente arboreo quando analisadas em conjunto com as variaveis climéaticas. Nesse
contexto, o efeito das variaveis climaticas sobre a riqueza de espécies dependeu em grande parte
do tamanho e da forma do fragmento. Em relacdo ao estoque de carbono, as interagdes entre as
variaveis da paisagem com as variaveis do clima e da diversidade foram significativas; embora

também as variaveis temperatura, quantidade de habitat do entorno e fésforo tenham

apresentado efeito isolado.

4.1  Resposta da rigueza as variaveis abidticas
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A riqueza de espécies arboreas diminuiu com o aumento da temperatura e do déficit
hidrico nos fragmentos mais circulares que também sdo os menores. Pequenos fragmentos tém
habitat core reduzido em decorréncia do seu tamanho (BANKS-LEITE et al., 2011; HADDAD
et al.,, 2015; RIBEIRO et al., 2009), possuindo condi¢cbes mais estressantes devido
principalmente ao efeito de borda (ALKAMA; CESCATTI, 2016; BERNASCHINI et al.,
2019; MURCIA, 1995), o qual acarreta em um aumento da disponibilidade de luz, da pressao
de déficit de vapor, da temperatura do ar e de distarbios do vento (EWERS; BANKS-LEITE,
2013; HARPER et al., 2005; LATIMER; ZUCKERBERG, 2017; LAURANCE et al., 2017).
Essas alteragBes microcliméaticas podem culminar no aumento da taxa de mortalidade de
espécies sucessionais tardias, que frequentemente sdo menos tolerantes ao estresse
(LAURANCE et al., 2006; LOBO et al., 2011; ORIHUELA et al., 2015). Com a extincdo local
dessas espécies (BOGONI et al., 2017), ocorre a diminuicdo da riqueza, ou seja, as restricdes
climaticas como severidade e sazonalidade estariam atuando como filtros ambientais (ULRICH
et al., 2016). Se por um lado as espécies tardias tendem a desaparecer, a filtragem ambiental
favorece um numero reduzido de espécies convergentes em certos atributos funcionais (ALl et
al., 2020; PINHO et al., 2019), que eventualmente podem dominar as comunidades arbdreas,
promovendo niveis altos de homogeneizagdo floristica (LOBO et al., 2011; SOLAR et al.,
2015; TABARELLI; PERES; MELO, 2012).

Entretanto, a riqueza aumentou com o aumento da temperatura e do déficit hidrico nos
fragmentos grandes e menos circulares. Assim como, a riqueza aumentou com 0 aumento do
tamanho do fragmento em areas com maior déficit hidrico. Conforme se aumenta o tamanho
do fragmento, tem-se 0 aumento da &rea core, 0 que resulta em habitats distintos dentro do
mesmo fragmento (ERDGS etal., 2019; SANTANA et al., 2021; WEKESA et al., 2019). Dessa
forma, tanto em relacdo ao clima, especificamente o aumento do déficit hidrico (SCHWARTZ;
BUDSOCK; URIARTE, 2019), quanto em relacdo a paisagem, mudancas das condicdes
abioticas promovidas pelo efeito de borda nesses ambientes (ORROCK; WATLING, 2010),
sdo capazes de contribuir para aumentar a heterogeneidade do ecossistema (ORROCK;
WATLING, 2010; SCHWARTZ; BUDSOCK; URIARTE, 2019). Essas alteracbes das
condicBes microclimaticas podem influir diretamente no estabelecimento e no desenvolvimento
do componente arbdreo e, por conseguinte, os habitats proximos inclusos no mesmo fragmento,
borda e interior, podem ser claramente distintos em relagdo a estrutura e a diversidade (ERDOS
et al., 2019; SANTANA et al., 2021; WEKESA et al., 2019). A teoria do nicho evidencia o

papel da heterogeneidade ambiental em contemplar mais nichos e, dessa forma, possibilitar a
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coexisténcia e a manutencdo de mais espécies no mesmo espaco (ACKERLY; CORNWELL,
2007; STEIN; GERSTNER; KREFT, 2014; STEIN; KREFT, 2015), ou seja, as espécies
coexistem usufruindo de diferentes recursos ao longo do gradiente ambiental.

Além disso, a riqueza aumentou com o aumento do tamanho do fragmento em areas
mais quentes (FIGURA S1B do APENDICE H). O aumento no niimero de espécies conforme
0 aumento da area, pode ser explicado pela teoria da biogeografia de ilhas (MACARTHUR,;
WILSON, 1963). Essa teoria propde que a area da ilha e a sua distancia até o continente
apresentam correlacdo com a riqueza de espécies que ocupam esse ambiente. Assim, em
analogia as ilhas, grandes fragmentos terdo maior riqueza de espécies pois experimentam uma
menor taxa de extincdo (efeito &rea) (WILSON; WILLIS, 1975). A taxa de extingdo
(probabilidade de extin¢do de espécies por unidade de tempo) é inversamente proporcional a
area da ilha, visto que, esta caracteristica geografica tem efeito direto no tamanho da populacéo
e, por conseguinte, a sensibilidade das espécies a estocasticidade demografica (HANSKI,
1989). Adicionalmente, a relagdo espécies-area, a teoria da hipotese energética postula que a
riqueza de uma area é determinada em funcdo da energia total disponivel, influenciando tanto
no numero como no tamanho dos individuos sustentados no sistema (BROWN, 2014; CURRIE
et al., 2004; STORCH; BOHDALKOVA; OKIE, 2018). Nesse sentido, temperaturas mais
elevadas indicariam uma maior energia disponivel, resultando em um maior nimero de

espécies.

4.2  Resposta da biomassa as variaveis abidticas e a diversidade

Nossos resultados corroboram a nocdo geral de que os padrdes biogeograficos do
estoque de carbono sdo regulados predominantemente pelo clima (ALl et al., 2019a; ALl et al.,
2019b; DE MEIRA JUNIOR et al., 2020; REICHSTEIN et al., 2013). Os efeitos negativos do
aumento da temperatura na biomassa ocorrem pela reducdo das taxas de assimilacdo de CO>
(DUSENGE; DUARTE; WAY, 2018; PAU et al., 2019; SULLIVAN et al., 2020). Entre as
principais causas do declinio da fotossintese em temperaturas elevadas estdo o aumento da
fotorrespiracdo e da duracdo do fechamento estomético (DUSENGE; DUARTE; WAY, 2018;
PAU et al., 2019).

Além disso, como previmos, a temperatura teve um efeito negativo mais forte na
biomassa nas areas mais afetadas pelo processo de perda de habitat. Adicionalmente ao efeito

da temperatura, deve-se considerar que as areas de menor tamanho comumente tém
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temperaturas da superficie do solo (CHANG; LI; CHANG,2007; GIOIA et al., 2014) e do ar
mais altas (CHANG; LI; CHANG, 2007; GIOIA et al., 2014; JIAO et al., 2017). Outro aspecto
€ que essas areas em virtude da sua extensdo possuem o habitat core escasso (BANKS-LEITE
et al., 2011; HADDAD et al., 2015; RIBEIRO et al., 2009) estando mais susceptiveis aos
efeitos de borda, isto é, a condi¢cbes microcliméticas mais estressantes (EWERS; BANKS-
LEITE, 2013; HARPER et al., 2005; LATIMER; ZUCKERBERG, 2017; LAURANCE et al.,
2017).

Embora o efeito de borda tenda a alterar o microambiente promovendo um aumento na
disponibilidade de luz, pressdo de déficit de vapor, temperatura do ar e distarbios do vento
(EWERS; BANKS-LEITE, 2013; HARPER et al., 2005; LATIMER; ZUCKERBERG, 2017,
LAURANCE et al., 2017), a resposta da biomassa a essas mudancas pode variar
consideravelmente (BELL; SPIES; PABST, 2017; CHAPLIN-KRAMER et al., 2015; ZITER;
BENNETT; GONZALEZ, 2014). Dessa forma, a biomassa apresentou respostas distintas ao
aumento do tamanho do fragmento em diferentes temperaturas. Grandes fragmentos possuem
extensa area core (BANKS-LEITE et al., 2011; HADDAD et al., 2015; RIBEIRO et al., 2009)
e apresentam menor temperatura (GIOIA et al., 2014; JIAO et al., 2017). Assim, quando
submetidos a temperaturas mais elevadas conseguem amortecer as condi¢@es climaticas no seu
interior (GIOIA et al., 2014; JIAO et al., 2017). No entanto, quando submetidos a temperaturas
mais amenas podem ter o crescimento do componente arboreo limitado (NEMANI et al., 2003).

A presenca de um fragmento acarreta no aumento da umidade e na reducdo da
temperatura nas areas em seu entorno devido ao transporte horizontal de massa de ar frio
oriundo do proprio fragmento (CHANG; LI, 2014), isto é, o funcionamento do ecossistema
pode ser influenciado pela composicéo e configuragdo da paisagem (CHASE; RYBERG, 2004;
GODBOLD; BULLING; SOLAN, 2011). Assim, a relacdo positiva entre a quantidade de
habitat florestal do entorno e a biomassa acima do solo nos fragmentos pode ser atribuida a
reducdo do gradiente microclimatico existente entre a borda e o interior do fragmento, levando
a uma menor variacdo da temperatura, estresse hidrico atmosférico e exposi¢cdo ao vento
(ERDOS et al., 2018; HARPER et al., 2005; MAGNAGO et al., 2015).

Em escala de paisagem, diversos fragmentos podem constituir metacomunidades
(BOGONI et al. 2017; STADDON et al., 2010), sendo a dispersédo de espécies fundamental na
manutencdo dos padrdes de diversidade que, por sua vez, influenciam a funcéo e a estabilidade
dos ecossistemas (LOREAU; MOUQUET; GONZALEZ, 2003; SHANAFELT et al., 2015).

Dessa forma, o efeito positivo da quantidade de vegetacdo nativa do entorno na biomassa foi
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mais forte nas areas com maior riqueza de espécies. Assim como, a riqueza teve efeito positivo
na biomassa nas areas com maior quantidade de vegetacdo nativa do entorno, 0 que ocorreu
devido a maior conectividade entre os fragmentos. Nesse contexto, a heterogeneidade ambiental
pode contemplar espaco de nicho aditivo para as espécies (ACKERLY; CORNWELL, 2007;
STEIN; GERSTNER; KREFT, 2014; STEIN; KREFT, 2015), as quais, por meio da disperséo,
podem fazer uso das condi¢fes abitticas favoraveis (CHASE et al., 2020), promovendo o
estabelecimento, o crescimento e, consequentemente, a biomassa da comunidade arborea
(THOMPSON; RAYFIELD; GONZALEZ, 2017).

J& nas areas com menor quantidade de vegetacdo do entorno, a riqueza teve efeito
negativo, de pequena magnitude, na biomassa. A perda da floresta na paisagem é capaz de
diminuir a diversidade de passaros (MORANTE-FILHO et al., 2015; BOESING; NICHOLS;
METZGER, 2018) e mamiferos especialistas em floresta (ESTAVILLO; PARDINI; DA
ROCHA, 2013), assim como, reduzir o fluxo dos animais entre os fragmentos na paisagem
(BELISLE; DESROCHERS; FORTIN, 2001), podendo promover uma reagio em cadeia. Por
exemplo, a extin¢do local ou funcional dos frugivoros de grande porte é capaz de afetar o
alcance da dispersdo, bem como a dispersdo de grandes sementes (GALETTI et al., 2013;
KURTEN; WRIGHT; CARSON, 2015), caracteristica essa comumente relacionada a espécies
tolerantes & sombra e de crescimento lento (POORTER; ROSE, 2005). Assim, o
comprometimento da dispersdo eficiente, em decorréncia da baixa conectividade entre 0s
fragmentos, pode prejudicar as funcbes ecossistémicas (BELLO et al., 2015; COOK et al.,
2005; WATLING et al., 2011), acarretando a homogeneizacdo biotica (BELLO et al., 2015;
VAN DER PLAS et al., 2016), em que as funcgdes ecossistémicas seriam conduzidas pelas
caracteristicas das espécies mais abundantes na comunidade (hipétese da razdo de massa)
(GRIME, 1998). Isso nos permite apontar que a biomassa diminuiu com o aumento da riqueza
de espécies nas areas com menor guantidade de vegetacdo nativa do entorno, possivelmente
pela reducdo da dominancia das espécies responsaveis pela maior parte do estoque de carbono
na paisagem. Ademais, 0 aumento da riqueza de espécies que sdo funcionalmente similares e
usufruem dos mesmos recursos € capaz de acarretar & sobreposicdo de nicho, promovendo
interacOes interespecificas negativas por meio da competicdo (WALKER, 1992) e, portanto,
diminuir a biomassa.

O tamanho do fragmento apresentou efeito positivo na biomassa nas areas com maior
riqueza. Assim como, a riqueza apresentou efeito positivo na biomassa nos maiores fragmentos.

Essa relacdo entre diversidade e carbono por unidade de area j& foi descrita anteriormente
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(CAVANAUGH et al., 2014; CHISHOLM et al., 2013; POORTER et al., 2015). Em grandes
fragmentos a proporcéo da area influenciada pelo efeito de borda € menor e o tamanho absoluto
da area core aumenta. A hipotese da complementariedade de nicho destaca a contribuicéo desse
gradiente ambiental em contemplar mais nichos, e dessa maneira, oportunizar a coexisténcia e
a manutencdo de mais espécies no mesmo espaco (ACKERLY; CORNWELL, 2007; STEIN;
GERSTNER; KREFT, 2014; STEIN; KREFT, 2015). Alem disso, comunidades que suportam
um maior pool de espécies sdo mais propicias a sustentar espécies de alta funcionalidade, as
quais contribuem mais significativamente para a produtividade do meio (LOREAU; HECTOR,
2001).

Em pequenos fragmentos a magnitude e a distancia dos efeitos de borda podem se
estender até as areas core, acarretando na alteracdo das condi¢Ges abidticas e,
consequentemente, na biodiversidade e na biomassa (MAGNAGO et al., 2015; PUTZ et al.,
2011). CondicGes ambientais adversas sdo capazes de selecionar um subgrupo de espécies (ALI
et al., 2020; LOPES et al., 2009; PINHO et al., 2019), o que faria com que as funcdes
ecossistémicas fossem impelidas pelas caracteristicas das espécies mais abundantes na
comunidade, hipotese da razdo de massa (GRIME, 1998). Assim, a biomassa diminuiu com o
aumento da riqueza de espécies nos menores fragmentos, possivelmente pela reducdo da
dominancia das espécies responsaveis pela maior parte da biomassa das areas. Além disso, a
sobreposicao de nicho, em decorréncia do dominio de espécies funcionalmente semelhantes,
que utilizam dos mesmos recursos pode resultar em interacdes interespecificas negativas, no
caso, competicdo (WALKER 1992), e por conseguinte, reducdo do estoque de carbono.

Entre os recursos do solo, o fésforo é reconhecido por ser um nutriente limitante para o
crescimento das plantas, sendo capaz de influenciar a biomassa acima do solo em diversos
ecossistemas tropicais (LONG et al., 2015; POORTER et al., 2015; VAN DER SANDE et al.,
2018). A relacdo negativa entre o teor de fosforo e a biomassa pode ser atribuida a um aumento
na diversidade funcional dos mecanismos de aquisicdo de nutrientes com a reducdo do teor de
fosforo no solo (ZEMUNIK et al., 2015). Turner (2008) afirma que a alta diversidade funcional,
no que compreende 0s mecanismos de aquisi¢do de nutrientes, propicia uma maior particdo do
fosforo, favorecendo a coexisténcia de espécies (MULER et al., 2014) e, por conseguinte,
reduzindo a competicéo interespecifica (ZEMUNIK et al., 2015). Assim, 0 ganho em biomassa,
de maneira geral, seria sustentado por espécies que se desenvolvem independentemente da
disponibilidade de fésforo (TURNER; BRENES-ARGUEDAS; CONDIT; 2018).
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5 CONSIDERACOES FINAIS

Este trabalho apresenta trés conclusdes principais. Primeiramente, os efeitos das
variaveis climaticas nas funcdes ecossistémicas podem ter diferentes direcoes, a depender do
tamanho e da forma do fragmento, e da composicdo e da configuracdo da paisagem. Esse
comportamento variavel salienta a importancia da anélise particular da realidade de cada
remanescente florestal. Nesse contexto, principalmente as areas mais afetadas pela perda de
habitat apresentaram-se dominadas por um subconjunto de espécies e com o estoque de carbono
comprometido. Assim, € sugestivo que nesses locais as espéecies estejam no limite das
adaptacGes as alteracdes das condi¢cbes abiodticas. Somado as mudancgas das condicGes
ambientais promovidas pelo processo de perda de habitat as interacbes com as mudangas
climaticas globais, esses ambientes, ja sensiveis, podem ser mais fortemente afetados.

Em segundo lugar, nas nossas areas mais conservadas encontramos uma relagéao positiva
entre riqueza e biomassa. Além disso, também registramos a relacdo negativa entre riqueza e
biomassa nas areas mais afetadas pelo processo de fragmentacdo. Essa mudanca de direcdo da
relacdo, sugere a existéncia de um limiar de perturbacdo. Nossos achados reforcam que o
estabelecimento de politicas de conservacdo e manejo simplistas, pautadas em apenas um
aspecto da vegetacdo podem ser temerérias.

Por fim, a maior parte das pesquisas é dedicada ao estudo dos efeitos aditivos, na
biodiversidade e funcbes ecossistémicas, dos fatores relacionados ao clima e a paisagem, como:
temperatura, seca, perda e fragmentacdo do habitat, sendo esses de importancia inegavel.
Entretanto, essas ameacas ndo devem ser abordadas de forma isolada, visto que, 0S processos
interagem uns com 0s outros tendo seus efeitos exacerbados. Dessa forma, abordagens
holisticas, que contemplem: clima, solo, paisagem, biodiversidade e suas interacdes sao

necessarias para a preservacdo do que resta de floresta tropical Atlantica.
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Tabela S1 — Detalhes da amostragem e das variaveis abioticas que compdem o modelo global.
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Tamanho .
siocod Lo Lomg dapacc aro MM U0 ENS P i B e S
LAV 01 -21,23 -44,97 400 2017 27,70  1567,00 316,25 9,69 1,80 58,00 10,07 653 0,71
BOC 01 -22,22 -44,54 400 2018 25,30 1626,00 154,83 3,68 2,57 29,00 33,09 29,48 0,24
MDD _01 -21,49 -44,38 450 2018 27,70  1504,00 287,96 7,44 1,77 28,00 12,53 39,84 0,23
DMO 01 -2255 -4521 400 2019 25,30 1663,00 137,83 7,11 2,93 35,00 50,93 1823,11 0,09
ING 01 -21,41 -44,89 400 2017 27,90 1546,00 308,21 31,59 1,69 26,00 31,57 18,92 0,45
LUM 01 -21,48 -4491 400 2018 28,00 1529,00 305,21 100,73 4,50 35,00 15,77 75,44 0,22
IBl 01 -21,71 -43,88 400 2018 24,20 1641,00 174,00 7,48 1,78 24,00 28,39 187,49 0,32
PIR 01 -22,52 -45,47 400 2019 27,40  1535,00 108,58 23,46 2,98 45,00 7,56 16,76 0,56
LAV 02 -21,33 -44,99 300 2016 26,60 1626,00 307,25 30,37 2,30 35,00 9,95 99,22 0,18
BAR 01 -21,24 -43,75 400 2019 2590  1476,00 225,33 40,17 2,12 34,00 28,20 118,96 0,30
ITA 01  -22,47 -45,44 400 2019 27,00 1569,00 176,42 70,52 4,28 29,00 25,35 129,88 0,31
PIR_02 -22,55 -45,55 400 2019 26,80 1602,00 112,71 52,65 2,81 28,00 23,68 155,08 0,35
DMO 02 -22,54 -4524 400 2019 2550 1641,00 141,83 53,28 2,74 32,00 47,74 3437,30 0,14
LUM 02 -21,55 -44,83 400 2019 26,90 1605,00 255,75 118,26 2,21 21,00 15,23 70,00 0,17
SRS 01 -22,19 -45,69 400 2019 27,90 1541,00 240,75 118,05 3,95 29,00 26,81 165,79 0,29
CDO 01 -22,48 -45,75 400 2019 27,40 1533,00 191,54 5,57 2,26 58,00 13,71 906,16 0,05
PIR 03 -22,61 -4555 400 2019 24,70 1798,00 101,71 9,91 4,06 36,00 44,10 253,61 0,09

Continua...
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Tabela S1 — Detalhes da amostragem e das variaveis abidticas que compdem o modelo global.

Tamanho .
Sitoced et Long daparele A0 Mg ) oy o omoloam) 60 G o) S
PIR_04 -22,58 -45,53 400 2019 25,30 1753,00 117,79 30,09 3,17 38,00 39,60 787,11 0,19
BOC 02 -22,22 -44,48 400 2019 24,90 1681,00 184,21 24,57 2,56 28,00 54,39 316,15 0,07
CDO 02 -22,41 -45,77 400 2019 27,70  1532,00 207,54 13,52 2,33 41,00 10,69 546,11 0,18
SRS 02  -22,20 -45,73 400 2019 27,50 1577,00 235,75 46,19 2,47 28,00 30,47 351,33 0,15
POA 01 -22,22 -46,00 400 2019 27,00 1599,00 222,79 71,24 2,22 27,00 34,71 248,96 0,17
ITT 01 -22,36 -44,81 400 2019 23,70  1845,00 137,79 128,54 3,91 46,00 60,32 401,26 0,21
CRR_ 01 -21,61 -44,559 400 2019 25,50 1691,00 226,63 10,43 3,43 14,00 21,31 1179,12 0,06
CRR_ 02 -21,62 -44,56 400 2019 27,30  1558,00 241,63 46,24 1,83 33,00 21,31 1179,12 0,06
ITT 02 -22,34 -44,79 400 2019 24,70  1690,00 113,79 186,79 2,32 52,00 59,59 3808,31 0,09
POA 02 -22,22 -4597 400 2019 27,60  1556,00 222,79 45,84 3,90 33,00 8,75 339,88 0,18
ITT 03 -22,37 -44,76 400 2019 23,50 1843,00 113,79 33,79 2,65 37,00 59,59 3808,31 0,09
ITT 04 -22,37 -44,74 400 2019 21,60 217500 67,67 30,26 2,47 41,00 41,15 945249 0,05
ITT 05 -22,44 -44 .61 400 2019 26,00 1567,00 177,21 10,46 2,24 66,00 5241 910593 0,03

Legenda: Sitio cod: identificacdo do sitio; Lat: latitude; Long: longitude; Ano: ano do levantamento floristico, MTWM: temperatura maxima do més mais
quente; MAP: precipitacdo média anual; CWD: déficit hidrico climatico de longo prazo; P: fésforo; CEC: Capacidade de troca cationica efetiva; Clay:
proporcéo argila; NPC: quantidade de vegetagdo nativa; Patch size: tamanho do fragmento; Shape: forma do fragmento.

Fonte: Do autor (2021).



66

APENDICE - B

Figura S1 — Quantidade de vegetacdo nativa do entorno do fragmento (NPC) (%) presente em
um buffer com 250 m de raio. Os sitios estdo organizados em ordem decrescente
de acordo com o tamanho dos fragmentos.
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Fonte: Do autor (2021).
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Figura S1 — Matriz de correlacdo entre as variaveis abioticas.
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Legenda: lat: latitude; long: longitude; biol: temperatura média anual; bio2: faixa diurna média; bio3:
isotérmica; bio4: sazonalidade da temperatura; bio5: temperatura maxima do més mais quente; bio6:
temperatura minima do més mais frio, bio7: faixa anual de temperatura; bio8: temperatura média do
quarto mais umido; bio9: temperatura média do quarto mais seco; bio10: temperatura média do trimestre
mais quente; bioll: temperatura média do quarto mais frio; biol2: precipitacdo media anual; biol3:
precipitacdo do més mais chuvoso; biol4: precipitacdo do més mais seco; biol5: sazonalidade da
precipitacdo; biol6: precipitacdo do quarto mais chuvoso; biol7: precipitacdo do quarto mais seco;

bio18: precipitacdo do trimestre mais quente; bio19: precipitacdo do trimestre mais frio; CWD: déficit

hidrico climatico de longo prazo; pH; K: potassio; P: fésforo; Ca: célcio; Mg: magnésio; Al:
aluminio; H+Al: acidez potencial; SB: soma de bases; t: CTC efetiva; T: CTC a pH 7; m: saturac&o por
aluminio; V: saturacdo por bases; MO: matéria organica; e propor¢oes de Sand (areia), Silt (silte) e Clay
(argila); NPC: quantidade de vegetacdo nativa do entorno; Patch size: tamanho do fragmento; Shape:

forma do fragmento.
Fonte: Do autor (2021).
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Figura S1 — Analise de correlacdo entre as variaveis Shape e Patch size apds a transformacéo

da variavel Patch size com logaritmo
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Fonte: Do autor (2021).
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Tabela S1- Variaveis contidas no modelo médio, para a variavel resposta riqueza, e suas
estimativas condicionais, erros padréo, p valor e o R? marginal do modelo global

(variancia explicada pelos efeitos fixos).

Riqueza Ry ginai= 42%

Preditor Estimativa Erro padréo p valor
P 0,67 0,45 0,141
CEC 0,60 0,46 0,201
CWD 0,25 0,54 0,646
Shape 0,38 0,66 0,576
CWD:Shape -0,97 0,39 0,016
MTWM -0,74 0,58 0,209
MTWM:Shape -1,41 0,58 0,017
Clay -0,32 0,47 0,506
NPC 0,41 0,63 0,523
Patch size -0,04 0,65 0,949
CWD: Patch size 0,91 0,39 0,022
CWD:NPC -0,92 0,61 0,138
MAP -0,23 0,46 0,630
MTWM: Patch size 0,81 0,41 0,052

Legenda: As variaveis com p valor < 0,05 encontram-se em negrito. P: fosforo; CEC: capacidade
de troca catidnica efetiva; CWD: déficit hidrico climatico de longo prazo; Shape: forma do fragmento;
MTWM: temperatura maxima do més mais quente; Clay: teor de argila; NPC: quantidade de vegetacao

nativa do entorno; Patch size: tamanho do fragmento; MAP: precipitacdo média anual.

Fonte: Do autor (2021).
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Tabela S1 - Variaveis contidas no modelo médio, para a varidvel resposta biomassa, e suas
estimativas condicionais, erros padréo, p valor e o Rz marginal do modelo global
(variancia explicada pelos efeitos fixos).

Biomassa Ry ginai= 67%

Preditor Estimativa Erro padrdo p valor
MTWM -0,30 0,08 0,0001
Patch size -0,07 0,10 0,502
Sp 0,08 0,07 0,264
MTWM:Patch size 0,18 0,06 0,001
Patch size:Sp 0,15 0,05 0,006
CEC -0,10 0,06 0,089
P -0,16 0,07 0,031
Shape -0,05 0,13 0,729
MTWM:Shape -0,22 0,08 0,006
NPC 0,21 0,07 0,004
NPC:Sp 0,12 0,06 0,039
Clay -0,02 0,07 0,782
CWD 0,03 0,07 0,714
MAP 0,02 0,07 0,760

Legenda: As varidveis com p valor < 0,05 encontram-se em negrito. MTWM: temperatura maxima
do més mais quente; Patch size: tamanho do fragmento; Sp: riqueza de espécies; CEC: capacidade de
troca catidnica efetiva; P: fosforo; Shape: forma do fragmento; NPC: quantidade de vegetacdo nativa do
entorno; Clay: teor de argila; CWD: déficit hidrico climatico de longo prazo; MAP: precipitacdo média
anual.

Fonte: Do autor (2021).
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Figura S1 — Efeitos isolados das variaveis abidticas na biomassa acima do solo.
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Legenda: A) Temperatura maxima no més mais quente (MTWM); B) Quantidade de vegetacdo nativa
do entorno (NPC); e C) Fosforo (P). Os pontos sdo os residuos parciais depois de contabilizar os efeitos

dos outros preditores e os efeitos aleatérios do local.
Fonte: Do autor (2021).
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Figura S1- Efeitos das interagdes entre a temperatura maxima no més mais quente (MTWM) e
o tamanho (Patch size) do fragmento influenciando a riqueza.
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Legenda: A) MTWM como preditor e Patch size como mediador; B) Patch size como preditor e MTWM
como mediador. As linhas ajustadas sdo tracadas na média e em + 1 desvio padréo. Os graficos foram
plotados com base nos melhores modelos contendo as varidveis significativas do multimodel, isso pode
acarretar em algumas diferencas em efeitos ndo significativos.

Fonte: Do autor (2021).



