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INTRODUÇÃO GERAL 

 

As florestas nebulares são ecossistemas naturalmente raros, pois ocupam as áreas das 

maiores elevações, de mais difícil acesso, o que as faz também pouco conhecidas. Suas 

imagens são admiradas em livros e filmagens, compondo cenários exóticos ao público geral, 

com sua abundância em epífitas, especialmente musgos e liquens que lhe cobrem e pendem 

dos galhos e, na América, também pela profusão de bromélias. No entanto, quando visitadas 

são confundidas com ecossistemas degradados devido à sua menor estatura, dossel mais 

aberto e, muitas vezes, a ocupação por bambus. No Brasil, essas florestas ocorrem 

principalmente no Planalto das Guianas, nas áreas de maiores altitudes do país, nos estados do 

Amazonas e Roraima; e nas cadeias montanhosas costeiras da região Sudeste, ou seja, nas 

serras do Mar e da Mantiqueira, compondo uma face da Mata Atlântica, em si já 

extremamente ameaçada, com menos de oito por cento de sua cobertura original, além de 

fragmentada. 

No sistema orográfico da Serra da Mantiqueira (de origem tupi, significando “serra das 

vertentes” ou “gotas de chuva”, dependendo do etimólogo), as florestas nebulares apresentam-

se em duas situações ecossistêmicas bastante diferenciadas. Nas áreas cuja base geológica é 

formada por rochas ígneas, como granitos e gnaisses, as florestas ocupam (ou ocupariam, 

originalmente) grandes extensões contínuas ao longo das encostas, até serem substituídas 

pelos campos naturais das maiores altitudes. Já nas serras sobre rochas metamórficas, 

geralmente quartzitos, as florestas nebulares formam manchas cercadas pelos campos que, 

neste caso, são predominantes na paisagem, aparentando, mas não correspondendo 

exatamente ao conceito de fragmentos. Todas essas áreas apresentam elevado valor 

socioambiental, não somente por sua biodiversidade, mas também por suas funções 

hidrológicas, particularmente no incremento da oferta de água para a região. Assim, são áreas 

merecedoras de adequado e cuidadoso manejo e conservação, cujas pesquisas científicas 

podem subsidiar, mas também representam oportunidades para melhor compreensão de como 

as florestas tropicais se organizam e se reestruturam ao longo do espaço e do tempo. 

Neste trabalho são analisadas duas florestas nebulares do complexo da Serra da 

Mantiqueira em Minas Gerais. A primeira, em Camanducaia, onde as florestas apresentam-se 

contínuas, avalia-se a maturidade da floresta e seu estado de conservação através de 

parâmetros fitossociológicos e de dinâmica de comunidades arbóreas, exercitando a separação 

daquilo que concerne às características naturais da floresta nebular e seus indicadores de 
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impactos ou perturbações. A segunda, em Carrancas, onde as florestas são originalmente 

descontínuas, a dinâmica florestal foi avaliada para desvendar o quanto as bordas naturais e o 

interior da floresta se diferenciam e o quanto se pode aplicar os conceitos de efeitos de borda 

advindos da teoria da fragmentação florestal. 
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CAPÍTULO 1 

 

 

 

ANÁLISE FISIONÔMICO-ESTRUTURAL VERSUS ESTUDO DE 

DINÂMICA NA AVALIAÇÃO DO STATUS DE CONSERVAÇÃO DE UMA 

FLORESTA ATLÂNTICA NEBULAR ALTOMONTANA 

NO SUDESTE DO BRASIL 
 

 

 

 

RESUMO 
 

 

As florestas atlânticas altimontanas apresentam grande importância para a conservação da 

biodiversidade e de serviços ambientais, onde se destaca o fornecimento de água. No sudeste 

brasileiro, encontram-se ameaçadas e na maior parte fragmentadas. Suas características 

estruturais originais, como baixa estatura e menor riqueza em espécies, somadas ao grande 

desconhecimento sobre estas florestas, geram dificuldades a mais na avaliação do estado (e 

consequente status) de conservação das mesmas. Neste trabalho, investigaram-se as mudanças 

estruturais ocorridas, em quatro anos, em uma floresta atlântica nebular altomontana, a 

1900 m de altitude, na Serra da Mantiqueira, em Camanducaia, Minas Gerais, SE do Brasil. 

Partiu-se da hipótese de que a comunidade arbórea apresentava uma dinâmica equilibrada, 

com acréscimos em biomassa equivalentes às perdas ao longo do tempo, sendo as 

características fisionômico-estruturais da floresta exclusivamente concernentes à sua situação 

orográfica, representando uma floresta madura. Para isso, a área foi inventariada em 2001 e 

2005, através de 15 parcelas permanentes de 500 m² (5 100 m), totalizando 0,75 ha. Nestas, 

todos os indivíduos com DAP ≥ 5 cm foram etiquetados, identificados e medidos em sua 

circunferência e altura. No 2º inventário as árvores novas nas parcelas também foram 

amostradas e registraram-se as mortas. Calcularam-se as taxas de mortalidade e recrutamento 

de indivíduos e de ganho e perda em área basal para comunidade, suas populações mais 

abundantes e suas diferentes guildas de regeneração, analisando-as conjuntamente com as 

particularidades fisionômicas da floresta. Os resultados rejeitaram a hipótese de estabilidade 

da comunidade arbórea. Encontraram-se alta rotatividade, com desequilíbrio entre taxas de 

dinâmica, exibindo uma floresta em crescimento. As proporções de biomassa entre as guildas 

de regeneração, com menor representatividade das espécies tolerantes à sombra, também 

indicaram que a área encontra-se não madura e responde a perturbações. A origem destas foi 

discutida em várias possibilidades de diferentes escalas espaciais e temporais, concluindo-se 

tratar, provavelmente, de pressões antrópicas de grande intensidade em décadas passadas. Por 

outro lado, a riqueza e composição de espécies, a baixa importância das pioneiras na estrutura, 

a elevada área basal da comunidade e o aumento de biomassa entre as climácicas tolerantes à 

sombra indicaram estádios mais avançados de sucessão. Os parâmetros puramente 

fisionômicos não foram adequados, isoladamente, para avaliação de estado de conservação de 

florestas altimontanas. 
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1. INTRODUÇÃO 

 

1.1. Contexto do estudo 

 

A Floresta Atlântica brasileira representa um dos maiores e mais urgentes desafios 

para a conservação da biodiversidade mundial. Reconhecida como um dos ecossistemas mais 

biodiversos e ameaçados, resta a este Hotspot cerca de 100 mil km
2
 ou 8% de sua cobertura 

original, com apenas 4,1% de sua área primitiva sob alguma proteção (Mittermeier et al., 

2004; Hirota, 2005). Em sua maioria fragmentada, grande parte da Floresta Atlântica 

concentra-se em áreas de relevo montanhoso e acidentado, de mais difícil acesso, das regiões 

Sul e Sudeste do Brasil (Fundação SOS Mata Atlântica et al., 1998). As áreas de montanha, 

além de serem ricas em endemismos, muitas vezes são refúgios de espécies extintas nas áreas 

mais alteradas das baixas altitudes, formando ilhas de biodiversidade, mas são particularmente 

vulneráveis ao aquecimento global (Hamilton e McMillan, 2004). Além disso, a existência de 

florestas está diretamente associada à manutenção da quantidade e qualidade de águas 

importantes para populações humanas (Scanlon el al., 2004), principalmente em montanhas, 

onde abrigam grandes sistemas de nascentes formadoras de importantes rios (Hamilton e 

McMillan, 2004). 

As florestas montanas úmidas tropicais são caracterizadas pela menor estatura (em 

comparação com as de baixas altitudes), abundância de epífitas, dossel mais irregular e menor 

diversidade (Grubb et al., 1963; Lieberman et al., 1996; Walter, 1977; Whitmore, 1990; 

Webster, 1995; Young, 1995), principalmente de espécies arbóreas (Gentry, 1988). No Brasil, 

estas características são muitas vezes confundidas com efeitos de degradação antrópica, 

causada principalmente pela coleta seletiva de espécies madeireiras, gerando dúvidas quanto 

ao estado de conservação dessas florestas, podendo levar a julgamentos de menor valia para a 

conservação da biodiversidade. Embora se saiba que a Floresta Atlântica brasileira apresente 

expressivas variações fisionômicas e florísticas associadas à altitude, como demonstrado por 

Oliveira-Filho e Fontes (2000), a ecologia das florestas acima dos 1000 m de altitude no 

sudeste brasileiro é ainda incipiente (Pereira et al., 2006). 

Ao sul do estado de Minas Gerais, no complexo orográfico da Serra da Mantiqueira, a 

Área de Proteção Ambiental Estadual (APA) Fernão Dias, unidade de conservação de uso 

sustentável, abrange a área de oito municípios, ocupando 180 mil ha, incluindo Camanducaia 

(IEF, 2008). Seu objetivo é preservar os remanescentes florestais de Mata Atlântica, 

disciplinando o uso dos recursos naturais (Minas Gerais, 1997). Encontra-se em uma região 
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caracterizada pela alta riqueza de espécies animais e vegetais raras, endêmicas e ameaçadas, 

apontada em consenso pelas listas de áreas prioritárias para a conservação da biodiversidade 

do estado de Minas Gerais (Drummond et al., 2005), da Mata Atlântica (Conservation 

International et al., 2000) e do país como um todo (Brasil, 2004), nos três casos na categoria 

de maior importância. Além disso, insere-se na área do projeto de grandes corredores 

ecológicos das florestas tropicais brasileiras, coordenado pelo governo brasileiro, no chamado 

corredor sul da Mata Atlântica (Ayres et al., 2005; Brasil, 2006). 

A região possui relevo montanhoso, com altitudes que variam de aproximadamente 

1000 a 2100 m, onde se encontram inúmeros remanescentes em diferentes estádios de 

regeneração (França e Stehmann, 2004) de diferentes formações de florestas ombrófilas e 

semidecíduas (Melo e Salino, 2007), originalmente extensas em todo sul do estado (Azevedo, 

1962). Os desflorestamentos, inicialmente para práticas agrícolas insustentáveis nas encostas, 

limitaram as florestas aos topos dos morros, sendo a fragmentação incrementada pela 

substituição de plantios por pecuária após o desgaste dos solos, estendendo as atividades aos 

cimos (Brito et al., 1997). Apresenta também inúmeras nascentes que abastecem as bacias dos 

rios Jaguari, Sapucaí-mirim e Sapucaí, importantes no suprimento de água para várias 

cidades, incluindo São Paulo. 

Neste contexto, França e Stehmann (2004) investigaram a comunidade arbórea de um 

remanescente florestal de cerca de 3 mil ha, a 1900 m de altitude e considerado em bom 

estado de conservação, em Camanducaia, Minas Gerais. Encontraram, em coletas aleatórias 

durante um ano, 70 espécies de 29 famílias e, em amostragem de 0,75 ha e 1378 indivíduos 

vivos, 58 espécies de 29 famílias e um índice de diversidade de Shannon-Wiener (H') de 2,9 

nats×indivíduo
-1

. A comparação com outras cinco florestas de grandes (porém menores) 

altitudes do sudeste (até um máximo de 1500 m), com amostragens não muito diferentes, 

mostrou baixa similaridade com as mesmas e diversidade acentuadamente menor (nas demais 

áreas, riqueza e H' variaram de 119 a 199 espécies e de 3,78 a 4,33 nats×indivíduo
-1

, 

respectivamente). Por outro lado, na avaliação da riqueza de cinco remanescentes florestais do 

maciço do Itatiaia (também Serra da Mantiqueira), em altitudes de 1135 a 1480 m, Pereira et 

al. (2006) associaram diretamente a riqueza em espécies das áreas aos seus estados de 

conservação. Consideraram como florestas maduras os três fragmentos que exibiram 228, 218 

e 190 espécies e as áreas com 119 e 81 espécies, respectivamente, como em estádios 

intermediários e iniciais de sucessão ecológica. 

Os estudos de dinâmica de comunidades florestais consistem no monitoramento e 

análise das mudanças na estrutura da floresta no decorrer do tempo. São importantes na 
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distinção de mudanças naturais na floresta das provenientes da interferência antrópica (Kornig 

e Balslev, 1994; Sheil, et al., 2000) e, portanto, para a avaliação e manejo conservacionista 

dos remanescentes florestais (Sheil, et al., 2000). No entanto, no Brasil ainda são escassos os 

estudos de dinâmica em regiões extra-amazônicas (Felfili, 2000; Oliveira-Filho, 2002; 

Werneck e Franceschinelli, 2004; Pinto e Hay, 2005) e muito mais raros em ambientes 

altimontanos. Assim, pouco se sabe sobre os fenômenos de alterações estruturais destas 

florestas, dificultando uma correta análise e interferência em prol de sua conservação. 

 

 

1.2. Premissas do trabalho 

 

A estrutura e a dinâmica de uma vegetação podem ser fortemente moldadas por 

distúrbios naturais ou antrópicos (Caswell e Cohen, 1991). Em uma floresta tropical madura, 

espera-se que haja distúrbios naturais, como a formação de clareiras pela morte de árvores 

adultas, que são importantes na manutenção da diversidade de espécies (Carey et al., 1994; 

Rees et al., 2001; Denslow, 1980). Por outro lado, impactos em maiores escalas provocam a 

redução em biomassa e espécies (Whitmore e Burslem, 1998). Assim, após um distúrbio, a 

floresta inicia seu processo de sucessão secundária até alcançar uma composição de espécies e 

biomassa aérea similares aos de uma floresta primária (Guariguata e Ostertag, 2002) e a 

estrutura da floresta madura resulta do equilíbrio entre mortalidade, regeneração e 

crescimento das árvores, fenômenos estes que atuam continuamente (Lang e Knight, 1983; 

Lieberman et al., 1985; Swaine et al., 1987; Rankin-de-Merona et al., 1990 ; Felfili, 1995; 

Oliveira-Filho et al., 1997). Além disso, na sucessão mudam também as densidades das 

guildas de regeneração formadas pelas espécies, nas diferentes classes de tamanho, o que 

pode indicar o grau de recuperação da floresta (Denslow, 1987; Lieberman et al., 1995).  

 

 

1.3. Objetivo do estudo 

 

Objetivou-se, neste estudo, analisar as mudanças estruturais ocorridas, durante um 

intervalo de 4 anos, em uma floresta atlântica nebular altomontana, a 1900 m de altitude, na 

Serra da Mantiqueira, em Camanducaia, Minas Gerais, Brasil. Verificaram-se os processos de 

mortalidade, recrutamento e crescimento da comunidade, de suas populações mais abundantes 

e das diferentes guildas de regeneração presentes, confrontando-os com as características 
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fisionômico-estruturais da vegetação e tentando correlacioná-los ao estado de maturidade da 

floresta. 

 

 

1.4. Hipótese 

 

A comunidade arbórea estudada apresenta uma dinâmica onde a mortalidade e o 

surgimento de novos indivíduos, a perda e o ganho em área basal e a proporção de indivíduos, 

espécies e crescimento nas guildas de regeneração encontram-se equilibrados, sendo as 

características fisionômico-estruturais da floresta exclusivamente concernentes à sua situação 

orográfica, representando uma floresta madura. 
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2. MATERIAL E MÉTODOS 

 

2.1. Caracterização da área de estudo 

 

A área estudada localiza-se no município de Camanducaia, no extremo sul do estado 

de Minas Gerais (figura 1), na Serra da Mantiqueira, dentro dos limites da APA Fernão Dias, 

no interior de um fragmento de Floresta Ombrófila Densa Altomontana ou floresta nebular 

(ambos os nomes na classificação de Veloso et al., 1991). Esse é conhecido localmente como 

Matão, ocupa aproximadamente 3 mil ha, apresenta altitudes que variam aproximadamente de 

1700 a 1915 m e é circundado por pastagens e culturas anuais. A amostragem se deu 

especificamente em sua porção de maior altitude, a 1915 m, de superfície relativamente plana, 

próxima à nascente do rio Camanducaia, nas adjacências da coordenada geográfica 

22º42’40”S e 45º55’51”W. A região apresenta um clima do tipo Cwb segundo classificação 

de Köppen-Geiger (INMET, 1982), ou seja, mesotérmico úmido com estação seca de inverno 

e verão temperado; o relevo é fortemente ondulado, com altitudes variando entre 1100 e 

2100 m e vales profundos nas zonas de drenagem; e sistema edáfico predominante de 

Latossolo Vermelho-Amarelo Distrófico textura média e Organossolo (caracterização mais 

detalhada é encontrada em França e Stehmann, 2004). Segundo esses autores, a floresta 

encontra-se em bom estado de conservação, sem vestígios recentes de exploração seletiva de 

espécies madeireiras, porém observando-se perturbação decorrente da presença de gado em 

determinados períodos do ano, formando trilhas e pisoteando o sub-bosque, além de relatos 

sobre incêndios na área há mais de 60 anos. 

 

 

Brasil 

 
 Camanducaia 

Minas 
Gerais 

 
Figura 1. Localização geográfica do município de Camanducaia () no estado de Minas 

Gerais, Brasil, onde se encontra a área deste estudo. 



 

 

13 

2.2. Caracterização dos inventários da comunidade arbórea 

 

A estrutura da comunidade arbórea foi inventariada primeiramente de agosto de 2000 

a abril de 2001 e descrita por França e Stehmann (2004). Assim, foram demarcadas 15 

parcelas permanentes de 500 m² cada (5 100 m), totalizando 0,75 ha amostrados, distribuídas 

sistematicamente de forma paralela, ao longo de aproximadamente 400 m, distanciadas entre 

si cerca de 30 m. Delineou-se a amostragem sobre um espaço amplo para que os resultados 

representassem a comunidade sem o viés de uma possível condição ambiental localizada em 

mancha, como, por exemplo, o efeito de grandes clareiras naturais ou antrópicas. Nessas 

parcelas, todos os indivíduos com circunferência à altura do peito (CAP; medida a 1,3 m de 

altura) maior ou igual a 15 cm foram etiquetados com plaquetas numeradas, medidos em seu 

CAP com uso de fita métrica e submetidos a uma coleta de ramos para sua posterior 

identificação botânica (as espécies herborizadas encontram-se depositadas no Herbário BHCB 

da Universidade Federal de Minas Gerais); os pteridófitos arborescentes também foram 

incluídos na amostragem, devido ao seu hábito e porte. Para este estudo, executou-se um 

segundo inventário no período de novembro de 2004 a abril de 2005, utilizando-se as mesmas 

parcelas e métodos empregados no inventário anterior e perfazendo uma diferença temporal 

média, na reamostragem das parcelas, de 4,12 ± 0,34 anos equinociais (doravante os 

levantamentos serão ditos de 2001 e 2005, para facilitação da leitura). Dessa vez, porém, foi 

considerado um CAP mínimo de 15,7 cm (equivalente a um diâmetro à altura do peito, DAP, 

de 5 cm, assumindo-se a circularidade dos troncos), por ser um valor mais comumente usado 

em pesquisas similares, facilitando posteriores comparações (a análise dos dados considerou 

esse DAP mínimo também para os dados do primeiro levantamento). Assim, todos os 

indivíduos novos na amostragem, ou seja, que atingiram o CAP mínimo, também chamados 

de recrutas, foram etiquetados, medidos e identificados; os indivíduos sobreviventes foram 

mensurados novamente e os mortos registrados se encontrados caídos com exposição da base, 

em pé ou com tronco quebrado (conforme Hubbel e Foster, 1986; Korning e Balslev, 1994). 

Alguns nomes botânicos usados no primeiro levantamento foram atualizados e algumas 

identificações corrigidas. As espécies foram classificadas nas famílias reconhecidas pelo 

sistema do Angiosperm Phylogeny Group II (APG, 2003). 
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2.3. Análise das mudanças estruturais na comunidade e guildas de regeneração 

 

As possíveis mudanças estruturais entre as amostragens foram avaliadas pelo cálculo e 

comparação de medidas fitossociológicas clássicas, ou seja, densidade, frequência, área basal 

e índice de valor de importância (Curtis e McIntosh, 1950; Mueller-Dombois e Ellenberg, 

1974); riqueza em número de espécies, diversidade pelo índice de Shannon-Wiener e 

equabilidade pelo índice de Pielou (conforme Magurran, 1988). As alterações de valores de 

número de indivíduos, espécies, área basal e dominância médias nas parcelas foram avaliadas 

considerando-se a frequência de elevação, permanência ou diminuição destes parâmetros, 

através do teste não paramétrico G para avaliar a dependência entre proporções. O teste é 

aplicado a variáveis categóricas nominais, permite que estejam presentes contagens pequenas 

e a hipótese de nulidade (H0) afirma que os valores apresentados por diferentes amostras estão 

associados, ou seja, em proporções equivalentes (Ayres et al., 2007 – autores também do 

programa estatístico utilizado, BioEstat 5.0). As proporções de número de indivíduos, área 

basal e frequência apresentadas pelas espécies nos dois anos também foram avaliadas por 

teste-G de dependência onde as variáveis categóricas nominais foram as espécies. A estrutura 

de densidade e área basal foi avaliada através da frequência por classes de diâmetro, 

empregando-se intervalos de classe de amplitudes crescentes (com base em Hubbell e Foster, 

1990) para compensar a grande diminuição da densidade nas classes de tamanhos maiores, 

conhecida como distribuição em J-reverso, típica das florestas tropicais (Lossos e CTFS, 

2004). As classes foram 5 a <10, 10 a <20, 20 a < 40 e 40 a < 80 cm. Os parâmetros tiveram 

suas distribuições nos dois anos comparadas por teste-G. 

Para avaliação de possíveis diferenças de estádio de sucessão ecológica da floresta 

entre os períodos de amostragem, as espécies foram classificadas segundo suas estratégias de 

regeneração nas categorias propostas por Swaine e Whitmore (1988): pioneiras, cuja 

germinação das sementes e estabelecimento depende de ambiente de luz direta, ou seja, áreas 

abertas (como grandes clareiras), e climácicas, cujas plântulas podem se estabelecer à sombra. 

Para essa última adotou-se ainda a sugestão de Oliveira-Filho et al. (1994abc), dividindo as 

espécies em climácicas exigentes de luz, que dependem de luz abundante para atingir o 

dossel, e climácicas tolerantes à sombra, caracterizadas por se desenvolverem no sub-bosque, 

podendo atingir o dossel. Para a classificação foram utilizadas informações publicadas sobre a 

biologia das espécies acrescidas de observações em campo. Calcularam-se os parâmetros 

fitossociológicos já descritos para as três guildas e compararam-se as suas proporções entre 
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diferentes anos por teste-G, tanto para toda a amostra quanto por classes de diâmetro, como já 

descrito para a comunidade. 

 

 

2.4. Análise da dinâmica da comunidade e guildas de regeneração 

 

Calcularam-se variáveis de dinâmica, expressas em número de indivíduos e em área 

basal das árvores, tanto para a amostra total como para cada guilda de regeneração, classe de 

diâmetro e populações mais abundantes. Baseando-se em Sheil (1995) e Sheil et al. (1995, 

2000), calcularam-se as taxas anuais médias de mortalidade (m) e recrutamento (r) de árvores 

individuais e taxas anuais médias de perda (p) e ganho (g) de área basal das árvores a partir 

das equações exponenciais: 

m = 1 – (NS / N0)
1/t 

, 

r = 1 – (1 – NR / Nt)
1/t 

, 

p = 1 – (ABS / AB0]
1/t 

, 

g = 1 – [1 – (ABR + ABINC)/ABt]
1/t 

, 

onde t é o tempo em anos entre as duas amostragens; N0 e Nt são, respectivamente, as 

contagens inicial e final de árvores individuais; NS e NR, o número de árvores sobreviventes e 

recrutas; AB0 e ABt, as áreas basais inicial e final das árvores; ABS a área basal das 

sobreviventes (i.e. AB0 – AB das mortas, o decréscimo nas áreas basais); ABR e ABINC as 

áreas basais das árvores recrutas e o incremento em área basal das árvores sobreviventes. 

Como indicadores da dinâmica da comunidade, em número e área basal, foram calculadas as 

taxas de rotatividade anual (turnover rate), respectivamente através da média entre m e r ou p 

e g, conforme Phillips e Gentry (1994) e Phillips et al. (2004). Também se calcularam as taxas 

de mudança líquida entre as amostragens, em número de indivíduos (ChN) e em área basal 

(ChAB), conforme as equações de Korning e Balslev (1994): 

ChN = [(Nt/N0)
1/t

 – 1] × 100, 

ChAB = [(ABt/AB0)
1/t

 – 1] × 100. 

Verificou-se a independência entre as frequências de indivíduos sobreviventes, mortos 

e recrutas entre as guildas de regeneração pelo teste-G. A diferença entre os números de 

recrutas e mortos foi verificada por comparações entre contagens de Poisson (Zar 1996) para 

a amostra total e para as guildas em separado. A proporção de tipos de mortes registrados foi 

comparada entre guildas de regeneração por teste-G, onde as árvores não encontradas foram 

consideradas mortas. A proporção entre parcelas onde houve aumento e diminuição da área 
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basal de cada guilda foi submetida a teste de aderência de qui-quadrado para uma amostra. A 

dinâmica das árvores foi avaliada também por classe de diâmetro, conforme divisão de classes 

já explicada. As variações em cada classe foram verificadas pela contagem de indivíduos que 

não mudaram de classe, mortos, recrutas, imigrantes na classe (ingrowth) e emigrantes 

(outgrowth). Foram utilizados testes-G para verificar se as frequências de árvores vivas e de 

árvores mortas na segunda amostragem foram independentes das classes de diâmetro. A 

diferença entre o número de árvores ingressantes (recrutas + imigrantes) e árvores egressas 

(mortos + emigrantes) em cada classe de diâmetro foi verificada por comparações entre 

contagens de Poisson para a amostra total e guildas. Foram avaliadas as dinâmicas das 

espécies com dez ou mais indivíduos em uma das amostragens. O número de recrutas e 

mortos em cada uma das populações foi comparado por contagens de Poisson. A dependência 

das proporções de parcelas com aumento ou redução da área basal das mesmas populações foi 

verificada por testes de qui-quadrado. A rotatividade e a mudança líquida em número de 

árvores e área basal de cada espécie foram representadas graficamente, separando-se as 

guildas de regeneração. Não foram avaliadas mudanças em área basal para a espécie 

Dicksonia sellowiana por ser verificado, em campo, a não correspondência entre essa medida 

e o porte dos indivíduos, havendo crescimento em altura com deformações e diminuições de 

diâmetro, por se tratar de uma espécie não lenhosa e, portanto, sem câmbio vascular 

responsável por um crescimento secundário. 
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3. RESULTADOS 

 

3.1. Mudanças na estrutura da comunidade e guildas de regeneração 

 

A amostragem, nos dois levantamentos, totalizou 1549 árvores (1311 no primeiro 

inventário e 1462 no segundo), pertencentes a 57 espécies e 27 famílias botânicas. Entre os 

dois levantamentos, três novas espécies surgiram na área amostrada – Baccharis 

brachylaenoides DC. (Asteraceae), Miconia sellowiana Naudin (Melastomataceae) e 

Myrceugenia brevipedicellata (Burret) D.Legrand e Kausel (Myrtaceae) – enquanto uma 

espécie foi excluída – Solanum sp. (Solanaceae). Deste modo, a riqueza alterou-se de 54 para 

56 espécies. O número de famílias permaneceu inalterado em 27. A equabilidade medida pelo 

índice de Pielou permaneceu inalterada em 0,728 entre os dois inventários e o índice de 

diversidade de Shannon elevou-se levemente de 2,905 para 2,930 nats×indivíduo
-1

. 

Observam-se correções na identificação de seis espécies apresentadas nos resultados do 

primeiro inventário (em França e Stehmann, 2004): Croton piptocalyx Müll.Arg. 

(Euphorbiaceae), antes C. urucurana; Rhodostemonodaphne macrocalyx (Meisn.) Rohwer ex 

Madriñán (Lauraceae), antes Nectandra sp.; Roupala montana Aubl. (Proteaceae), antes R. 

longipetiolata; Cordiera concolor (Cham.) Kuntze (Rubiaceae), antes Alibertia myrciifolia; 

Rudgea jasminoides (Cham.) Müll.Arg. (Rubiaceae), antes Psychotria sp. Além disso, 

apresentam-se três atualizações nomenclaturais: Myrcia splendens (Sw.) DC. (Myrtaceae), 

antes M. fallax; Solanum campaniforme Roem. e Schult. (Solanaceae), antes S. caeruleum; 

Laplacea fruticosa (Schrad.) Kobuski (Theaceae), antes Gordonia fruticosa. 

Os valores de densidade elevaram-se em 11,5% (1748 para 1949 indivíduos×ha
-1

) e de 

área basal em 5,2% (49,9 para 52,5 m
2
×ha

-1
). A soma das frequências das espécies elevou-se 

8,6% (1867 para 2027 ocorrências). Como pode ser visualizado na figura 2, o número de 

indivíduos diminuiu apenas em 1 das 15 parcelas, em dois indivíduos. Nas demais aumentou 

em média 11 indivíduos, com máximo de 19 e mínimo de 5. A área basal reduziu-se em 

apenas 2 parcelas num total de 0,268 m
2
, permaneceu inalterada em uma e aumentou 

0,184 m
2
 em média nas demais (de 0,093 a 0,277 m

2
). Em 10 parcelas houve o aumento de 1 a 

4 espécies, numa média de 2,6 espécies, permanecendo inalterado em 3 e reduzindo-se em 2 

parcelas, em uma espécie cada. Em apenas uma parcela estes três parâmetros reduziram-se 

simultaneamente. A dominância média das espécies foi reduzida em 10 parcelas e inalterada 

em 5. A avaliação destas frequências de mudança para os diferentes parâmetros pelo teste G 
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exibiu independência das proporções (teste-G = 41,4; p < 0,0001; gl = 6) causada pela 

inversão dos valores de dominância média. Os demais parâmetros (densidade, riqueza e área 

basal) em separado apresentaram associação significativa entre si, com tendência à elevação 

(teste-G = 5,4; p = 0,321; gl = 4). 

 

 

 
Figura 2. Comparação dos valores de densidade (A), riqueza (B), área basal (C) e dominância 

média das espécies (D) da comunidade arbórea, encontrados em 15 parcelas permanentes de 

5 100 m inventariadas nos anos de 2001 e 2005 em uma floresta atlântica altomontana na 

Serra da Mantiqueira, em Camanducaia, Minas Gerais, Brasil. 

 

Os valores de teste-G para as proporções de número, área basal e frequência das 

espécies (tabelas de contingência de 57  2, gl = 56) nos dois inventários foram todos não 

significativos, respectivamente 56,7 (p = 0,45), 0,26 (p = 1) e 16,0 (p = 1), aceitando-se H0 em 

todos os casos, ou seja, que os valores dos parâmetros estruturais medidos nos dois períodos 

estão associados.  No entanto, análises por espécie, comparando suas proporções entre anos 

com os valores totais dos parâmetros, apontaram Croton piptocalyx como independente, 

diferindo significativamente em número (p < 0,0001) e frequência (p = 0,0166), enquanto 

nenhuma outra espécie apresentou diferença significativa. Como sugerido pelo teste, a ordem 

hierárquica das espécies baseada em seus índices VI (tabela 1) alterou-se muito pouco, com 
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exceção para a espécie pioneira Croton piptocalyx, que mudou da 25ª para a 9ª posição, com 

aumento de 6 para 48 indivíduos ou 700% em sua densidade; distribuiu-se de 4 para todas as 

parcelas com aumento de 275% na frequência; e elevou sua área basal em 0,180 m
2
 ou 172% 

(uma área equivalente à ocupada por 23 árvores de DAP = 10 cm). As 10 espécies de maior 

VI foram responsáveis, em ambos os levantamentos, por cerca de 78% tanto do número de 

indivíduos quanto da área basal da amostra (as 20 de maior VI, por aproximadamente 93%). 

Entre as espécies mais importantes, destacam-se também Drimys brasiliensis (climácica 

exigente de luz) que apresentou aumento em número de 37% (mas somente 6% em área 

basal); e Leandra carassana (pioneira) com redução de 28% em área basal, com redução de 

apenas 8 indivíduos. A densidade reduziu-se em 11 espécies (ou 19%; de 1 a 8 indivíduos por 

espécie, mediana de 2 espécies) elevou-se em 24 (42%; 1 a 56, mediana = 2) e permaneceu 

constante em 22 (38%). A área basal elevou-se em 46 espécies (81%; de 0,0012 a 0,4094 m
2
, 

mediana = 0,0136 m
2
) e diminuiu em 8 (14%; de 0,0006 a 0,2519 m

2
, mediana = 0,0092 m

2
). 

A frequência diminuiu em apenas 5 (9%) espécies (e somente em uma ocorrência cada) e 

permaneceu inalterada em 36 (63%), elevando-se em 16 (28%, 1 a 11 ocorrências, 

mediana = 1). Em resumo, a maior parte das populações elevou ou manteve sua densidade e 

quando apresentou redução o número de indivíduos foi baixo, enquanto a área basal aumentou 

na grande maioria das populações, com valores de redução inferiores aos de acréscimo, assim 

como na frequência. A densidade foi crescente em todas as classes de diâmetro, 

principalmente nas menores classes de tamanho, tanto em número quanto em percentuais 

(figura 3a). A área basal aumentou mais nas classes intermediárias (em percentagens, mais 

nas menores) e decresceu na maior classe (figura 4a). As proporções entre as classes, nos dois 

casos, foram associadas nos dois anos pelo teste-G (p > 0,70), ou seja, não diferiam. 

Segundo a classificação adotada, nas 57 espécies foram encontradas 21 (37%) 

climácicas exigentes de luz (CL), 26 (46%) climácicas tolerantes à sombra (CS) e 7 (12%) 

pioneiras (PI). Três espécies não foram classificadas por não estarem identificadas, e estão 

excluídas de todas as análises de guildas, incluindo-se tabelas e figuras. As espécies CL 

apresentaram maior porte máximo, seguidas das CS. As PI, menores, apresentaram maior 

enriquecimento proporcional em espécies, no entanto de apenas duas. As CS apresentaram 

maiores diversidade e equabilidade, seguidas das CL, enquanto somente nas PI os valores 

subiram (tabela 2). Os valores de densidade, frequência e área basal entre os grupos estão 

associados pelo teste-G (p > 0,2 para os três parâmetros), ou seja, são proporcionais. Todos os 

grupos aumentaram suas densidades e áreas basais, mas as espécies CL apresentaram o maior 

acréscimo em valores brutos e também percentuais (92 indivíduos ou 6,2% em densidade e 
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1,10 m
2
 ou 2,8%). As PI aumentaram 2,4% (35 indivíduos) em densidade e 0,4% (0,16 m

2
) 

em área basal, enquanto as CS, inversamente, 4,9% (26 indivíduos) e 7.2% (0,66 m
2
). Dentro 

de cada guilda, as distribuições em classes de diâmetro mostraram-se sempre associadas (não 

diferentes) pelo teste-G. Porém, as distribuições entre as guildas diferiram significativamente 

(p < 0,0001). Nas pioneiras houve redução na área basal em sua última classe de DAP (20 a 

40 cm). Nas climácicas de luz os maiores aumentos de densidade se deram nas primeiras 

classes de tamanho e em área basal nas classes intermediárias. As climácicas tolerantes 

aumentaram mais em suas classes intermediárias (tabela 2 e figuras 3 e 4). 

 

Tabela 1. Parâmetros quantitativos e classificação em guildas de regeneração (GR) das 

espécies arbóreas amostradas nos anos de 2001 e 2005 em 15 parcelas de 5 100 m em uma 

floresta atlântica altomontana em Camanducaia, Minas Gerais, Brasil, organizadas em ordem 

decrescente de seus valores de importância (VI) encontrados no ano de 2001, onde: 

PI = espécie arbórea pioneira, CL = climácica exigente de luz, CS = climácica tolerante à 

sombra, s.i. = sem informação, Dmáx = diâmetro máximo em cm, Amáx = altura máxima em m, 

N = número de indivíduos, P = número de parcelas com ocorrência da espécie e AB = área 

basal em m
2 

(subscrições 01 e 05 correspondem aos anos dos levantamentos). As famílias 

botânicas e autoria das espécies são encontradas em França e Stehmann (2004) acrescidas das 

correções expostas neste trabalho. 

Espécies GR Dmáx Amáx N01 N05 P01 P05 AB01 AB05 VI01 VI05 

Ocotea lancifolia CL 77,0 22 126 121 15 15 13,488 13,236 50,1 46,0 

Cabralea canjerana CL 77,0 20 169 185 15 15 5,068 5,477 31,3 31,0 

Psychotria vellosiana CL 34,7 16 153 167 15 15 3,164 3,564 25,1 25,0 

Drimys brasiliensis CL 60,8 18 152 208 15 15 1,561 1,649 20,8 23,0 

Myrcia splendens CS 38,3 18 156 173 15 15 1,220 1,448 20,2 20,1 

Myrsine umbellata CS 42,6 18 94 87 15 15 2,507 2,544 18,9 17,1 

Macropeplus dentatus CS 32,2 16 49 58 13 14 0,718 0,732 10,2 10,3 

Myrceugenia alpigena CS 35,3 18 56 54 7 6 1,239 1,306 9,9 8,9 

Myrcia venulosa CS 37,6 17 50 49 11 11 0,838 0,924 9,9 9,2 

Miconia cinerascens PI 9,7 7 62 60 12 13 0,189 0,184 9,4 8,8 

Leandra carassana PI 13,5 9 38 30 14 13 0,181 0,130 8,3 6,6 

Calyptranthes concinna CL 53,3 20 28 29 9 9 0,857 0,900 7,6 7,2 

Lamanonia ternata CL 72,3 19 8 9 6 6 1,730 1,775 7,3 7,0 

Ilex paraguariensis CS 43,8 17 23 24 11 11 0,540 0,652 7,1 6,9 

Myrceugenia glaucescens CS 42,3 17 17 15 9 8 0,463 0,499 5,7 4,9 

Citronella paniculata CL 47,8 22 12 14 8 9 0,633 0,659 5,4 5,5 

Dicksonia sellowiana CS 24,8 6 22 21 5 5 0,660 0,657 5,2 4,7 

Prunus myrtifolia CL 44,6 20 13 15 7 8 0,452 0,574 4,7 5,1 

Continua... 
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Tabela 1. Continuação. 

Espécies GR Dmáx Amáx N01 N05 P01 P05 AB01 AB05 VI01 VI05 

Meliosma sellowii CS 52,1 13 10 8 8 7 0,374 0,326 4,6 3,7 

Solanum pseudoquina CL 36,6 17 8 7 6 6 0,294 0,419 3,5 3,5 

Weinmannia paulliniifolia CL 54,5 19 4 6 4 5 0,569 0,594 3,2 3,5 

Symplocos celastrinea CS 13,1 7 10 10 6 7 0,073 0,066 3,1 3,1 

Rhodostemonodaphne macrocalyx CL 34,7 17 7 9 4 6 0,135 0,148 2,3 3,0 

Myrciaria floribunda CS 35,0 16 6 6 4 4 0,158 0,193 2,3 2,2 

Croton piptocalyx PI 23,7 12 6 48 4 15 0,104 0,284 2,2 8,9 

Maytenus evonymoides CS 19,3 12 5 5 3 3 0,049 0,059 1,6 1,5 

Symplocos falcata CL 15,3 12 4 4 3 3 0,047 0,048 1,5 1,4 

Ilex taubertiana CS 14,0 12 3 3 3 3 0,021 0,024 1,4 1,3 

Nectandra lanceolata CS 14,6 10 5 5 2 2 0,031 0,041 1,2 1,1 

Rollinia laurifólia CL 14,6 9 3 5 2 2 0,037 0,049 1,0 1,1 

Alsophila setosa CS 13,1 6 6 8 1 1 0,080 0,100 1,0 1,1 

Eugenia pluriflora CS 19,7 11 3 4 2 3 0,017 0,020 1,0 1,3 

Vernonanthura puberula PI 18,5 7 2 2 2 2 0,040 0,046 1,0 0,9 

Laplacea fruticosa CL 21,5 11 2 2 2 2 0,038 0,045 1,0 0,9 

Sapium glandulosum CL 21,3 12 2 2 2 2 0,031 0,047 1,0 0,9 

Casearia sp. s.i. 47,0 15 2 2 1 1 0,159 0,176 0,9 0,9 

Cordiera concolor CS 7,0 4 2 3 2 2 0,006 0,009 0,9 0,9 

Myrceugenia miersiana CS 25,8 11 1 3 1 2 0,080 0,099 0,6 1,1 

Rudgea jasminoides CS 29,6 5 3 5 1 2 0,017 0,025 0,6 1,1 

Solanum campaniforme CS 34,3 8 3 4 1 2 0,016 0,025 0,6 1,0 

Dasyphyllum sp. CL 10,6 20 1 1 1 1 0,062 0,069 0,6 0,6 

Blepharocalyx salicifolius CS 12,1 12 1 1 1 1 0,047 0,052 0,6 0,5 

Symplocos sp. s.i. 17,5 12 1 1 1 1 0,042 0,048 0,5 0,5 

Podocarpus lambertii CL 22,3 14 1 1 1 1 0,033 0,039 0,5 0,5 

Styrax pohli CL 16,9 12 1 1 1 1 0,031 0,042 0,5 0,5 

Pimenta pseudocaryophyllus CL 12,4 12 1 1 1 1 0,023 0,024 0,5 0,5 

Rollinia emarginata CS 12,4 11 1 1 1 1 0,018 0,022 0,5 0,5 

Vernonanthura ferruginea PI 23,2 6 1 1 1 1 0,018 0,023 0,5 0,5 

Solanum sp. s.i. 24,8 6 1 0 1 0 0,012 0 0,5 0 

Solanum swartzianum CL 17,2 7 1 1 1 1 0,012 0,012 0,5 0,4 

Aureliana fasciculata CS 7,6 6 1 4 1 3 0,005 0,011 0,4 1,3 

Myrceugenia myrcioides CS 5,1 5 1 1 1 1 0,002 0,002 0,4 0,4 

Picramnia gardneri CS 6,1 6 1 1 1 1 0,003 0,003 0,4 0,4 

Roupala montana CL 6,7 4 1 1 1 1 0,004 0,003 0,4 0,4 

Miconia sellowiana PI 9,7 8 0 2 0 2 0 0,014 0 0,8 

Myrceugenia brevipedicellata CS 5,4 5 0 2 0 1 0 0,004 0 0,5 

Baccharis brachylaenoides PI 12,6 6 0 1 0 1 0 0,013 0 0,4 
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Figura 3. Distribuição das densidades de árvores por classes de diâmetro (DAP) para a 

amostra total (A) e para as guildas de regeneração das árvores pioneiras (B), climácicas 

exigentes de luz (C) e climácicas tolerantes à sombra (D) encontradas em 15 parcelas 

permanentes de 5 100 m inventariadas nos anos de 2001 e 2005 em uma floresta atlântica 

altomontana na Serra da Mantiqueira, em Camanducaia, Minas Gerais, Brasil. Observa-se que 

as escalas verticais não são sempre iguais, para melhor visualização. 

 

 

Tabela 2. Parâmetros quantitativos das guildas de regeneração (GR) das árvores amostradas 

nos anos de 2001 e 2005, em 15 parcelas de 5 100 m em uma floresta atlântica altomontana 

em Camanducaia, Minas Gerais, Brasil, onde: PI = espécie arbórea pioneira, CL = climácica 

exigente de luz, CS = climácica tolerante à sombra, Dmáx = diâmetro máximo em cm, 

Amáx = altura máxima em m, N = número de indivíduos, P = n
o
 de parcelas com ocorrência da 

categoria, AB = área basal em m
2
, E = n

o
 de espécies, e H' e P' = índices de Shannon e Pielou, 

respectivamente (subscrições 01 e 05 correspondem aos anos dos levantamentos). 

GR Dmáx Amáx N01 N05 P01 P05 AB01 AB05 E01 E05 H'01 H'05 P'01 P'05 

PI 23.7 12 109 144 14 15 0.53 0.69 5 7 0.96 1.25 0.60 0.64 

CL 77.0 22 697 789 15 15 28.27 29.37 21 21 1.91 1.90 0.63 0.62 

CS 52.1 18 529 555 15 15 9.18 9.84 25 26 2.28 2.32 0.71 0.71 
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Figura 4. Distribuição das áreas basais por classes de diâmetro (DAP) para a amostra total 

(A) e para as guildas de regeneração das árvores pioneiras (B), climácicas exigentes de luz 

(C) e climácicas tolerantes à sombra (D) encontradas em 15 parcelas permanentes de 5 100 m 

inventariadas nos anos de 2001 e 2005 em uma floresta atlântica altomontana na Serra da 

Mantiqueira, em Camanducaia, Minas Gerais, Brasil. Observa-se que as escalas verticais não 

são sempre iguais, para melhor visualização. 

 

 

3.2. Dinâmica da comunidade, guildas de regeneração e populações 

 

Os parâmetros de dinâmica (tabela 3) mostraram aumentos líquidos de densidade e 

área basal na amostra total e em todas as guildas, como resultado de taxas de recrutamento e 

ganho em área basal superiores às taxas de mortalidade e perda, respectivamente. As 

contagens de recrutas foram significativamente maiores que as de mortas na amostragem total 

e em todas as guildas pelo teste de Poisson (p < 0,001 em todos os casos). Como exposto 

antes, tal crescimento foi uma tendência geral nas parcelas, com pequenas exceções. Entre as 

guildas de regeneração, o grupo das pioneiras destacou-se como mais dinâmico (com maior 

taxa de rotatividade ou menor rotatividade em anos) e menos estável, tanto demograficamente 

quanto em área basal, com altas taxas mortalidade e recrutamento e, por consequência, de 
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mudança. Entre as espécies climácicas, as CS mostraram-se mais dinâmicas em área basal, 

porém menos em número de árvores, pois as CL mostraram maior diferença entre suas taxas 

de recrutamento e mortalidade. O teste-G mostrou independência entre número de mortos, 

sobreviventes e recrutas entre as guildas de regeneração, sejam todas comparadas em conjunto 

ou duas a duas (sempre sendo encontrado p < 0,01). As climácicas caracterizaram-se por uma 

proporção alta de sobreviventes, mas recrutamento mais alto nas CL. Já as pioneiras 

apresentaram altas proporções de mortes e recrutas, prevalecendo os últimos. A comunidade 

apresentou diferenças significativas entre o número de egressos (mortes + emigrantes) e 

ingressantes (recrutas + imigrantes) nas três primeiras classes de diâmetro, onde os 

ingressantes superaram, principalmente na menor classe (tabela 4). O mesmo se deu entre as 

CL. Entre as pioneiras, apenas a primeira classe mostrou diferenças, com grande superação 

das ingressantes. Nas CS, apenas na classe de 10 a 20 cm houve diferença estatística, também 

com maior número de ingressantes. A proporção entre parcelas onde houve aumento e 

diminuição da área basal de cada guilda, mostrou diferenças significativas entre as CL (12 

parcelas com aumento e 3 com redução, χ
2
 = 5,4 e p < 0,001) e entre CS (13  3, χ

2
 = 8,1, 

p < 0,01). Entre as pioneiras não foi detectada tal diferença (10  5, χ
2
 = 1,6, ns). 

Os tipos de mortes (incluindo aí as árvores não encontradas) não diferiram entre as 

guildas (associadas pelo teste-G, p > 0,58). De 78 indivíduos mortos, excluindo-se 9 

exportadas da amostra por redução de DAP abaixo do mínimo, 44% morreram em pé, 15% 

por quebra do tronco e 14% por queda, sendo 27% não encontradas. A maior parte morreu em 

pé em todas as guildas de regeneração (40% nas PI, 53% nas CL e 43% nas CS). As 

climácicas apresentaram mais morte por quebra (16% nas CL e 21% nas CS) do que as PI 

(7%). Das mortes por queda, 5% ocorreram nas CL, 14% nas CS e 20% nas PI. As mortes por 

quebra se deram entre pioneiras pequenas (DAP próximo do limite mínimo) e entre 

climácicas de diversos tamanhos, até diâmetros de 25 cm. As mortas em pé foram de menores 

classes entre as pioneiras (6 a 8 cm, média de 7 cm), entre as CS de 6 a 26 cm (média de 

11,5 cm) e maiores nas CL (11 a 39 cm, média de 23,5 cm). Nas climácicas as diferenças de 

mortalidade entre classes de DAP foram pequenas, enquanto entre as pioneiras foi maior em 

sua última classe (20 a 40 cm). Na amostra total, a mortalidade foi maior na primeira classe. 

Os tipos de morte por classe de diâmetro podem ser visto na figura 5, onde se destacam as 

mortes em pé e o fato de apenas uma queda ter ocorrido na maior classe (e mais nenhum outro 

tipo de morte). Entre as mortas por queda destaca-se um Drimys brasiliensis (CL) com 

DAP = 61 cm e 18 m de altura. As demais tem menos de 20 cm de DAP. Já entre as mortas 

em pé, as maiores são Ocotea lancifolia (CL), com 30 a 40 cm de DAP e cerca de 14 a 16 m 
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de altura. Das 12 quebradas, 8 tinham menos de 14 cm DAP (com média de 8,4 cm), mas 3 

apresentavam cerca de 20 cm (duas Psychotria vellosiana e um Macropeplus dentatus, 

espécies climácicas). Todas as árvores exportadas da amostragem por reduzirem seu DAP 

para abaixo do limite mínimo corresponderam a indivíduos quebrados ou aparentemente 

doentes. Já as não encontradas corresponderam, nas climácicas, a indivíduos de um DAP 

médio de 8 cm (máximo de 14 cm), enquanto nas pioneiras a média foi de 10 cm com uma 

amplitude de 5 a 24 cm, sendo as maiores da espécie Croton piptocalyx. Nas vinte populações 

mais abundantes (tabela 5), a diminuição no número de indivíduos foi significativa apenas em 

Ocotea lancifolia (CL) e Myrsine umbellata (CS), enquanto o aumento foi significativo em 6 

espécies (1 PI, 3 CL e 2 CS). A grande maioria (13 populações) apresentou proporção 

significativamente diferente de comportamento da área basal nas parcelas, sempre crescente, 

enquanto em nenhuma espécie foi decrescente. As espécies pioneiras caracterizaram-se por 

maiores taxas de rotatividade em número de indivíduos e baixas em área basal, excetuando-se 

Croton piptocalyx, com elevadíssimos valores para ambas as taxas (figura 6). As climácicas 

apresentaram menores rotatividades em número e uma ampla distribuição de valores em área 

basal. As pioneiras apresentaram taxas de mudança negativas em número e área basal, 

novamente com exceção de Croton, com valores muito elevados. Nas CS predominam valores 

mais negativos de mudança em número, ocorrendo o inverso com as CL. Por outro lado, estas 

últimas apresentam valores mais altos de mudança em área basal, enquanto as CS mostram 

uma amplitude maior com valores menores. 
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Tabela 3. Parâmetros de dinâmica de uma comunidade arbórea amostrada nos anos de 2001 e 

2005 em uma floresta atlântica altomontana em Camanducaia, Minas Gerais, Brasil, a partir 

de 15 parcelas de 5 100 m. As variáveis estão expressas em números de árvores e área basal, 

tanto para a amostra total como para as guildas de regeneração, onde PI = espécies arbóreas 

pioneiras, CL = climácicas exigentes de luz, CS = climácicas tolerantes à sombra (valores 

entre parênteses representam frequências esperadas em tabelas de contingência). 

 Total PI  CL  CS  

Número de árvores:            

Inicial – 2001 1311 109  697  501  

Final – 2005 1462 144  789  526  

Mudança líquida +12% +32%  +13%  +5%  

Sobreviventes 1224 77 (139,1) 676 (640,1) 468 (441,8) 

Mortas 87 32 (9,8) 21 (45,1) 33 (31,1) 

 - caídas 11 6 (4,1) 1 (2,7) 4 (4,2) 

 - em pé 34 12 (12,7) 10 (8,3) 12 (13,0) 

 - quebradas 12 2 (4,1) 3 (2,7) 6 (4,2) 

 - não encontradas 21 10 (7,8) 5 (5,1) 6 (8,1) 

 - exportadas 9 2 (3,3) 2 (2,2) 5 (3,5) 

Recrutas 238 67 (27,1) 113 (124,8) 58 (86,1) 

Taxas de mortalidade (% ano
-1

) 1,65 8,1  0,7  1,6  

Taxas de recrutamento (% ano
-1

) 4,22 14,1  3,7  2,8  

Rotatividade (% ano
-1

) 2,94 11,1  2,2  2,2  

Taxa de mudança líquida (% ano
-1

) 2,68 7,0  3,1  1,2  

Área basal:            

Inicial – 2001 (m²) 37,448 0,531  28,266  8,437  

Final – 2005 (m²) 39,376 0,693  29,372  9,087  

Mudança líquida +5% +31%  +4%  +8%  

Mortas (m²) 1,502 0,206  0,924  0,360  

 - caídas 0,376 0,031  0,290  0,054  

 - em pé 0,713 0,047  0,501  0,165  

 - quebradas 0,214 0,005  0,099  0,098  

 - não encontradas 0,177 0,116  0,031  0,031  

 - exportadas 0,023 0,007  0,004  0,012  

Decréscimo nos sobreviventes (m²) 0,492 0,016  0,351  0,125  

Recrutas (m²) 0,909 0,286  0,438  0,184  

Aumento nos sobreviventes (m²) 3,013 0,098  1,943  0,949  

Taxa de perda (% ano
-1

) 1,32 12,3  1,1  1,4  

Taxa de ganho (% ano
-1

) 2,51 17,8  2,0  3,2  

Rotatividade (% ano
-1

) 1,92 15,1  1,6  2,3  

Taxa de mudança líquida (% ano
-1

) 1,23 6,7  0,9  1,8  
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Tabela 4. Dinâmica da comunidade arbórea e suas guildas de regeneração por classes de 

diâmetro entre os anos de 2001 e 2005, em 15 parcelas de 5 100 m em uma floresta atlântica 

altomontana em Camanducaia, Minas Gerais, Brasil, onde: esp. = frequência esperada 

baseada na distribuição de 2001 por classe, m = taxa de mortalidade em % ano
-1

, emig. = 

emigrantes, rec. = recrutas, imig. = imigrantes, seguidos de comparações de Poisson entre 

contagens de saídas (mortos + emigrantes) e entradas (recrutas + imigrantes). Números 

sobrescritos entre parênteses indicam saídas da classe por redução de DAP para abaixo do 

limite mínimo de amostragem. 

Classes N
o
 de árvores Mortos Emig. Rec. Imig. Cont. Poisson 

    de –––––––––––––––––– ––––––––––––––– –––– ––– –––– ––––––––––– 

DAP (cm) 2001 2005 Esp. N
o
 Esp. m N

o
 N

o
 N

o
 Z P 

Comunidade            

5 < 10 594 683 (672,8) 48 (39,7) 2,02 95
(-9)

 228 4 4,60 <0,0001 

10 < 20 403 453 (451,0) 16 (25,6) 0,98 30 8 86 4,06 <0,0001 

20 < 40 287 299 (308,7) 13 (18,3) 1,12 1 2 27 2,29 0,0213 

40 < 80 55 56 (58,5) 1 (3,4) 0,44 0 0 2 0,58 Ns 

Total 1339 1491  78  1,45 126 238 119   

Pioneiras:            

5 < 10 99 131 (130,9) 27 (29) 7,44 5
(-2)

 62 2 3,27 0,0005 

10 < 20 7 10 (9,7) 1 (1,8) 3,67 2 4 2 1,00 Ns 

20 < 40 3 3 (3,4) 2 (1,1) 23,41 0 1 1 0,00 Ns 

40 < 80 – –  – –  – – –   

Total 109 144  30  7,52 7 67 5   

C. exigentes 

de luz: 
           

5 < 10 258 310 (301,6) 5 (7,8) 0,47 53
(-2)

 109 1 4,01 <0,0001 

10 < 20 195 222 (221,4) 5 (5,8) 0,63 23 3 52 2,96 0,0014 

20 < 40 194 206 (212,4) 8 (5,9) 1,02 3 1 22 2,06 0,0193 

40 < 80 50 51 (53,6) 1 (1,5) 0,49 0 0 2 0,58 Ns 

Total 697 789  19  0,67 79 113 77   

C. tolerantes 

à sombra: 
           

5 < 10 236 241 (244,2) 16 (15,1) 1,69 37
(-5)

 57 1 0,47 Ns 

10 < 20 200 221 (215,5) 9 (12,3) 1,11 5 1 32 2,77 0,0025 

20 < 40 89 89 (91,1) 3 (5,4) 0,83 0 0 4 0,38 Ns 

40 < 80 4 4 (4,1) 0 (0,2) 0,00 0 0 0   

Total 529 555  28  1,31 42 58 37   
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Figura 5. Distribuição de frequência por classe de diâmetro (DAP) das árvores encontradas 

mortas e não encontradas entre os levantamentos efetuados em 15 parcelas permanentes de 

5 100 m nos anos de 2001 e 2005 em uma floresta atlântica altomontana na Serra da 

Mantiqueira, em Camanducaia, Minas Gerais, Brasil. 
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Tabela 5. Dinâmica das 20 populações arbóreas mais abundantes amostradas nos anos de 

2001 e 2005 em uma floresta atlântica altomontana em Camanducaia, Minas Gerais, Brasil, 

para número de árvores e área basal, onde: GR = guildas de regeneração, PI = espécie arbórea 

pioneira, CL = climácica exigente de luz, CS = climácica tolerante à sombra, N = número de 

indivíduos (subscrições 01 e 05 correspondem aos anos dos levantamentos), M = mortos, R = 

recrutas, Z e p = contagens de Poisson e significância para M e R, AB = área basal, AB  = 

número de parcelas com área basal crescente, AB  = com área basal decrescente, χ
2 

e p = 

teste qui-quadrado para homogeneidade na distribuição de AB  e AB . Em Dicksonia 

sellowiana não foi avaliada a área basal pela falta de correspondência desta com seu porte. As 

famílias botânicas e autoria das espécies são encontradas em França e Stehmann (2004) 

acrescidas de correções expostas neste trabalho. 

Espécies GR 

N
o
 de árvores Poisson Área basal (m

2
) Qui-quadrado 

N01 N05 M R Z p AB01 AB05 AB AB χ
2
 p 

Miconia cinerascens PI 62 60 11 11 0.0 Ns 0.19 0.18 9 5 1.1 ns 

Leandra carassana PI 38 30 17 9 1.6 Ns 0.18 0.13 7 7 0.0 ns 

Croton piptocalyx PI 6 48 2 44 6.2 
**** 

0.10 0.28 13 2 8.1 
*** 

Cabralea canjerana CL 169 185 2 20 3.8 
**** 

5.07 5.48 14 1 11.3 
**** 

Psychotria vellosiana CL 153 167 7 21 2.7 
*** 

3.16 3.56 13 2 8.1 
*** 

Drimys brasiliensis CL 152 208 3 59 7.1 
**** 

1.56 1.65 13 2 8.1 
*** 

Ocotea lancifolia CL 126 121 6 1 1.9 
* 

13.49 13.24 8 6 0.3 ns 

Calyptranthes concinna CL 28 29 0 1 1.0 Ns 0.86 0.90 8 1 5.4 
** 

Citronella paniculata CL 12 14 0 2 1.4 Ns 0.63 0.66 7 0 7.0 
*** 

Prunus myrtifolia CL 13 15 0 2 1.4 Ns 0.45 0.57 7 0 7.0 
*** 

Myrcia splendens CS 156 173 7 24 3.1 
**** 

1.22 1.45 13 2 8.1 
*** 

Myrsine umbellata CS 94 87 8 2 1.9 
* 

2.51 2.54 11 4 3.3 
* 

Myrceugenia alpigena CS 56 54 3 2 0.5 Ns 1.24 1.31 4 3 0.1 ns 

Myrcia venulosa CS 50 49 1 0 1.0 Ns 0.84 0.92 10 1 7.4 
** 

Macropeplus dentatus CS 49 58 2 12 2.7 
** 

0.72 0.73 12 2 7.1 
*** 

Ilex paraguariensis CS 23 24 1 2 0.6 Ns 0.54 0.65 11 0 11.0 
*** 

Dicksonia sellowiana CS 22 21 1 0 1.0 Ns 0.66 0.66 – – – – 

Myrceugenia glaucescens CS 17 15 1 0 1.0 Ns 0.46 0.50 7 1 4.5 
** 

Symplocos celastrinea CS 10 10 1 1 0.0 Ns 0.07 0.07 5 2 1.3 ns 

Meliosma sellowii CS 10 8 2 0 1.4 Ns 0.37 0.33 4 3 0.1 ns 

*p < 0,05; **p < 0,01; ***p < 0,001; ns = não significativo. 
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Figura 6. Taxas de rotatividade e de mudanças líquidas, em número de indivíduos e em área 

basal, para as populações mais abundantes levantadas em 2001 e 2005 em 15 parcelas 

permanentes de 5 100 m em uma floresta atlântica altomontana na Serra da Mantiqueira, em 

Camanducaia, Minas Gerais, Brasil, onde  = espécies pioneiras,  = climácicas exigentes 

de luz e ■ = climácicas tolerantes à sombra. Os nomes são abreviaturas dos que se encontram 

na tabela 1. 
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4. DISCUSSÃO 

 

4.1. Riqueza em espécies 

 

A pequena mudança na diversidade de espécies, observada no período de quatro anos, 

segue um padrão comum encontrado por diversos autores em florestas brasileiras (e.g. Felfili, 

1995; Werneck et al. 2000; Pinto e Hay, 2005), com valores dentro dos limites considerados 

normais por Pinto e Hay (2005), de 3 a 13% de novas espécies surgindo na amostra e o 

desaparecimento de 0 a 8 %. Esta baixa substituição de espécies parece indicar ser muito 

improvável que a comunidade se encontre em estádios iniciais de uma sucessão secundária. 

Por outro lado, o índice de diversidade de Shannon encontrado, de 2,9 nats×indivíduo
-1

, 

segundo França e Stehmann (2004), é o mais baixo encontrado em florestas montanas do 

sudeste brasileiro e está entre os menores registrados para as florestas do Brasil como um 

todo, segundo valores apresentados por Pinto e Oliveira-Filho (1999). Porém, com a elevação 

das frequências das espécies nas parcelas (e consequente redução da dominância média das 

espécies), estimadores não paramétricos de riqueza baseados em espécies raras nas amostras, 

como Chao (Chao, 1984) ou Jackknife de 1ª ou 2ª ordem (Smith e Van Balle, 1984; Palmer, 

1991), reduziriam suas estimativas para o segundo ano, apontando para uma saturação de 

espécies. De fato, estes estimadores calculam em torno de 70 espécies, o que é um valor muito 

próximo das 66 espécies amostradas no levantamento florístico em todo o fragmento por 

França e Stehmann (2004). Assim, a baixa riqueza em espécies arbóreas parece caracterizar o 

fragmento de 3 mil ha. Mas isso se deve ao esperado para as florestas altimontanas (vide 

introdução do capítulo) ou correlaciona-se diretamente à degradação antrópica, como 

proposto por Pereira et al. (2006) para as cinco florestas montanas da serra da Mantiqueira, já 

citadas? Embora os autores associem as riquezas destas florestas aos seus estados de 

conservação, uma reanálise dos dados publicados também permite sugerir que as maiores 

riquezas encontradas estão correlacionadas à amplitude em altitude nas diferentes amostras, 

sendo as áreas avaliadas como menos ricas aquelas de menor amplitude na amostra e vice-

versa. A razão é que variações na altitude podem gerar heterogeneidade ambiental suficiente 

para provocar incremento na riqueza de espécies. Além disso, retirada a área mais pobre, sem 

nenhuma amplitude altitudinal na amostragem (e sendo mesmo degradada ou não), pode-se 

visualizar uma forte correlação linear e inversa entre altitude e riqueza. Tal análise sugere 

que, para estas áreas montanas brasileiras, mesmo que estádios iniciais de sucessão sejam 
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facilmente reconhecíveis, características fisionômicas naturais podem estar sendo confundidas 

com fases intermediárias de sucessão ecológica. Segundo Guariguata e Ostertag (2002), a 

recuperação da riqueza em florestas que sofreram impactos moderados (e.g. não corte raso) se 

dá em poucas décadas, porém a recuperação da composição florística, principalmente das 

espécies de dossel, pode levar mais de 100 anos. No entanto (ainda para os autores), espera-se 

que a recomposição do dossel com espécies climácicas seja mais rápida em florestas 

montanas em relação às de terras baixas, em poucas décadas, pois o número de espécies de 

estádios sucessionais iniciais disponíveis para a sucessão secundária é muito menor, devido ao 

menor número de espécies. E por isso, segundo Lugo e Scatena (1995), o número de seres de 

sucessão tende a diminuir com a altitude. Na floresta altomontana estudada em Camanducaia, 

a baixa riqueza em espécies não sugere efeito de degradação e deve representar o esperado na 

maturidade das florestas das maiores altitudes da região. Na Costa Rica, parcelas de 1 ha de 

floresta (DAP ≥ 10 cm) foram estudadas por Lieberman et al. (1996), em um gradiente de 

altitude de 30 a 2600 m, onde se encontrou uma progressiva redução no número de espécies 

(de cerca de 150 para 29). A 2000 m encontraram-se 55 espécies, de modo similar a este 

trabalho, com 56 espécies em 0,75 ha e DAP ≥ 5 cm. Porém, o índice de Shannon foi de 

3,5 nats×ind.
-1

, com maior equabilidade na abundância das espécies, com índice de Pielou de 

0,86 (neste trabalho, respectivamente 2,9 e 0,73). 

Os fetos arborescentes encontrados exibiram distribuições diferentes, mas com 

implicações coadunares. Alsophila setosa, nos dois levantamentos foi representada por, 

respectivamente, 6 e 8 indivíduos (ou 8 a 11 indivíduos×ha
-1

) em apenas uma parcela e, em 

ambos os anos, ocupando a 31ª posição na ordem de VI. Nas florestas altimontanas de Macaé 

de Cima, no Rio de Janeiro, Sylvestre e Kurtz (1994a) observaram que a espécie apresenta 

importância moderada nas áreas conservadas e grande densidade relativa na floresta 

secundária (chegando a ocupar a 6ª posição na ordem de VI). Em outro trabalho, os mesmo 

autores (Sylvestre e Kurtz, 1994b), classificaram a espécie Dicksonia sellowiana como de 

crescimento lento e restrita a pequenos trechos de floresta altomontana primária (a espécie, 

em Camanducaia, não alterou sua densidade de 28 indivíduos×ha
-1

 e foi encontrada em cinco 

parcelas). A espécie é considerada oficialmente ameaçada de extinção tanto pelo estado de 

Minas Gerais como pelo governo do Brasil (Mendonça e Lins, 2000). Assim, estas espécies 

sugerem um bom estado de conservação para a floresta altomontana estudada em 

Camanducaia. 
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4.2. Estrutura e dinâmica das guildas de regeneração 

 

O número baixo de espécies pioneiras (7 espécies ou 12%), corresponde, 

aproximadamente, ao normalmente encontrado em fisionomias de Floresta Atlântica, em 

diversos estádios de regeneração, excetuando-se os muito iniciais. Por exemplo, Nunes et al. 

(2003), em um fragmento de floresta semidecídua montana de 5,8 ha, em estado de 

regeneração variável e com forte efeito de borda, encontraram 9% de pioneiras (14 espécies). 

Silva et al. (2003), em uma floresta atlântica semidecídua secundária, a 670 m de altitude, 

encontraram 10% de pioneiras de um total de 123 espécies. Em uma área de floresta 

ombrófila montana madura, a cerca de 1000 m de altitude na Serra do Mar, Tabarelli e 

Mantovani (1999) encontraram uma proporção de pioneiras de 9,5%, enquanto áreas há 10 e 

40 anos em regeneração apresentaram respectivas proporções de 75 e 27%. A floresta 

Atlântica, comparada a outras formações florestais, apresenta riqueza reduzida de pioneiras 

em escala local (Tabarelli e Mantovani, 1997). Além disso, nas áreas altimontanas refletem o 

número geral baixo de espécies (Guariguata e Ostertag, 2002). O aumento de diversidade, 

entre os anos, no grupo das pioneiras, deve-se ao fato do índice de Shannon ser sensível a 

espécies raras, ou seja, às duas novas espécies pioneiras surgidas. Por outro lado, a proporção 

de indivíduos e área basal entre as guildas exibiu um padrão diferente. A proporção de 

indivíduos encontrados entre pioneiras e climácicas de luz e tolerantes (cerca de 9, 53 e 39%, 

respectivamente) quando comparados com valores de quatro florestas montanas do sudeste 

(Lavras, Tiradentes, Carrancas e Ibitipoca; altitudes de 1200 a 1500 m), apresentados por 

Pereira (2003), é muito similar às encontradas em Lavras (9, 51 e 40%) e Carrancas (12, 50 e 

38%), ambos os sítios caracterizados por um estádio avançado de regeneração, perturbado por 

cortes seletivos nos últimos 60 anos. Enquanto Tiradentes se caracteriza por maiores fontes de 

impactos antrópicos e uma alta proporção de pioneiras, Ibitipoca, sem impactos há mais de 60 

anos, apresenta também 10% de pioneiras, porém 54% de climácicas tolerantes à sombra. Já 

para as proporções em área basal, o padrão encontrado foi similar, porém em Camanducaia a 

área basal das pioneiras (2%) foi inferior àquelas das outras localidades (6% na área mais 

conservada e de 10 a 20% nas demais), enquanto das climácicas de luz (75%) foi bastante 

superior (50% em Ibitipoca e 60% nas demais). Segundo Whitmore (1989), em florestas onde 

predominam clareiras pequenas, o número de espécies intolerantes à sombra é menor. 

Pensando analogamente, tanto o menor porte das árvores das maiores altitudes quanto a 

grande proporção de mortas em pé (discutido mais adiante) devem propiciar, às florestas 

altimontanas, clareiras menores, favoráveis às espécies tolerantes à sombra, em contraposição 



 

 

34 

à menor altura e estratificação do dossel, que resulta em uma menor barreira à luz. Neste 

contexto, em Camanducaia, o crescimento (entre 2001 e 2005) em densidade e biomassa entre 

as pioneiras sugere condições favoráveis de entrada de radiação solar no sub-bosque. O 

crescimento em densidade e redução em biomassa entre as climácicas exigentes de luz deve-

se a perdas entre as árvores maiores do dossel com pouca restituição. Parte destas pode estar 

sendo substituída pelas climácicas tolerantes à sombra, com aumento em biomassa, mas 

redução em número, com menor regeneração e menor representação da guilda como esperada 

em uma floresta madura. A situação encontrada, de uma maneira geral, sugere a presença de 

uma ou mais fontes de perturbação na floresta. 

 

 

4.3. Estrutura e dinâmica da comunidade arbórea 

 

A densidade da área estudada (1748 a 1949 indivíduos×ha
-1

 nos dois anos) é um pouco 

menor ou equipara-se às de outras florestas montanas do sudeste do Brasil, enquanto a área 

basal (37,4 e 49,9 m
2
×ha

-1
) é superior: Tiradentes, 1340 m, 2387 árv.×ha

-1
 e 20 m

2
×ha

-1 

(Oliveira-Filho e Machado, 1993); Lavras, a 1210 m de altitude, com 1724 árvores×ha
-1

 e 

20 m
2
ha

-1
 (Dalanesi et al., 2004); Carrancas, 1500 m, 2138 árv.×ha

-1 
e 34 m

2
×ha

-1 
(Oliveira-

Filho et al., 2004) e Ibitipoca, 1500 m, 1881 árv.×ha
-1 

e 38 m
2
×ha

-1 
(Fontes, dados não 

publicados). As áreas estão em ordem crescente de estado de conservação (conforme Pereira, 

2003). Considerando-se apenas as árvores com DAP > 10 cm (nos dois levantamentos, 956 e 

1039 árv.×ha
-1

 e 35,1 e 46,8 m
2
×ha

-1
), para comparação com levantamentos em florestas 

neotropicais conservadas de maiores altitudes – na Venezuela, 2450 m de altitude, 660 

árv.×ha
-1

 (Carey et al., 1994); em Monteverde, Costa Rica, 1480 m, 555 árv.×ha
-1

 e 62 m
2
×ha

-

1
 (Nadkarni et al., 1995); Vulcão Barva, Costa Rica, 477 árv.×ha

-1
 e 29 m

2
×ha

-1 
a 2000 m e 

654 árv.×ha
-1

 e 43 m
2
×ha

-1
 a 2600 m (Lieberman et al., 1996) – observa-se maior similaridade 

(maiores densidade e área basal) com as áreas de maiores altitudes, o que faz sentido 

climaticamente devido a estas estarem em latitudes mais baixas, em torno de 10º.  

Em comparação com a floresta jovem, uma floresta madura se caracteriza por uma 

maior área basal e menor densidade de fustes (Saldarriaga et al., 1988). A floresta estudada 

apresenta densidade e área basal aparentemente elevados e não estáveis, crescentes em toda a 

área amostrada, sendo as poucas exceções explicadas pelos processos naturais de queda (ou 

morte em pé) de árvores maiores, como observado por Sheil et al. (2000) e constatado em 

campo. Tal situação corresponderia à fase silvigenética (inicial) de crescimento de Hallé et al. 
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(1978), mas deixa dúvidas quando observada a alta biomassa e o fato de quase a metade das 

árvores terem DAP > 10 cm. Do mesmo modo, o modelo proposto por Machado (2005) ou 

Machado e Oliveira-Filho (dados em fase de publicação), para processo de regeneração 

florestal, caracteriza o crescimento tanto em densidade quanto em área basal como indicador 

de uma floresta em construção inicial. No entanto, Denslow e Guzmán (2000), ao 

examinarem vinte florestas secundárias no Panamá, constataram que a área basal máxima se 

deu nos estádios intermediários de sucessão (em torno de 70 anos), para depois decrescer aos 

valores das florestas maduras. Mas em fases adiantadas de regeneração também é esperado 

que aconteça o autodesbaste, ou seja, aumento de biomassa com redução de densidade 

(Gentry e Terborgh, 1990; Oliveira-Filho et al., 1997; Tabarelli e Mantovani, 1999; Werneck 

e Franceschinelli, 2004). Por outro lado, aumentos em densidade e área basal podem resultar 

de flutuações cíclicas entre períodos de expansão e retração de biomassa (Hubbell e Foster, 

1990), inclusive em florestas maduras e conservadas sujeitas a distúrbio naturais (e.g. Pinto e 

Hay, 2005). 

As florestas maduras também se caracterizam pelo dossel mais alto em relação às 

formações mais jovens (Saldarriaga et al., 1988). Na floresta altomontana estudada, cerca de 

20% das espécies apresentam uma altura máxima bastante inferior ao encontrado em outras 

formações (e.g. alturas em Oliveira-Filho, 2006). Mas o dossel apresenta altura similar à 

encontrada por Lieberman et al. (1996), na Costa Rica, a 2000 m de altitude, em torno de 

20 m. A alta rotatividade da espécie Croton piptocalyx, com morte de indivíduos ainda 

bastante distante de seu porte potencial, indica que a menor estatura do dossel representa uma 

característica fisionômica da formação e não um sintoma de impactos. Já a espécie Drimys 

brasiliensis apresentou altura máxima acima do comum, chegando a 18 m, o que vai ao 

encontro do exposto por se tratar de uma das mais típicas árvores de ambientes altimontanos 

(Oliveira-Filho e Fontes, 2000). Esta altura pode estar ligada à alta rotatividade florestal. 

Herwitz e Young (1994), estudando um gradiente de altitude em floresta montana na 

Austrália, encontraram maior rotatividade no cume, apontando o fato como causa das 

menores alturas de dossel com a elevação da altitude. Porém, Carey et al. (1994), na 

Venezuela; Lieberman et al. (1996), na Costa Rica; e Bellingham e Tanner (2000), na 

Jamaica, também em gradientes de florestas montanas com redução de altura de dossel, não 

encontraram tais correlações, cujas generalizações os últimos autores consideram ainda não 

possíveis. 

Nas florestas tropicais, as taxas de mortalidade geralmente são independentes do 

tamanho das árvores, mas é comum serem mais elevadas entre indivíduos com DAP < 10 cm 
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(como encontrado neste trabalho), devido principalmente à alta competição entre árvores 

jovens (Swaine et al., 1987; Hartshorn, 1990). A alta rotatividade entre as pioneiras era 

esperado, redundante do próprio conceito desta guilda, caracterizada, segundo Lieberman e 

Lieberman (1987) entre outros, pelo crescimento rápido e ciclo de vida curto. As taxas de 

mudança negativas entre espécies pioneiras, em número e área basal, foram compensadas 

pelos elevados valores em Croton. Segundo Guariguata e Ostertag (2002), tal aumento pode 

simplesmente ser devido a eventos probabilísticos como, por exemplo, a frutificação da 

espécie no momento de abertura de clareiras ou, na situação deste trabalho, em um momento 

de alta pluviosidade, considerando que Lorenzi (1992) a considera uma espécie com 

preferência por terrenos de alta umidade. Apesar da viabilidade desta explicação gleasoniana, 

o alto crescimento e dispersão da espécie por toda a área podem significar uma mudança de 

estádio seral na comunidade. Mas mudanças finas não podem ser captadas pela classificação 

forçada das diferentes espécies em guildas, como se ocupassem um mesmo nicho ecológico, 

ou seja, como se não existisse um gradiente entre as exigências das espécies. Considerando-se 

o maior porte da espécie frente às outras pioneiras, supõe-se aqui que, caso se trate de uma 

mudança seral, esta é no sentido da restauração e não da degradação. 

A taxa de mortalidade anual para a comunidade, em número de árvores, encontra-se 

entre os valores comumente citados na literatura para as florestas tropicais. No entanto, as 

taxas anuais de recrutamento e rotatividade foram muito altas, quando comparadas com as 

taxas de 242 sítios de florestas estudados por Stephenson e van Mantgem (2005) sendo 158 

tropicais e todas maduras ou em fase final de sucessão e sem grandes interferências 

antrópicas. Estes dados incluem grandes listagens, como de Phillips e Gentry (1994) e Phillips 

et al. (2004); e são corrigidos conforme Lewis et al. (2004), para comparação de estudos com 

diferentes intervalos entre amostras e com amostragens antes e após a intensificação das 

rotatividades das últimas décadas verificadas por Phillips (1996). A taxa de recrutamento em 

Camanducaia, de 4,22%, é apenas inferior à de valor mais alto, de 4,57%, sendo todas as 

maiores em solos amazônicos ricos, em baixas altitudes no Peru e Equador. Já a taxa de 

rotatividade, de 3,30% após correção de Lewis et al. (2004), encontra-se entre as cinco mais 

elevadas. Altas taxas de rotatividades podem indicar regimes de distúrbio (Salo et al., 1986; 

Guilherme et al., 2004). Os valores se assemelham aos encontrados por Gomes et al. (2003) 

em uma floresta Atlântica montana secundária e em recuperação do sudeste, com taxa anual 

de mortalidade de 1,67%, recrutamento de 3,46% e rotatividade de 2,57%. Os mesmos 

autores, em revisão de vários trabalhos, relatam que altas taxas de recrutamento aparecem na 
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literatura relacionadas a distúrbios agudos (e.g. furacões) e crônicos (como anos secos, 

segundo os autores), aos estádios secundários da floresta e ou efeitos de borda. 

 

 

4.4. Possíveis distúrbios 

 

Os resultados sugerem tratar-se de uma floresta em estádio avançado de sucessão. Mas 

se assim for, de qual distúrbio ou distúrbios (passados ou presentes) esta floresta altomontana 

está se recuperando? 

 

Possível distúrbio crônico global 

A análise de parcelas permanentes em florestas tropicais maduras não perturbadas em 

diversas regiões mostraram que, nas últimas décadas (provavelmente a partir da década de 

1950), tem havido aumento da taxa de rotatividade e da biomassa, com mudanças na 

importância das espécies. Embora os motivos deste crescimento ainda não sejam identificados 

(Stephenson e van Mantgem, 2005), a grande escala do padrão encontrado levou à suposição 

da causa ser o recente aumento de CO2 atmosférico, de origem antrópica (Phillips e Gentry, 

1994; Phillips, 1996; Condit, 1997; Phillips e Sheil, 1997; Laurance et al., 2004; Lewis et al., 

2004; Phillips et al., 2004). Apesar do impacto da hipótese, tal relação ainda não foi 

comprovada. Segundo Laurance et al. (2004), as mudanças se caracterizam também pelo 

declínio das espécies de subdossel e aumento da dominância daquelas de rápido crescimento, 

mas não das pioneiras. Tal situação não se encaixa com os dados encontrados neste trabalho e 

suposições para comportamentos diferenciados nas florestas altimontanas tornam-se muito 

arriscadas, levando a navalha de Ockham a cortar mais adiante. 

 

Possíveis distúrbios agudos regionais 

A influência do clima na dinâmica da vegetação é comumente sugerida em escala local 

(e.g. nos efeitos de borda; vide D’Angelo et al., 2000) e global (“efeito-estufa”, visto acima), 

mas a escala regional ainda é pouco abordada. Exemplos para a região Neotropical são os 

estudos sobre a influência do fenômeno El Niño na dinâmica e estrutura de florestas no 

Panamá (Condit et al., 2004) e Amazônia (Williamson et al., 2000), durante a estação seca de 

1997, sendo o fenômeno associado a condições mais secas em toda América tropical 

(Dettinger et al., 2001). Na região Sudeste do Brasil, anos de El Niño estão associados a 

elevações moderadas da temperatura do ar, enquanto La Niña associa-se a temperaturas 
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abaixo da média durante o ano (Berlato e Fontana, 2003; Grimn e Togatlian, 2002), sendo as 

alterações mais consistentes durante o inverno (Grimn e Togatlian, 2002). Eventos La Niña 

afetam 5% a 15% mais áreas continentais do que durante eventos El Niño (Mason e Goddard, 

2001). Nos episódios de La Niña, o número de eventos extremos de precipitação tende a 

aumentar no centro-sudeste do Brasil, especialmente em outubro e novembro do ano de início 

do fenômeno, ocorrendo diminuição expressiva em janeiro (Grimm e Tedeschi, 2004). As 

ocorrências mais recentes dos fenômenos, para o hemisfério sul, caracterizam-se por um 

evento El Niño forte em 1997-1998, La Niña moderado em 1998-2001, e El Niño moderado 

em 2002-2003 e fraco em 2004-2005 (CPTEC/INPE, 2008). Na Serra da Mantiqueira, durante 

os eventos La Niña a estação chuvosa tende a durar mais do que a média, com início precoce 

e final tardio (Minuzzi et al., 2007), sendo a influência do fenômeno sobre as chuvas em 

1999-2000 considerada forte. Eventos climáticos extremos são anomalias em relação aos 

valores estudados e previstos pela climatologia e um destes eventos trata-se da seca na região 

Sudeste no verão de 2001, chegando a gerar grande perda econômica (Marengo et al., 2007), 

e talvez associada aos eventos El Niño e La Niña (Kane, 2002). Considera-se que as 

anomalias de precipitação ocorridas na década de 1990 sofreram influência de El Niño (Latif 

et al., 1997). No estado de São Paulo, o aumento de eventos extremos de chuvas também foi 

observado durante El Niño (Carvalho et al., 2002). Assim, a floresta úmida estudada, após 

temperaturas elevadas em 1997/98, provavelmente passou por eventos extremos de um maior 

período chuvoso em 1998/99 e por uma severa seca de verão em 2001 (quando se deu o 1º 

levantamento), após a qual o clima tendeu às condições normais até 2005 (2º levantamento). 

Mas não foram encontradas mudanças na estrutura diamétrica da floresta ou mudanças nas 

taxas de mortalidade entre as diferentes classes, como em Condit et al. (2004), embora na 

Amazônia, Williamson et al. (2000) não encontraram diferenças entre tamanhos e, frente às 

pequenas mudanças na taxa de mortalidade, consideraram os efeitos baixos e a floresta 

Amazônica resistente ao fenômeno. Uma outra possibilidade seria o primeiro levantamento 

ter se dado logo após os efeitos da seca na comunidade, em uma floresta já com muitas 

mortes, o que explicaria a taxa de mortalidade normal (subestimada, no caso) e o alto 

recrutamento como reposição pós-distúrbio em um ambiente de baixa competição. No 

entanto, no primeiro inventário foi encontrado um número normal de árvores mortas em pé, 

ou seja, 8% (França e Stehmann, 2004). Ao que parece, a floresta úmida altomontana, assim 

como a amazônica, é resistente a secas anômalas, possivelmente devido à manutenção de 

umidade pelo efeito nebular. Nos ambientes florestais altimontanos, a condensação das 
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nuvens trazidas pelos ventos pode incrementar a precipitação em mais de 40% (Waring e 

Schlesinger, 1985). 

 

Possíveis distúrbios crônicos locais 

A amostra se deu sempre a pelo menos 500 m da borda mais próxima, no interior do 

fragmento, distância muito superior à normalmente apresentada como passível de efeitos de 

borda (e.g. Malcolm, 1994; Murcia, 1995). Mas, apesar do grande tamanho do fragmento 

florestal estudado (cerca de 3 mil ha), este se encontra muito recortado, com alta relação entre 

perímetro e área, podendo expor mais a área a impactos antrópicos (Pereira et al., 2007), 

como coleta seletiva de madeira e entrada de gado. Não foi encontrado qualquer vestígio de 

retirada de madeira no levantamento de 2001 (França e Stehmann, 2004) e nem em 2005, que 

justificassem um aumento em biomassa em resposta a colheitas de madeira no passado 

recente. Mas em ambos constatou-se o uso da floresta para a alimentação in loco de gado, em 

sistema extensivo de baixa densidade. Segundo moradores locais, a prática é comum na 

região, sendo utilizada principalmente no inverno, quando as pastagens se enfraquecem, com 

ocupação aproximada de 7 a 10 ha por boi, que se alimentam preferencialmente de taquaras, 

comuns nesta e demais florestas úmidas altimontanas. O gado pode representar um 

mecanismo top-down que, pisoteando e pastando a regeneração, mantém a biomassa da 

floresta abaixo de seu potencial natural. E seu efeito na área faria sentido se a prática tivesse 

sido interrompida ou inibida nos últimos anos, permitindo uma recuperação da floresta, mas 

isso não aconteceu. Por outro lado, impactos intermediários na regeneração poderiam, ao 

longo dos anos, estender-se às maiores classes de diâmetro pela redução na reposição de 

árvores e, atingindo o dossel superior, provocar maior incidência de radiação solar. Esta, por 

consequência, reiniciaria uma fase de acúmulo de biomassa com altas taxas de crescimento e 

recrutamento nas menores classes, que também se refletiriam nas maiores classes ao longo 

dos anos e assim ciclicamente. Isso poderia explicar a fase de acúmulo de biomassa em que a 

área se encontra, mas somente um estudo em longo prazo poderia esclarecer tal hipótese. 

Toniato e Oliveira-Filho (2004), em uma floresta semidecídua a 570 m de altitude, em Bauru, 

São Paulo, não encontraram correlação entre o grau de pastoreio por gado na floresta e 

mudanças em sua estrutura (a hipótese acima explicaria estes resultados?), mas também 

salientam para a necessidade de estudos em longo prazo sobre o tema. 
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Possíveis distúrbios locais agudos e ou sazonais 

A maior parte das quedas e quebras das árvores tem como causa a queda de outras 

árvores ou grandes ramos e estas têm como causa original uma combinação de fatores 

externos, como chuva e vento, que podem somar-se a internos, como debilitação por doença 

(Van der Meer e Bongers, 1996). Embora os ventos nem sempre mostrem uma influência 

clara sobre a dinâmica florestal, como no caso dos furacões da América Central (e.g. Arriaga, 

2000), a correlação de quedas de árvores com chuvas fortes é bastante conhecida (vide Van 

der Meer e Bongers, 1996). As quedas tendem a coincidir com as chuvas, quando rajadas 

fortes acompanham as tempestades da estação chuvosa (Brokaw, 1982), como ocorre no 

Brasil. Com a elevação da altitude há um aumento da velocidade dos ventos (Jones, 1992), 

cujas médias podem ser enganosas, já que ocorrem fortes ventos concentrados em poucos 

minutos (Daubenmire, 1979). Assim, sugere-se que os ventos componham um importante 

fator no ecossistema florestal montano. Por exemplo, possivelmente podem atuar na redução 

da altura das árvores em grandes altitudes (vide extensa revisão sobre o assunto em 

Falkenberg, 2003). Como frequentemente ocorre em muitas florestas, árvores ou galhos caem 

sobre clareiras já existentes antes que a área chegue à maturidade (Hartshorn, 1980; Hubbell e 

Foster, 1986), reativando o processo de regeneração. Assim sendo, teoricamente os ventos 

podem limitar a sucessão florestal onde atuam fortemente na queda de árvores, provocando 

impactos sazonais, nos períodos chuvosos, ou esporádicos, durante eventos climáticos 

extremos. As mortes de árvores são os principais formadores de clareiras naturais (Orians 

1982, Hubbel e Foster 1986). Porém, a proporção do tipo de morte é variável entre 

localidades, inclusive para florestas montanas (e.g. Tabarelli et al., 1997, versus Carvalho et 

al., 2000). A grande maioria dos estudos sobre o modo como morrem as árvores encontra uma 

maior proporção de árvores quebradas e desenraizadas e uma minoria morta em pé (Putz et 

al., 1983; Rankin de Merona, 1990; Korning e Balslev, 1994; Van der Meer e Bongers, 1996), 

sendo todos estes realizados em baixas altitudes. Em Camanducaia, a dinâmica se diferenciou 

pela elevada proporção de árvores mortas em pé (44%) e reduzida de mortas por quebra de 

tronco (15%), o que se equipara ao encontrado por Carey et al. (1994), em florestas montanas 

na Venezuela (67% mortas em pé e 9,4% quebradas). Como a probabilidade de desenraizar 

aumenta com o tamanho da árvore (Putz et al. 1983), talvez o dossel mais baixo das florestas 

altimontanas explique seu baixo número de quedas de árvores. Mas isso se tal probabilidade 

correlacionar-se ao tamanho real e não proporcional à altura do dossel. Por outro lado, a alta 

proporção de árvores mortas em pé encontrada neste estudo não sugere que os ventos tenham 

importância acima do normalmente encontrado nas demais florestas tropicais, ou seja, que 
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não sejam fontes de impacto responsável por pulsos de redução e acúmulo de biomassa, como 

explicado anteriormente na consideração de outro fator de perturbação. 

 

Possíveis fantasmas de distúrbios passados 

Embora não se encontrem vestígios recentes de exploração florestal ou de outra fonte 

de impacto significativo na floresta estudada, também não se encontram informações 

suficientemente precisas sobre o histórico de perturbação da área. A ocupação e exploração 

agropecuária da região antecedem as principais leis de proteção à natureza no Brasil. O 

fragmento de 3 mil ha corresponde quase totalmente às áreas acima dos 1800 m de altitude, 

protegidas por lei desde 1965 (Brasil, 1965). Antes desta data, provavelmente sofreu muitas 

intervenções e, talvez, até mesmo o corte raso em alguma proporção. A trajetória da sucessão 

ecológica e o tempo de recuperação da estrutura e flora de uma floresta podem variar muito 

dependendo do seu histórico de perturbação (Uhl et al., 1988), podendo levar séculos se a 

recuperação se iniciar de um corte raso (Guariguata e Ostertag, 2002). Indivíduos jovens de 

espécies climácicas podem levar 60 anos para ocupar o dossel (Saldarriaga, 1988). Os relatos 

sobre queimadas (note o plural) ocorridas há mais de 60 anos na área, ouvidos por França e 

Stehmann (2004), mesmo sem detalhamento sobre a frequência ou intensidade dos incêndios, 

exibem um panorama de grandes impactos. Também pode ser observada na floresta uma 

trilha abandonada. Mais larga que o necessário para pedestres e levando apenas ao interior da 

mata, assemelha-se muito às vias antigas para retirada de toras, geralmente com uso de tração 

animal. Tal trilha encontra-se hoje inutilizável, dadas as árvores caídas que lhe atravessam, e 

encontra-se em estádio inicial de sucessão. Isso sugere que, ou os impactos no ambiente 

foram severos (e.g. pela compactação da via pelo peso das toras exploradas), tornando lenta e 

difícil a regeneração florestal, ou se trata de uma trilha utilizada até recentemente. Trabalhos 

em fragmentos secundários no sudeste continuamente têm encontrado comunidades instáveis 

em processo de acúmulo de biomassa, ou seja, em situações de recuperação intermediária ou 

tardia e quase nunca degradação (e.g. Oliveira-Filho et al. 1997ab; Appolinário et al. 2005). 

Tal padrão provavelmente se deve aos avanços nas leis de proteção florestal e, 

principalmente, na fiscalização, enfim, na maior inibição das interferências antrópicas 

impactantes, e para o fragmento estudado não deve ser diferente. Assim, o estádio de acúmulo 

de biomassa expresso pela floresta altomontana em Camanducaia provavelmente corresponde 

a respostas regenerativas antigas a inúmeras perturbações antrópicas difíceis de qualificar e 

quantificar. 
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4.5. Importância da floresta nebular altomontana em Camanducaia 

 

A floresta altomontana estudada em Camanducaia integra os raros 0,38% que a 

floresta ombrófila ocupa em todo estado de Minas Gerais (Scolforo et al., 2006). Além disso, 

faz parte da área de distribuição das florestas nebulares mapeada por Bubb et al. (2004). Estas 

estão sob as mesmas ameaças em que se encontram todas as florestas tropicais, mas são 

especialmente suscetíveis à fragmentação e à mudança climática. Primeiro, são ecossistemas 

originais e naturalmente raros, correspondendo a somente 1,2% das florestas tropicais 

americanas (Bubb et al. 2004). Depois, independentemente da chamada “fertilização de 

carbono” causada pelo “efeito estufa”, considera-se que os ecossistemas montanos podem ser 

particularmente afetados pelo aquecimento global (Hamilton e McMillan, 2004), este sim uma 

evidência científica, que pode forçar as espécies a se elevarem no relevo, se houver terreno 

acima, e levar a mudanças na flora local. O último relatório (de 2007) do Painel 

Intergovernamental de Mudanças Climáticas (International Panel on Climate Change - 

IPCC), em sua seção sobre a América Latina (Magrin et al., 2007), observa que durante a 

última década foi observada uma elevação de 0,5ºC na temperatura do Brasil. Para Magrin et 

al. (2007), as florestas nebulares em regiões montanhosas estarão ameaçadas se a temperatura 

subir de 1 a 2ºC nos próximos 50 anos devido às mudanças na altitude da base das nuvens 

durante a estação seca, que estaria subindo 2 m ao ano.  

A área estudada, por ser altomontana, exibiu uma baixa riqueza em espécies arbóreas. 

Porém, é importante observar que das 53 espécies encontradas nas parcelas, 51% são 

consideradas raras em Minas Gerais (Oliveira-Filho, 2006). Também se encontra próxima a 

outros fragmentos montanos de tamanhos consideráveis num raio de cerca de 5 km (a maioria 

com menos de 100 ha), onde pode desempenhar importante papel na manutenção e dispersão 

de espécies sob estrutura espacial metapopulacional. Ademais, o fragmento estudado em 

Camanducaia abriga diversas nascentes de água (França e Stehmann, 2004), assim como 

outros na região. Estas florestas são de extrema importância pela sua maior capacidade em 

captar e aumentar a oferta de água para as comunidades mais abaixo no relevo (Bruijnzeel, 

2000; Bruijnzeel e Hamilton, 2000; Bubb et al. 2004). Apesar da importância do fragmento, o 

mesmo é cercado e invadido por alterações antrópicas em áreas acima dos 1800 m de altitude, 

em desrespeito à lei federal que as consideram áreas de preservação permanente desde 1965 

(Brasil, 1965). A correta desocupação e restauração destas áreas aumentariam a floresta e a 

deixaria com um formato menos suscetível aos efeitos de borda, naturais e antrópicos, que 

podem prejudicar sua conservação. 



 

 

43 

A fitofisionomia encontrada (estrutura e flora) discrimina a floresta como vegetação 

primária ou em avançado estádio de sucessão, conforme a lei federal que dispõe sobre a 

definição de floresta atlântica ombrófila primária e secundária em Minas Gerais (Brasil, 

2007), assim como por Oliveira-Filho et al. (2006), em publicação que claramente subsidiou 

tal lei. Os últimos, porém, tomam o cuidado de afirmar que “no caso de perturbações difusas... 

a classificação em etapas serais não se aplica e demanda análises particulares”, o que deve 

servir para quase todos os fragmentos florestais do país. Tal situação exibe a importância e 

urgência de novos estudos e ações em prol da compreensão e preservação das raras florestas 

atlânticas nebulares altimontanas brasileiras. 

 

 

5. CONCLUSÃO 

 

A hipótese de estabilidade da comunidade arbórea foi rejeitada pelos resultados. A alta 

rotatividade, com desequilíbrio entre taxas de dinâmica, exibindo uma floresta em 

crescimento, e proporção de biomassa entre as guildas de regeneração, com menor 

representatividade das espécies tolerantes à sombra, indicam que a área encontra-se não 

madura e respondendo a perturbações, provavelmente antrópicas e de grande intensidade em 

décadas passadas. Por outro lado, a riqueza e composição de espécies, a baixa importância das 

pioneiras na estrutura, a elevada área basal da comunidade e o aumento de biomassa entre as 

climácicas tolerantes à sombra indicam estádios mais avançados de sucessão. Importante 

observar que os parâmetros puramente fisionômicos, como baixa riqueza, menor estatura de 

dossel, elevadas densidade e área basal não foram capazes de identificar estádios de sucessão 

ecológica, apenas correspondendo à altitude. Tais características também são esperadas nas 

florestas atlânticas nebulares maduras, compondo um ecossistema que se poderia chamar de 

oro-climácico. Portanto, a fisionomia deve ser utilizada com cuidado na avaliação de estado 

de conservação de florestas altimontanas e, de preferência, acompanhada de dados de 

dinâmica florestal. 
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CAPÍTULO 2 

 

 

 

DINÂMICA DA COMUNIDADE ARBÓREA DE UMA FLORESTA 

ATLÂNTICA NEBULAR E DE SUAS BORDAS NATURAIS NA SERRA 

DE CARRANCAS, SUDESTE DO BRASIL 
 

 

 

 

RESUMO 
 

 

Estudos sobre fragmentação florestal demonstram a diferenciação microclimática clara entre o 

interior da floresta e sua borda, proporcionando à última elevadas taxas de mortalidade e 

recrutamento florestal. Áreas de florestas naturalmente isoladas são importantes para o 

entendimento da ocorrência de condições de tamponamento que podem ser desenvolvidas 

após longo período de fragmentação. Na Serra de Carrancas, em Minas Gerais, ocorrem 

inúmeras porções de florestas nebulares com variado grau de isolamento e impacto antrópico, 

compondo uma paisagem intermediada por campos naturais montanos. Neste estudo, 

investigou-se a dinâmica da comunidade arbórea de uma floresta atlântica nebular em 

Carrancas, Minas Gerais, Brasil, através das mudanças estruturais ocorridas durante um 

intervalo de cinco anos. Quantificaram-se a mortalidade, recrutamento e crescimento na 

comunidade. Objetivou-se avaliar o quanto estas variáveis se diferem entre as bordas e o 

interior da floresta e se correlacionam com o ambiente físico em que se encontram. Partiu-se 

da hipótese da comunidade arbórea apresentar uma dinâmica estável, onde a mortalidade e o 

surgimento de novos indivíduos, a perda e o ganho em área estão equilibrados e da existência 

de uma dinâmica mais alta nas bordas da floresta. Para isso, a área foi inventariada em 2000 e 

2005, através de 30 parcelas de 400 m
2
 (20 20 m), totalizando 1,2 ha. Nestas, todos os 

indivíduos com DAP ≥ 5 cm foram etiquetados, identificados e medidos em sua 

circunferência e altura. No 2º inventário as árvores novas nas parcelas também foram 

amostradas e registraram-se as mortas. Calcularam-se as taxas de mortalidade e recrutamento 

de indivíduos e de ganho e perda em área basal para comunidade e para seus diferentes 

setores. A hipótese de estabilidade da comunidade arbórea foi rejeitada pelos resultados. 

Assim como estes negaram a existência de maiores taxas de dinâmica nas bordas da floresta. 

Estas, quando compostas por candeais (associações com dominância de Eremanthus 

erythropappus) não representam comunidades serais formadas pela fragmentação florestal, 

mas sim formações associadas ambientalmente às florestas de maior porte e compondo, 

provavelmente, importante fator de proteção contra efeitos de borda. 



 

 

56 

1. INTRODUÇÃO 

 

1.1. Contexto do estudo 

 

As florestas nebulares são ecossistemas com características e diversidade próprios e 

naturalmente raros, ocupando áreas das maiores elevações. Correspondem a somente 1,2% 

das florestas tropicais americanas (Bubb et al. 2004) e são de extrema importância na 

captação e aumento de oferta de água para as comunidades em menores altitudes (Bruijnzeel, 

2000; Bruijnzeel e Hamilton, 2000; Bubb et al. 2004). As florestas nebulares brasileiras 

ocorrem nas cadeias montanhosas costeiras da região Sudeste (serras do Mar e Mantiqueira) e 

são muito pouco conhecidas (Weaver, 1995; Webster, 1995). Fazem parte da Floresta 

Atlântica brasileira, da qual restam cerca 8% de sua cobertura original (Mittermeier et al., 

2004; Hirota, 2005), na maior parte fragmentada. A fragmentação consiste na transformação 

de uma paisagem natural contínua em manchas ou fragmentos de habitat, iniciando-se com a 

perda de parte do habitat original (Olifiers et al., 2006). Uma consequência inevitável da 

fragmentação florestal é a criação de bordas que, com a transição abrupta com o ambiente 

adjacente, provoca uma série de mudanças bióticas e abióticas, diretas e indiretas, nos 

ecossistemas imediatos (Kattan, 2002). Estudos sobre fragmentação florestal constantemente 

demonstram a diferenciação microclimática clara entre o interior da floresta e sua borda, 

sendo esta caracterizada principalmente pelas maiores luminosidade, temperatura e exposição 

aos ventos e menores umidades do ar e solo (Matlack, 1993; Kapos et al., 1997; Bierregaard 

Jr. et al., 2001). Com a formação de uma borda, estas diferenças ambientais refletem na 

modificação das comunidades presentes, ocorrendo a colonização de espécies mais adaptadas 

às novas condições e exclusão de outras, modificando a vegetação (Murcia, 1995). Vários 

estudos demonstram que a fragmentação e consequente formação de bordas elevam as taxas 

de mortalidade e recrutamento florestal em sua área de influência (e.g. Laurance et al., 

1998ab na Amazônia e Oliveira-Filho et al., 1997 e 2007, na Mata Atlântica). Ecossistemas 

de bordas naturais também podem apresentar taxas mais altas de dinâmica, como, por 

exemplo, no encontro entre cerrado e floresta de galeria (Felfili, 1995; Corrêa e Van Den 

Berg, 2002). Além desta fisionomia, as bordas naturais também ocorrem nas pequenas 

florestas naturalmente isoladas em montanhas. Estas áreas são importantes para o 

entendimento da ocorrência de condições de tamponamento que podem ser desenvolvidas 

após longo período de fragmentação (Constantino et al., 2003), com perspectivas de aplicação 

na restauração de ecossistemas. 
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Na região do Alto Rio Grande, no centro-sul de Minas Gerais, a cobertura vegetal 

encontra-se reduzida a fragmentos de florestas, cerrados e campos, a maior parte dos quais 

com sinais de distúrbios por fogo, pecuária ou retirada seletiva de madeira para fins múltiplos 

(Oliveira-Filho et al. 1994). Na Serra de Carrancas, em Minas Gerais, em área indicada como 

prioritária para a conservação da biodiversidade do Estado de Minas Gerais (Drummond et 

al., 2005) e da Mata Atlântica (Conservation International et al., 2000; Brasil, 2004), ocorrem 

inúmeras porções de florestas nebulares com variado grau de isolamento e impacto antrópico, 

compondo uma paisagem intermediada por campos naturais montanos. Neste contexto, uma 

floresta atlântica nebular foi estudada por Oliveira-Filho et al. (2004), que investigaram a sua 

comunidade arbórea e concluíram que as variações da diversidade e composição de espécies e 

da estrutura fisionômica mostraram correlações com variações ambientais, compondo duas 

formações vegetais distintas: uma comunidade arbórea menos diversa e de maior porte em 

áreas bem drenadas, formando o interior da floresta, e uma comunidade arbórea mais diversa 

e de menor estatura em sítios fortemente drenados e declivosos da borda da floresta. No 

entanto, a partir deste estudo não foi possível determinar se estas diferenças eram transitórias 

ou não, ou seja, o quanto as bordas correspondiam a fases de regeneração, recuperação e 

avanço da floresta e o estado de maturidade da comunidade como um todo. Os estudos de 

dinâmica de comunidades florestais consistem no monitoramento e análise das mudanças na 

estrutura da floresta no decorrer do tempo. São importantes na distinção de mudanças naturais 

na floresta das provenientes da interferência antrópica (Korning e Balslev, 1994; Sheil, et al., 

2000). Em uma floresta madura, teoricamente é esperado um equilíbrio entre suas taxas de 

mortalidade e recrutamento e entre as taxas de perda e ganho em área basal e ou biomassa 

viva (Lieberman et al., 1985; Swaine et al., 1987; Rankin-de-Merona et al., 1990; Felfili, 

1995). 

 

 

1.2. Objetivo do estudo 

 

Neste estudo, objetivou-se analisar a dinâmica da comunidade arbórea de uma floresta 

atlântica nebular em Carrancas, Minas Gerais, Brasil, através das mudanças estruturais 

ocorridas durante um intervalo de cinco anos, verificadas pela quantificação de eventos de 

mortalidade, recrutamento e crescimento na comunidade, avaliando-se o quanto estas 

variáveis se diferem entre as bordas e o interior da floresta. 
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1.3. Hipótese 

 

A comunidade arbórea estudada apresenta uma dinâmica estável, onde a mortalidade e 

o surgimento de novos indivíduos, a perda e o ganho em área basal encontram-se 

equilibrados. Porém, a comunidade arbórea das bordas apresenta rotatividade mais alta. 
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2. MATERIAL E MÉTODOS 

 

2.1. Caracterização da área de estudo 

 

A área estudada localiza-se no município de Carrancas, ao sul do estado de Minas 

Gerais (figura 1) e corresponde a uma área de 36 ha de floresta altomontana nebular (floresta 

ombrófila densa altomontana ou simplesmente nebular para Veloso et al., 1991; floresta 

semidecídua altomontana para Oliveira-Filho e Fontes, 2000; floresta latifoliada nebular 

perenifólia superomontana para Oliveira-Filho, 2008). A floresta ocupa um vale cercado por 

campos altimontanos, no alto da Chapada das Perdizes, parte da Serra de Carrancas 

(integrante do complexo da Serra da Mantiqueira), a cerca de 1500 m de altitude, nas 

coordenadas geográficas aproximadas de 21º36’43”S e 44º36’42”W. O clima regional é do 

tipo Cwb segundo classificação de Köppen-Geiger, ou seja, temperado úmido com estação 

seca de inverno e verão quente. A temperatura média anual é de 14,8°C, com médias mensais 

variando de 11,5°C em julho a 17,4°C em janeiro, e precipitação média anual de 1483 mm, 

com médias mensais de 246 mm, no trimestre mais chuvoso de dezembro a fevereiro, a 

24 mm no mais seco de junho a agosto, sendo frequente a presença de nuvens atingindo a 

floresta (Pereira, 2003). 

 

 

Brasil 

Carrancas 

 

 

Minas 
Gerais 

 
Figura 1. Localização geográfica do município de Carrancas () no estado de Minas Gerais, 

Brasil, onde se encontra a área deste estudo. 

 

O interior da floresta caracteriza-se pelo predomínio dos Cambissolos Húmicos 

Distróficos típicos, menos drenados, de pH mais baixo, maior teor de matéria orgânica e 

menor diversidade de espécies. Também no interior ocorrem Neossolos Regolíticos 

Psamíticos lépticos associados a porções próximas de um riacho no fundo do vale (onde há 

deposição de sedimentos coluviais), sendo moderadamente drenados, com elevada saturação 

de bases, mais arenosos e com menor densidade de árvores. As bordas da floresta 
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caracterizam-se pelos Neossolos Litólicos Húmicos típicos sobre terreno fortemente drenado, 

declivoso, mais distante do riacho, com maiores densidade de árvores e diversidade de 

espécies, com grande abundância da espécie Eremanthus erythropappus. Porém, a borda sul é 

mais distante do curso de água, enquanto ao norte é mais declivosa, além de diferenças 

químicas e texturais entre os solos. Respondendo a estas diferenças, as classes de solos 

diferem bastante entre si quanto às espécies mais abundantes, assim como as duas bordas 

(para maiores detalhes, vide Oliveira-Filho et al., 2004). 

A área sofreu retirada de madeira mais intensamente a cerca de 60 anos, com extração 

seletiva esporádica a partir de então, principalmente em suas bordas, com exploração de 

E. erythropappus (vulgarmente conhecida como candeia), muito valorizada como mourão e, 

principalmente, na extração de seu óleo essencial. Os campos de entorno são utilizados por 

pecuária bovina extensiva, tornando a floresta suscetível a incêndios usados para renovação 

das pastagens, que atingem principalmente a borda da floresta (Pereira, 2003). 

 

 

2.2. Caracterização dos inventários da comunidade arbórea 

 

A floresta teve sua comunidade arbórea primeiramente levantada em setembro de 2000 

e descrita por Oliveira-Filho et al. (2004). Amostrou-se 1,2 ha, com uso de 30 parcelas de 

400 m
2
 (20 20 m), dispostas em três transeções (A, B e C), dispostas de borda sul a borda 

norte, cruzando o riacho no fundo do vale, conforme a figura 2 (para maiores detalhes, vide 

op. cit.). Nestas parcelas foram registradas todas as árvores, pteridófitos arborescentes e 

palmeiras com diâmetro à altura do peito (DAP; a 1,3 m da base) maior ou igual a 5 cm ou, 

quando bifurcadas, se a soma das áreas basais dos caules correspondesse, no mínimo, a este 

DAP. Cada indivíduo foi etiquetado com plaquetas numeradas, medido em seu CAP com uso 

de fita métrica, em altura com auxílio de vara graduada e submetido a uma coleta de ramos 

para sua posterior identificação botânica (espécies herborizadas encontram-se depositadas no 

Herbário ESAL da Universidade Federal de Lavras). Para este estudo, executou-se um 

segundo levantamento em julho de 2005, perfazendo uma diferença temporal média, na 

reamostragem das parcelas, de 4,80 ± 0,03 anos equinociais, utilizando-se as mesmas parcelas 

e métodos empregados no inventário anterior. Assim, todos os indivíduos novos na 

amostragem, ou seja, que atingiram o DAP mínimo, também chamados de recrutas, foram 

etiquetados, medidos e identificados; os indivíduos sobreviventes foram mensurados 

novamente e os mortos registrados. Alguns nomes botânicos usados no primeiro levantamento 
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foram atualizados e algumas identificações corrigidas. Utilizaram-se as famílias reconhecidas 

pelo sistema do Angiosperm Phylogeny Group II (APG, 2003). 
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NEOSSOLOS LITÓLICOS Húmicos típicos CLASSES 

DE SOLO: 

A1 A2 A3 A4 A5 A6 A7 A8 A9 

B1 B2 B3 B4 B5 B6 B7 B8 B9 

C1 C2 C3 C4 C5 C6 C7 C8 C9 C10 C11 C12 

CAMBISSOLOS HÚMICOS Distróficos típicos 

NEOSSOLOS REGOLÍTICOS Psamíticos lépticos 

 
Figura 2. (A) Grade de superfície mostrando o relevo da área de floresta nebular estudada na 

Serra de Carrancas, Minas Gerais, Brasil, e a distribuição das transeções de amostra A, B e C, 

e de suas parcelas de 20 20 m. O espaço entre as linhas da grade é de 10 m. (B) Distribuição 

das classes de solo nas parcelas (Oliveira-Filho et al., 2004). 
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2.3. Análise das mudanças estruturais na comunidade 

 

As possíveis mudanças estruturais entre as amostragens foram avaliadas pelo cálculo e 

comparação de medidas fitossociológicas clássicas, ou seja, densidade, frequência, área basal 

e índice de valor de importância (Curtis e McIntosh, 1950; Mueller-Dombois e Ellenberg, 

1974); riqueza em número de espécies, diversidade pelo índice de Shannon-Wiener, 

equabilidade pelo índice de Pielou (conforme Magurran, 1988) e o estimador Jackknife de 

riqueza baseado em espécies raras nas amostras (Smith e Van Balle, 1984; Palmer, 1991). As 

proporções de número de indivíduos, área basal e frequência apresentadas pelas espécies nos 

dois anos foram avaliadas através do teste não paramétrico G para avaliar a dependência entre 

proporções. O teste é aplicado a variáveis categóricas nominais (no caso, as espécies), permite 

que estejam presentes contagens pequenas e a hipótese de nulidade (H0) afirma que os valores 

apresentados por diferentes amostras estão associados, ou seja, em proporções equivalentes 

(Ayres et al., 2007 – autores também do programa estatístico utilizado, BioEstat 5.0). A 

estrutura de densidade e área basal foi avaliada através da frequência por classes de diâmetro, 

empregando-se intervalos de classe de amplitudes crescentes (com base em Hubbell e Foster, 

1990) para compensar a grande diminuição da densidade nas classes de tamanhos maiores, 

conhecida como distribuição em J-reverso, típica das florestas tropicais (Lossos e CTFS, 

2004). As classes foram 5 a <10, 10 a <20, 20 a < 40 e 40 a < 80 cm. Os parâmetros tiveram 

suas distribuições nos dois anos comparadas por teste-G, tanto para a amostra total como para 

cada classe de solo. 

Para avaliação de possíveis diferenças de estádio de sucessão ecológica da floresta 

entre os períodos de amostragem, as espécies foram classificadas segundo suas estratégias de 

regeneração nas categorias propostas por Swaine e Whitmore (1988): pioneiras, cuja 

germinação das sementes e estabelecimento depende de ambiente de luz direta, ou seja, áreas 

abertas (como grandes clareiras), e clímax, cujas plântulas podem se estabelecer à sombra. 

Para esta última adotou-se ainda a sugestão de Oliveira-Filho et al. (1994abc), dividindo as 

espécies em clímax exigente de luz, que dependem de luz abundante para atingir o dossel, e 

clímax tolerante à sombra, caracterizadas por se desenvolverem no sub-bosque, podendo 

atingir o dossel. Para a classificação foram utilizadas informações publicadas sobre a biologia 

das espécies acrescidas de observações em campo. As proporções entre as três guildas foram 

comparadas entre diferentes anos por teste-G. 
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2.4. Análise da dinâmica da comunidade e populações mais abundantes 

Variáveis de dinâmica foram calculadas e expressas em número de indivíduos e em 

área basal das árvores, tanto para a amostra total como para cada classe de solo, classe de 

diâmetro e populações mais abundantes. Baseando-se em Sheil (1995) e Sheil et al. (1995, 

2000), calcularam-se as taxas anuais médias de mortalidade (m) e recrutamento (r) de árvores 

individuais e taxas anuais médias de perda (p) e ganho (g) de área basal das árvores a partir 

das equações exponenciais: 

m = 1 – (NS / N0)
1/t 

, 

r = 1 – (1 – NR / Nt)
1/t 

, 

p = 1 – (ABS / AB0]
1/t 

, 

g = 1 – [1 – (ABR + ABINC)/ABt]
1/t 

, 

onde t é o tempo em anos entre as duas amostragens; N0 e Nt são, respectivamente, as 

contagens inicial e final de árvores individuais; NS e NR, o número de árvores sobreviventes e 

recrutas; AB0 e ABt, as áreas basais inicial e final das árvores; ABS a área basal das 

sobreviventes (i.e. AB0 – AB das mortas – decréscimo nas áreas basais); ABR e ABINC as 

áreas basais das árvores recrutas e o incremento em área basal das árvores sobreviventes. 

Como indicadores da dinâmica da comunidade, em número e área basal, foram calculadas as 

taxas de rotatividade anual (turnover rate), respectivamente através da média entre m e r ou p 

e g, conforme Phillips e Gentry (1994) e Phillips et al. (2004). As árvores não encontradas, 

assim como aquelas que decresceram para abaixo do DAP mínimo para amostragem foram 

consideradas mortas. Palmeiras e pteridófitos arborescentes não foram utilizados no banco de 

dados para análises, ao ser julgado em campo que não apresentam correlação entre área basal 

e porte (biomassa, portanto), havendo crescimento em altura com deformações e diminuições 

de diâmetro. Verificou-se a independência entre as frequências de indivíduos sobreviventes, 

mortos e recrutas entre as classes de solos pelo teste-G. A diferença entre os números de 

recrutas e mortos foi verificada por comparações entre contagens de Poisson (Zar 1996) para 

a amostra total e para classes de solos em separado. 

A dinâmica das árvores foi avaliada também por classe de diâmetro, conforme divisão 

de classes já explicada. As variações em cada classe foram verificadas pela contagem de 

indivíduos que não mudaram de classe, mortos, recrutas, imigrantes na classe (ingrowth) e 

emigrantes (outgrowth). Foram utilizados testes-G para verificar se as frequências de árvores 

vivas e de árvores mortas na segunda amostragem foram independentes das classes de 

diâmetro. A diferença entre o número de árvores ingressantes (recrutas + imigrantes) e 

árvores egressas (mortos + emigrantes) em cada classe de diâmetro foi verificada por 
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comparações entre contagens de Poisson para a amostra total e guildas. Foram avaliadas as 

dinâmicas das 30 populações mais abundantes da comunidade. O número de recrutas e mortos 

em cada uma das populações foi comparado por contagens de Poisson. A dependência das 

proporções de parcelas com aumento ou redução da área basal das mesmas populações foi 

verificada por testes de qui-quadrado. A rotatividade e a mudança líquida em número de 

árvores e área basal de cada espécie foram representadas graficamente, separando-se as 

guildas de regeneração para observação de padrões relacionados à sucessão ecológica. 
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3. RESULTADOS 

 

3.1. Mudanças na estrutura da comunidade 

 

A amostragem no ano de 2000 foi de 2509 árvores distribuídas em 124 espécies e 46 

famílias, enquanto em 2005 foram 2371 indivíduos de 115 espécies e 44 famílias. Os índices 

de Shannon, no primeiro e segundo levantamentos, foram respectivamente de 3,862 e 

3,838 nats×indivíduos
-1

, enquanto a equabilidade de Pielou foi de 0,801 e 0,809. O estimador 

Jackknife foi, para os dois anos, de 159 e 142 espécies (1ª ordem) ou 176 e 151 (2ª ordem). 

Entre os dois levantamentos surgiram quatro novas espécies: Annona dolabripetala 

(Raddi) H.Rainer (Annonaceae), Machaerium brasiliense Vogel (Fabaceae), Aegiphila 

sellowiana Cham. (Lamiaceae) e Faramea cyanea Müll.Arg. (Rubiaceae). E treze espécies 

foram excluídas da amostragem: Heterocondylus vauthierianus (DC.) R.M.King & 

H.Robinson (Asteraceae), Clusia criuva Cambess. (Clusiaceae), Leucochloron incuriale 

(Vell.) Barneby & Grimes (Fabaceae Mimosoideae), Miconia latecrenata (DC.) Naudin 

(Melastomataceae), Tibouchina sellowiana (Cham.) Cogn. (Melastomataceae), Myrsine 

villosissima Mart. (Myrsinaceae), Myrcia eriopus DC. (Myrtaceae), Myrcia richardiana 

(O.Berg) Kiaersk. (Myrtaceae), Siphoneugena densiflora O.Berg (Myrtaceae), Alibertia 

elliptica (Cham.) K.Schum. (Rubiaceae), Cecropia glaziovii Snethl. (Urticaceae), Rhamnus 

sphaerosperma Swartz (Rhamnaceae) e Gordonia fruticosa (Schrader) H.Keng. (Theaceae). 

Com as duas últimas houve a exclusão de suas duas famílias botânicas. 

Nomes botânicos que não correspondem aos apresentados por Oliveira-Filho et al. 

(2004) sobre o primeiro levantamento referem-se a atualizações na nomenclatura e correções 

nas identificações: Guatteria australis A.St.-Hil. (Annonaceae), antes G. nigrescens Mart.; 

Heterocondylus vauthierianus (DC.) R.M.King & H.Robinson (Asteraceae), antes 

Eupatorium vauthierianum DC.; Chrysochlamys saldanhe (Engl.) Oliveira-Filho 

(Clusiaceae), antes Tovomitopsis saldanhae Engler; Prunus myrtifolia (L.) Urban (Rosaceae), 

antes P. brasiliensis (Cham. & Schltdl.) D.Dietr.; Psychotria vellosiana Benth. (Rubiaceae), 

antes P. sessilis (Vell.) Müll.Arg.; Cupania racemosa (Vell.) Radlk. (Sapindaceae), antes C. 

paniculata Cambess.; Symplocos lanceolata (Mart.) A.DC. (Symplocaceae), antes Ilex 

brevicuspis Reissek (Aquifoliaceae). Em Myrsinaceae, Myrsine leuconeura Mart., antes M. 

intermedia (Mez) Pipoly, e Myrsine villosissima Mart., antes M. coriacea (Swartz) R.Br. Em 

Myrtaceae, Campomanesia guazumifolia (Cambess.) O.Berg, antes Psidium rufum Mart.; 

Eugenia brasiliensis Lam., antes Calyptranthes concinna DC.; Eugenia dodonaeifolia 
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Cambess., antes Psidium cattleyanum Sabine; Myrcia obovata (O.Berg) Nied., antes M. 

crassifolia (Miq.) Kiaersk.; Myrcia pulchra Kiaersk., antes Calyptranthes brasiliensis 

Sprengel; Plinia cauliflora (Mart.) Kausel, antes Myrciaria cauliflora (Mart.) O.Berg; Plinia 

rivularis (Cambess.) Rotman, antes Eugenia handroana D.Legrand; Psidium rufum Mart., 

antes Myrcia detergens Miq.; Myrcia splendens (Swartz) DC., antes M. fallax (Rich.) DC. e 

M. rostrata DC.; um indivíduo de Myrcia richardiana (O.Berg) Kiaersk, antes como 

Blepharocalyx salicifolius (Kunth) O.Berg. 

A densidade foi reduzida de 2091 para 1976 indivíduos×ha
-1

 (–5,5%), a área basal 

elevou-se de 34,134 para 34,342 m
2
×ha

-1
 (+0,6%) e a soma das frequências das espécies 

diminuiu de 2843 para 2740 ocorrências (–3,6%). Os valores de teste-G para as proporções de 

número, frequência e área basal das espécies nos dois inventários (tabelas de contingência de 

128  2, gl = 127) foram todos não significativos, respectivamente 46,1 (p = 1), 29,9 (p = 1) e 

0,6 (p = 1), aceitando-se H0 em todos os casos, ou seja, que os valores dos parâmetros 

estruturais medidos nos dois períodos estão associados.  Análises por espécie, comparando 

suas proporção entre anos com os valores totais dos parâmetros, não exibiram independências. 

Como sugerido pelo teste, a ordem hierárquica das espécies baseada em seus parâmetros de 

abundância alterou-se muito pouco, o que pode ser visto na tabela 1 para as 30 espécies mais 

abundantes, que correspondem a 80% no número total de indivíduos amostrados e 76% da 

área basal encontrada. A maior parte das populações reduziu ou manteve o número de 

indivíduos e sua frequência e aumentou a área basal, tanto considerando todas as espécies 

amostradas como apenas as mais abundantes, sendo um padrão na comunidade. Reduções em 

densidade e área basal na comunidade se deram nas menores classes de DAP. Nas diferentes 

classes de solos o padrão se repetiu, excetuando-se nos neossolos litólicos, onde a área basal 

foi crescente nas classes intermediárias (figuras 3 e 4). As proporções entre as classes, em 

todos os casos, foram associadas nos dois anos pelo teste-G (p > 0,31), ou seja, não diferiam. 

Entre as guildas de regeneração, as proporções entre os dois anos praticamente não se alterou. 

Em número de indivíduos, as pioneiras permaneceram em 0,7%, as clímax exigentes de luz 

passaram de 64,7 para 64,3% e as clímax tolerantes à sombra de 34,6 para 35%. Em área 

basal, as pioneiras passaram de 1,9 para 1,6%, clímax de luz de 70,2 para 70,3% e as 

tolerantes de 27,9 para 28,1%. Consequentemente, as proporções foram avaliadas como 

associadas pelo teste-G (p = 1) entre os anos, ou seja, são proporcionais. 
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Tabela 1. Parâmetros quantitativos e classificação em guildas de regeneração (GR) das 30 

espécies arbóreas mais abundantes amostradas nos anos de 2000 e 2005 em 30 parcelas 

permanentes de 20 20 m em uma floresta atlântica altomontana em Carrancas, Minas Gerais, 

Brasil, organizadas em ordem decrescente do número de indivíduos encontrados no ano de 

2000, onde: CL = clímax exigente de luz, CS = clímax tolerante à sombra, D = diâmetro 

máximo em cm, N = número de indivíduos, P = número de parcelas com ocorrência da 

espécie e AB = área basal em m
2 

(subscrições 00 e 05 correspondem aos anos dos 

levantamentos). As famílias botânicas e autoria das espécies são encontradas em Oliveira-

Filho et al. (2004) acrescidas das correções expostas neste trabalho. 

Espécie GR D00 D05 N00 N05 P00 P05 AB00 AB05 

Ocotea odorifera CS 41,6 41,1 202 207 25 26 2,637 2,755 

Psychotria vellosiana CL 17,4 18,1 181 169 30 29 0,939 0,962 

Aspidosperma australe CL 57,3 57,3 150 144 23 24 5,125 5,163 

Nectandra grandiflora CS 27,1 28,8 135 99 24 23 1,447 1,188 

Miconia chartacea CL 15,4 14,5 122 136 25 25 0,627 0,714 

Eremanthus erythropappus CL 41,0 40,7 103 94 6 6 2,202 2,239 

Myrsine umbellata CL 19,4 19,9 100 84 18 16 0,725 0,637 

Alchornea triplinervia CL 57,8 61,1 82 78 21 21 2,993 3,063 

Amaioua guianensis CS 31,0 30,9 74 74 21 21 0,808 0,850 

Guatteria australis CS 53,5 55,7 68 69 25 25 1,345 1,366 

Schefflera calva CL 48,4 47,4 63 65 24 25 1,795 1,962 

Miconia urophylla CL 18,5 19,7 57 52 18 20 0,431 0,373 

Myrcia splendens CL 14,3 14,4 55 41 10 9 0,246 0,189 

Guapira opposita CS 39,3 41,8 54 53 17 16 1,162 1,179 

Eugenia brasiliensis CS 26,7 26,4 49 54 17 18 0,306 0,351 

Pera glabrata CL 43,6 41,7 46 46 21 21 1,116 1,196 

Eugenia hyemalis CL 28,3 28,0 46 44 18 18 0,649 0,597 

Myrcia pulchra CS 22,3 22,0 44 46 18 19 0,313 0,333 

Myrcia venulosa CL 34,2 34,4 43 37 17 15 0,723 0,592 

Ocotea corymbosa CL 43,0 43,1 37 38 11 12 1,276 1,347 

Myrciaria floribunda CS 8,4 9,7 37 38 19 18 0,108 0,118 

Dalbergia villosa CL 34,7 34,8 32 29 19 18 0,642 0,509 

Cupania racemosa CL 24,8 25,8 32 29 15 14 0,411 0,399 

Mollinedia argyrogyna CS 21,5 22,7 32 31 13 12 0,299 0,319 

Cordia sellowiana CL 32,6 33,8 29 29 14 14 0,457 0,510 

Roupala rhombifolia CL 44,2 46,2 28 27 12 12 0,823 0,880 

Nectandra oppositifolia CS 36,3 36,4 28 27 15 14 0,579 0,585 

Tapirira obtusa CL 42,0 43,0 28 28 12 12 0,542 0,605 

Vochysia tucanorum CL 26,7 27,1 28 26 8 8 0,262 0,245 

Myrsine gardneriana CL 12,9 12,9 28 18 11 9 0,127 0,078 
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3.2. Dinâmica da comunidade e populações mais abundantes 

 

Os parâmetros de dinâmica (tabela 2) mostraram reduções em densidade em toda a 

comunidade e classes de solos, devido às taxas de mortalidade serem superiores às taxas de 

recrutamento, principalmente nos neossolos regolíticos e cambissolos, onde, por 

consequência, são maiores as rotatividades. A área basal encontra-se balanceada na 

comunidade, com taxas de perda e ganho muito próximas, assim também nos cambissolos. 

Nos neossolos regolíticos as perdas superam os ganhos e o inverso acontece nos neossolos 

litólicos. O teste-G mostrou associação entre número de mortos, sobreviventes e recrutas entre 

os diferentes solos, sejam todas comparadas em conjunto ou duas a duas (sempre sendo 

encontrado p > 0,05). As contagens de arvores mortas foram significativamente maiores que 

as de recrutas na amostragem total e todas as classes de solos pelo teste de Poisson (p < 0,05 

em todos os casos). A comunidade apresentou diferenças significativas entre o número de 

egressos (mortes + emigrantes) e ingressantes (recrutas + imigrantes) somente na primeira 

classe de diâmetro, onde os egressos superaram os ingressantes (tabela 3). O mesmo padrão 

foi encontrado nos cambissolos e neossolos litólicos. Neste último, porém, também houve 

uma grande imigração para a classe de 20 a 40 cm de DAP. Nos neossolos regolíticos não 

houve diferenças significativas. Cerca de 70% das trinta populações mais abundantes não 

apresentaram mudanças significativas no número de indivíduos. No restante predominaram as 

reduções em densidade (tabela 4). A grande maioria apresentou proporção significativamente 

diferente entre parcelas com aumento ou diminuição da área basal da espécie e em todas elas 

o padrão foi o aumento. A rotatividade e a mudança líquida representadas graficamente não 

exibiram diferenças de comportamento entre as guildas de regeneração, mostrando 

correlações fortes e lineares num padrão muito coeso na comunidade (figura 5). 
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Figura 3. Distribuição das densidades de árvores por classes de diâmetro (DAP) para a 

amostra total (A) e para os Cambissolos Húmicos Distróficos (B), Neossolos Litólicos 

Húmicos (C) e Neossolos Regolíticos Psamíticos (D) encontradas em 30 parcelas 

permanentes de 20 20 m inventariadas nos anos de 2000 e 2005 em uma floresta nebular em 

Carranncas, Minas Gerais, Brasil. Observa-se que as escalas verticais não são iguais, para 

melhor visualização. 
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Figura 4. Distribuição das áreas basais por classes de diâmetro (DAP) para a amostra total 

(A) e para os Cambissolos Húmicos Distróficos (B), Neossolos Litólicos Húmicos (C) e 

Neossolos Regolíticos Psamíticos (D) encontradas em 30 parcelas permanentes de 20 20 m 

inventariadas nos anos de 2000 e 2005 em uma floresta nebular em Carrancas, Minas Gerais, 

Brasil. Observa-se que as escalas verticais não são iguais, para melhor visualização. 
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Tabela 2. Parâmetros de dinâmica de uma comunidade arbórea amostrada nos anos de 2000 e 

2005 em uma floresta nebular em Carrancas, Minas Gerais, Brasil. A amostragem foi em 30 

parcelas de 20 20 m e as variáveis estão expressas em números de árvores e área basal, tanto 

para a amostra total como para três classes de solos, onde NeoLit = Neossolos Litólicos 

Húmicos, NeoReg = Neossolos Regolíticos Psamíticos e Camb = Cambissolos Húmicos 

Distróficos (valores entre parênteses representam frequências esperadas em tabelas de 

contingência e valores entre colchetes as médias do parâmetro nas parcelas). 

 Total NeoLit  NeoReg  Camb  

Número de árvores:        

Inicial – 2000 2509 1077  80  1352  

Final – 2005 2371 1041  72  1258  

Mudança líquida –5,5% –3,3%  –10,0%  –7,0%  

Sobreviventes 2226 972 (955,3) 68 (72,6) 1186 (1198,4) 

Mortas 283 105 (115,9) 12 (9,3) 166 (157,7) 

Recrutas 145 69 (63,9) 4 (4,7) 72 (76,2) 

Taxas de mortalidade (% ano
-1

) 2,46 2,11 [2,1] 3,33 [3,9] 2,69 [2,6] 

Taxas de recrutamento (% ano
-1

) 1,31 1,42 [1,4] 1,18 [1,1] 1,22 [1,2] 

Rotatividade (% ano
-1

) 1,88 1,77 [1,8] 2,26 [2,5] 1,96 [1,9] 

Área basal:        

Inicial – 2000 (m²) 40,960 13,089  2,281  25,591  

Final – 2005 (m²) 41,216 13,517  2,162  25,537  

Mudança líquida +0,6% +3,3%  –5,2%  –0,2%  

Mortas (m²) 3,253 0,909  0,310  2,034  

Decréscimo nos sobreviventes 

(m²) 0,479 0,210 

 

0,024 

 

0,244 

 

Recrutas (m²) 0,444 0,197  0,014  0,232  

Aumento nos sobreviventes (m²) 3,543 1,350  0  1,992  

Taxa de perda (% ano
-1

) 1,97 1,84 [2,0] 3,25 [3,9] 1,92 [2,0] 

Taxa de ganho (% ano
-1

) 2,10 2,50 [2,7] 2,16 [2,2] 1,88 [2,0] 

Rotatividade (% ano
-1

) 2,03 2,17 [2,3] 2,70 [3,0] 1,90 [2,0] 
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Tabela 3. Dinâmica da comunidade arbórea e suas classes de solos por classes de diâmetro 

entre os anos de 2000 e 2005, em 30 parcelas de 20 20 m em uma floresta nebular em 

Carrancas, Minas Gerais, Brasil, onde:  esp. = frequência esperada baseada na distribuição de 

2000 por classe, m = taxa de mortalidade em % ano
-1

, emig. = emigrantes, rec. = recrutas, 

imig. = imigrantes, seguidos de comparações de Poisson entre contagens de saídas (mortos + 

emigrantes) e entradas (recrutas + imigrantes). 

Classes N
o
 de árvores Mortos Emig. Rec. Imig. Cont. Poisson 

    de –––––––––––––––––– ––––––––––––––– –––– ––– –––– ––––––––––– 

DAP (cm) 2001 2005 Esp. N
o
 Esp. m N

o
 N

o
 N

o
 Z P 

Comunidade            

5 < 10 1489 1343 (1407.1) 192 168.0 (2.7) 105 142 9 6.898 0.001 

10 < 20 675 670 (637.9) 71 76.1 (2.2) 42 2 106 0.336 ns 

20 < 40 313 321 (295.8) 18 35.3 (1.2) 10 1 35 1.000 ns 

40 < 80 32 37 (30.2) 2 3.6 (1.3) 1 0 8 1.508 ns 

Total 2509 2371  283   158 145 158   

Cambissolo:            

5 < 10 758 669 (716.3) 109 93.1 (3.1) 53 71 2 5.806 0.001 

10 < 20 367 362 (346.8) 43 45.1 (2.5) 16 0 54 0.470 ns 

20 < 40 206 201 (194.7) 13 25.3 (1.3) 8 1 15 0.822 ns 

40 < 80 21 26 (19.8) 1 2.6 (1.0) 0 0 6 1.890 ns 

Total 1352 1258  166   77 72 77   

Neossolo litólico:            

5 < 10 697 643 (658.7) 78 68.0 (2.4) 51 68 7 3.781 0.001 

10 < 20 285 289 (269.3) 24 27.8 (1.7) 24 1 51 0.400 ns 

20 < 40 86 101 (81.3) 2 8.4 (0.5) 1 0 18 3.273 0.005 

40 < 80 9 8 (8.5) 1 0.9 (2.3) 1 0 1 0.577 ns 

Total 1077 1041  105   77 69 77   

Neossolo regolítico:            

5 < 10 34 31 (32.1) 5 5.1 (3.1) 1 3 0 1.000 ns 

10 < 20 23 19 (21.7) 4 3.5 (3.7) 2 1 1 1.414 ns 

20 < 40 21 19 (19.8) 3 3.2 (3.0) 1 0 2 0.816 ns 

40 < 80 2 3 (1.9) 0 0.3 (0) 0 0 1 1.000 ns 

Total 80 72  12   4 4 4   
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Tabela 4. Dinâmica das 30 populações arbóreas mais abundantes amostradas nos anos de 

2000 e 2005 em uma floresta nebular em Carrancas, Minas Gerais, Brasil, para número de 

árvores e área basal, onde: GR = guildas de regeneração, CL = clímax exigente de luz, CS = 

clímax tolerante à sombra, N = número de indivíduos (subscrições 00 e 05 correspondem aos 

anos dos levantamentos), M = mortos, R = recrutas, Z e p = contagens de Poisson e 

significância para M e R, AB = área basal, AB  = número de parcelas com área basal 

crescente, AB  = com área basal decrescente, χ
2 

e p = teste qui-quadrado para homogeneidade 

na distribuição de AB  e AB . As famílias botânicas e autoria das espécies são encontradas 

em Oliveira-Filho et al. (2004) acrescidas de correções expostas neste trabalho. 

Espécies GR 

N
o
 de árvores Poisson Área basal (m

2
) Qui-quadrado 

N00 N05 M R Z p AB00 AB05 AB AB χ
2
 p 

Psychotria vellosiana CL 181 169 36 24 1,5 ns 0,94 0,96 29 0 29,0 *** 

Aspidosperma australe CL 150 144 9 3 1,7 ns 5,12 5,16 22 1 19,2 *** 

Miconia chartacea CL 122 136 7 21 2,6 ** 0,63 0,71 20 3 12,6 *** 

Eremanthus erythropappus CL 103 94 10 1 2,7 ** 2,20 2,24 4 2 0,7 ns 

Myrsine umbellata Mart. CL 100 84 19 3 3,4 *** 0,73 0,64 14 1 11,3 *** 

Alchornea triplinervia CL 82 78 7 3 1,3 ns 2,99 3,06 20 0 20,0 *** 

Schefflera calva CL 63 65 4 6 0,6 ns 1,80 1,96 20 4 10,7 *** 

Miconia urophylla CL 57 52 14 9 1,0 ns 0,43 0,37 14 2 9,0 ** 

Myrcia splendens CL 55 41 18 4 3,0 ** 0,25 0,19 7 0 7,0 ** 

Eugenia hyemalis CL 46 44 3 1 1,0 ns 0,65 0,60 12 5 2,9 ns 

Pera glabrata CL 46 46 2 2 0,0 ns 1,12 1,20 15 2 9,9 ** 

Myrcia venulosa CL 43 37 6 0 2,4 * 0,72 0,59 8 5 0,7 ns 

Ocotea corymbosa CL 37 38 2 3 0,4 ns 1,28 1,35 10 1 7,4 ** 

Cupania racemosa CL 32 29 3 0 1,7 ns 0,41 0,40 9 4 1,9 ns 

Dalbergia villosa. CL 32 29 3 0 1,7 ns 0,64 0,51 11 4 3,3 ns 

Cordia sellowiana. CL 29 29 1 1 0,0 ns 0,46 0,51 14 0 14,0 *** 

Myrsine gardneriana CL 28 18 11 1 2,9 ** 0,13 0,08 7 2 2,8 ns 

Roupala rhombifolia CL 28 27 1 0 1,0 ns 0,82 0,88 9 2 4,5 * 

Tapirira obtusa CL 28 28 2 2 0,0 ns 0,54 0,60 10 1 7,4 ** 

Vochysia tucanorum CL 28 26 2 0 1,4 ns 0,26 0,25 4 4 0,0 ns 

Ocotea odorifera CS 202 207 9 14 1,0 ns 2,64 2,76 23 2 17,6 *** 

Nectandra grandiflora CS 135 99 38 2 5,7 *** 1,45 1,19 20 2 14,7 *** 

Amaioua guianensis CS 74 74 2 2 0,0 ns 0,81 0,85 16 4 7,2 ** 

Guatteria australis CS 68 69 3 4 0,4 ns 1,35 1,37 20 4 10,7 *** 

Guapira opposita CS 54 53 2 1 0,6 ns 1,16 1,18 12 4 4,0 * 

Eugenia brasiliensis CS 49 54 0 5 2,2 * 0,31 0,35 14 3 7,1 ** 

Myrcia pulchra CS 44 46 0 2 1,4 ns 0,31 0,33 13 5 3,6 * 

Myrciaria floribunda CS 37 38 2 3 0,4 ns 0,11 0,12 11 4 3,3 ns 

Mollinedia argyrogyna CS 32 31 1 0 1,0 ns 0,30 0,32 10 2 5,3 * 

Nectandra oppositifolia CS 28 27 2 1 0,6 ns 0,58 0,58 10 3 3,8 ns 

*p < 0,05; **p < 0,01; ***p < 0,001; ns = não significativo. 
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Figura 5. Taxas de rotatividade (A) e de mudanças líquidas (B), em número de indivíduos e 

em área basal, para as 30 populações mais abundantes levantadas em 2000 e 2005 em 30 

parcelas permanentes de 20 20 m em uma floresta nebular em Carrancas, Minas Gerais, 

Brasil, onde  = clímax exigentes de luz e ■ = clímax tolerante à sombra. 
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4. DISCUSSÃO 

 

A floresta apresentou um surgimento de pequeno número de novas espécies durante o 

período de cinco anos, seguindo um padrão comum encontrado por diversos autores em 

florestas brasileiras (e.g. Felfili, 1995; Werneck et al. 2000; Pinto e Hay, 2005). Mas o 

desaparecimento de 13 espécies (ou 10,5%) excedeu um pouco os limites de 0 a 8% 

considerados normais por Pinto e Hay (2005). Das treze espécies desaparecidas, apenas duas 

são tipicamente do interior da floresta, sendo as demais associadas à formação florestal mais 

baixa encontrada nas bordas da floresta em questão, associada aos neossolos litólicos. Poderia 

se pensar que tal fato se deve a uma dinâmica mais acelerada provocada por efeitos de borda, 

como por exemplo, a existência de ventos mais fortes devido à elevada altitude (Jones, 1992) 

causando uma maior mortalidade devido à maior exposição (D’Angelo et al., 2000). Mas das 

três formações estudadas, foi a que apresentou menor taxa de rotatividade. Embora os índices 

de diversidade de Shannon e equabilidade de Pielou tenham variado muito pouco, a 

estimativa pelo método Jackknife exibiu redução no número de espécies. Como a soma das 

frequências das espécies nas parcelas diminuiu, esta redução (baseada em espécies raras na 

amostra, segundo o método) não indica uma saturação de espécies e sim duas possibilidades. 

Primeiro, a presença de impactos antrópicos na borda (e.g. fogo, gado, extração de madeira na 

borda, como já citado nos métodos) poderiam estar levando a um empobrecimento da área. 

Tal hipótese confronta-se com o fato da área de borda apresentar um ganho em área basal 

maior que as perdas. Além disso, as bordas correspondem à seção de maior diversidade desta 

floresta, conforme encontrado por Oliveira-Filho et al. (2004). Ou os impactos não estão 

sendo tão graves ou eles próprios estão proporcionando maior heterogeneidade ambiental e, 

consequentemente, maior diversidade, conforme a hipótese dos distúrbios intermediários de 

Connell (1978), segundo a qual a diversidade de espécies é máxima quando as perturbações 

ocorrem em intensidade e frequência intermediária. Uma segunda explicação, mais provável e 

mais simples, diz respeito à redução da densidade em toda floresta (a maior parte das espécies 

manteve ou reduziu sua densidade e frequência), necessariamente reduzindo a amostragem 

em número de indivíduos, já que as parcelas têm área fixa e o limite mínimo de DAP não foi 

reduzido. Como a riqueza de uma área correlaciona-se com a abundância presente, dada uma 

mesma área, ou seja, um maior número de indivíduos pode conter mais espécies (Denslow, 

1995; Condit et al., 1996; Berry, 2002), a amostragem de fato foi diminuída. 

A proporção de espécies entre as guildas de regeneração corresponde ao normalmente 

encontrado por outras pesquisas (para floresta ombrófila montana, vide Tabarelli e Mantovani, 
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1999). Mas chama a atenção a constância das proporções de indivíduos por guilda entre os 

dois anos, indicando possível estabilidade da floresta. O padrão de redução de densidade 

concomitante ao aumento em área basal pelo qual passa a floresta é conhecido como 

autodesbaste e a caracteriza como de adiantada recuperação (Gentry e Terborgh, 1990; 

Oliveira-Filho et al., 1997; Tabarelli e Mantovani, 1999; Werneck e Franceschinelli, 2004), 

embora florestas maduras também possam exibir flutuações cíclicas entre períodos de 

expansão e retração de biomassa (Hubbell e Foster, 1990), seja devido a agentes antrópicos ou 

distúrbio naturais (e.g. Pinto e Hay, 2005). O avançado estádio de regeneração também é 

indicado pela mortalidade independente do tamanho das árvores acima dos 10 cm de DAP 

(Lieberman et al., 1985; Swaine et al., 1987; Hartshorn, 1990). O padrão encontrado 

assemelha-se muito ao de Crow (1980), em uma floresta montana em Porto Rico. Trinta anos 

após distúrbios naturais e antrópicos, à medida que a floresta aproximou-se da estabilização, o 

número de espécies novas diminuiu e a perda aumentou muito (ao contrário das fases 

iniciais), a área basal aumentou mais lentamente, a densidade reduziu e o índice de 

diversidade caiu. Uma floresta madura se caracteriza por uma maior área basal e menor 

densidade de fustes (Saldarriaga et al., 1988), sendo esta densidade alta em árvores com 

DAP > 10 cm (Brown e Lugo, 1990). Mas, apesar disso, a floresta pode não atingir a 

estabilidade, pois a presença de distúrbios naturais ou antrópicos podem afetar a estrutura da 

comunidade limitando-a às fases pré-maduras (Swaine e Hall, 1988). Apesar da instabilidade, 

as taxas de mortalidade e recrutamento anuais, assim como a taxa de rotatividade da 

comunidade estudada encontram-se entre os valores comumente citados na literatura para 

florestas tropicais maduras, inclusive para várias florestas montanas neotropicais. Para 

comparação, vide as taxas de 242 sítios de florestas estudados por Stephenson e van Mantgem 

(2005), sendo 158 tropicais e todas maduras ou em fase final de sucessão e sem grandes 

interferências antrópicas, que incluem as grandes listagens de Phillips e Gentry (1994) e 

Phillips et al. (2004). Observa-se que em nenhuma destas áreas as taxas se encontram 

perfeitamente equilibradas. 

Recentemente, sugere-se que instabilidades na dinâmica florestal têm se acentuado 

devido a uma “fertilização de carbono”, como consequência do chamado “efeito estufa” 

(Phillips e Gentry, 1994; Phillips, 1996; Condit, 1997; Phillips e Sheil, 1997; Laurance et al., 

2004; Lewis et al., 2004; Phillips et al., 2004). Vários trabalhos têm verificado instabilidade 

com acúmulo de biomassa em florestas do sul de Minas Gerais (e.g. Oliveira-Filho et al. 

1997ab; Appolinário et al. 2005). A situação provavelmente se deve aos avanços na 

fiscalização dos desmatamentos na última década, caracterizada pelo uso do sensoriamento 
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remoto. No entanto, tal inibição não impede (e talvez até incentive) as explorações seletivas e 

difusas na mata. Durante este estudo, observaram-se restos de colheitas, principalmente nas 

bordas da floresta. Embora o interior da floresta contenha árvores de fustes comerciais 

maiores e mais retilíneos, nas bordas a pressão recai sobre as candeias – Eremanthus 

erythropappus – como já comentado. 

Neste estudo as bordas apresentaram-se menos dinâmicas que o interior da floresta, ao 

contrário do normalmente relatado por diversos pesquisadores. Pode-se argumentar que a 

maioria dos trabalhos se refere aos efeitos da redução de uma floresta, exposição lateral de 

seu interior e consequentes mudanças na comunidade da área afetada, enquanto em Carrancas 

trata-se de uma borda natural. No entanto, bordas naturais de florestas de galeria também 

exibem dinâmica mais elevada que o interior das matas (e.g. Felfili, 1995; Van Den Berg, 

2001; Corrêa e Van Den Berg, 2002). Mas são estas bordas comparáveis? A Serra de 

Carrancas (assim como muitas outras do sudeste brasileiro) é composta por um mosaico de 

campos naturais, candeais (florestas anãs) e florestas propriamente ditas. As florestas em geral 

ocupam as encostas mais úmidas e os vales, enquanto os candeais comumente se estabelecem 

sobre as áreas de solos rasos úmidos das encostas, ao encontro das florestas. Ao que parece, 

os candeais são tanto borda destas florestas como estas o são deles. As condições de habitat de 

uma formação limitam o desenvolvimento da outra, havendo, inclusive, grandes candeais 

isolados (e com suas próprias bordas). As bordas florestais normalmente são colonizadas por 

espécies pioneiras, que geralmente apresentam alta rotatividade, ou seja, crescimento rápido e 

curto ciclo de vida (Lieberman e Lieberman, 1987; Swaine e Whitmore, 1988). Mas nas 

florestas mais iluminadas, por terem dossel aberto ou baixo, como nos candeias, tais 

estratégias não são fáceis de se identificar em suas espécies arbóreas e, por consequência, as 

classificações em guildas de regeneração falham, pois são baseadas nas exigências de luz das 

espécies ao colonizarem clareiras (vide Budowski 1965, como um exemplo clássico). Embora 

estes grupos ecológicos sejam classificações forçadas dentro de um amplo gradiente de 

exigências das espécies (Whitmore, 1984), as árvores pioneiras compõem, segundo Oldeman 

(1989), o único grupo claramente caracterizado. Eremanthus erythropappus, apesar de ser 

uma espécie arbórea heliófila, que também coloniza áreas abertas em montanas do sudeste, 

não apresenta o crescimento rápido e o ciclo de vida curto típicos das pioneiras. E, além disso, 

forma comunidades monodominantes estáveis que não representam etapas sucessionais 

(seres) iniciais, a serem substituídas, no tempo, por outra comunidade em direção à 

maturidade da floresta. Enquanto as bordas são paradigmaticamente estudadas como um ente 

negativo à floresta (Kattan, 2002), Oliveira-Filho et al. (2004) sugerem e discorrem sobre o 
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caráter protetor dos candeais, quando às margens de outras florestas, formando um sistema-

tampão, principalmente contra os incêndios. Em ecossistemas tropicais de paisagem savânica, 

o fogo é um importante elemento definidor dos limites entre mata e campo (Furley, Proctor e 

Ratter, 1992; Werner, 1991) e os candeais, quando presentes, se interpõe entre ambos. As 

mudanças microclimáticas também são reduzidas em bordas antigas com o estabelecimento 

de vegetação secundária de maior porte (Williams-Linera, 1990; Kapos et al., 1993), onde a 

dominância de espécies pioneiras leva a altas taxas de dinâmica. Em Carrancas, candeais e 

florestas de maior porte representam mais ecossistemas associados do que efeitos de borda 

propriamente ditos e tal associação deve favorecer a estabilidade dos ecossistemas florestais 

isolados. 

 

 

5. CONCLUSÃO 

 

A hipótese de estabilidade da comunidade arbórea foi rejeitada pelos resultados. 

Assim como estes negaram a existência de maiores taxas de dinâmica nas bordas da floresta. 

Estas, quando compostas por candeais (associações com dominância de Eremanthus 

erythropappus) não representam seres ou comunidades formadas pela fragmentação florestal, 

mas sim formações associadas ambientalmente às florestas de maior porte e compondo, 

provavelmente, importante fator de proteção contra verdadeiros efeitos de borda. 
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