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RESUMO  

O crescimento desordenado levou à deterioração do ambiente urbano, com a 

ocupação indiscriminada do solo, acarretando drásticas transformações na paisagem 

urbana. Nas grandes cidades, como São Paulo, as florestas urbanas estão expostas 

a inúmeros fatores de estresse ambiental, como a poluição do ar por compostos de 

carbono e nitrogênio. A frota de veículos é uma das principais fontes de emissão 

destes poluentes, sendo responsável por aproximadamente 10% das emissões 

globais de gases de efeito estufa. Considerando que as políticas e ações de 

restauração florestal serão estimuladas nesta década (2021-2030), torna-se 

imprescindível conhecer padrões e processos inerentes ao desenvolvimento das 

árvores plantadas em florestas urbanas. O objetivo deste trabalho foi avaliar a 

concentração de metais pesados no solo e a ecofisiologia de plantas jovens de seis 

espécies (três pioneiras e três não pioneiras) cultivadas em quatro florestas urbanas 

da cidade de São Paulo; caracterizando, assim, a adaptabilidade e eficiência destas 

espécies em programas de restauração florestal urbana. A análise da variação 

espaço-temporal de metais pesados em solos de florestas urbanas de São Paulo 

revelou dados cruciais para a gestão desses ecossistemas. Os resultados 

confirmaram a validade da metodologia empregada, indicando que as concentrações 

de poluentes atmosféricos estão dentro do esperado para áreas urbanas subtropicais. 

Destacou-se a importância da localização dos fragmentos florestais sobre os efeitos 

da estação do ano nos teores de metais pesados, além do papel fundamental dos 

sistemas de manejo florestal na mitigação da dispersão desses poluentes. Por outro 

lado, os resultados sobre a ecofisiologia do nitrogênio em árvores da Mata Atlântica 

forneceram insights valiosos para programas de restauração florestal urbana, 

evidenciando a adaptação das espécies nativas aos ambientes urbanos e a influência 

da sazonalidade na deposição de poluentes atmosféricos sobre o ciclo de nutrientes 

do solo. 

Palavras-chave: ecofisiologia; fotossíntese; metais pesados; nitrogênio. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



 
 

 
 

ABSTRACT 

Disorderly growth led to the deterioration of the urban environment, with the 

indiscriminate occupation of land, causing drastic transformations in the urban 

landscape. In large cities, such as São Paulo, urban forests are exposed to numerous 

environmental stress factors, such as air pollution by carbon and nitrogen compounds. 

The vehicle fleet is one of the main sources of emission of these pollutants, being 

responsible for approximately 10% of global greenhouse gas emissions. Considering 

that forest restoration policies and actions will be stimulated in this decade (2021-

2030), it is essential to know patterns and processes inherent to the development of 

trees planted in urban forests. The objective of this work is to evaluate the 

concentration of heavy metals in the soil and the ecophysiology of young plants of six 

species (three pioneers and three non-pioneers) cultivated in the four urban forests of 

the city of São Paulo, thus characterizing the adaptability and efficiency of these 

species in programs of urban forest restoration. The analysis of the spatio-temporal 

variation of heavy metals in urban forest soils in São Paulo revealed crucial insights 

for the management of these ecosystems. The results confirmed the validity of the 

methodology used, indicating that the concentrations of atmospheric pollutants are 

within the expected range for subtropical urban areas. The importance of the location 

of forest fragments on the effects of the season on heavy metal levels was highlighted, 

in addition to the fundamental role of forest management systems in mitigating the 

dispersion of these pollutants. On the other hand, the results on the ecophysiology of 

nitrogen in Atlantic Forest trees provided valuable insights for urban forest restoration 

programs, highlighting the adaptation of native species to urban environments and the 

influence of seasonality in the deposition of atmospheric pollutants on the nutrient cycle 

from soil. 

Keywords: ecophysiology; heavy metals; photosynthesis; nitrogen. 
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INTRODUÇÃO GERAL 

Há alguns anos foi proposto na comunidade científica o termo Antropoceno 

para definir a época geológica na qual o ser humano causou e causa mudanças 

significativas nos diversos ambientes terrestres: desenvolvimento da agricultura, 

mudanças de uso do solo, alterações em populações de espécies de diversas formas 

de vida e uso de recursos naturais (Waters et al., 2016). Um dos principais produtos 

do Antropoceno é o surgimento das cidades e o fenômeno da urbanização, com 

evidências arqueológicas do Período Neolítico, onde sociedades humanas já se 

organizavam em conjuntos habitados com relativa organização social (Mazzucato, 

2019). Ao longo dos milênios, o avanço da agricultura – que aumentou a 

disponibilidade de alimentos – e o desenvolvimento de relações comerciais dinâmicas 

favoreceram o aumento das populações, que culminaram com o surgimento de 

grandes centros urbanos já durante a Idade Média, na Europa e também na Ásia 

(Cesaretti et al., 2016; Blaides; Paik, 2016). Foi a partir dos séculos 19 e 20, porém, 

que a população humana – e a consequente urbanização – aumentou em níveis quase 

exponenciais, graças ao advento da atividade industrial em escala, avanços na área 

da saúde e oferta de alimentos. Junto com a urbanização, vem associado o êxodo 

rural, definido pela migração da população rural para os centros urbanos (Delazeri; da 

Cunha; Oliveira, 2022). É estimado que de 1970 a 2000, houve crescimento de área 

urbana na ordem de 58.000 km², distribuídos em todo o mundo (Seto et al., 2016).  

Em 2022, a população humana atingiu a marca de oito bilhões 

(ourworldindata.org). Esse cenário é resultado dos avanços em várias áreas – 

principalmente nos países em desenvolvimento – que ocorreram durante o século 20. 

Apesar da estabilização e até declínio das taxas de fertilidade e crescimento 

populacional em várias regiões do mundo, uma população de 9,5 bilhões é esperada 

para 2050 (ourworldindata.org). Tudo isso se reflete também em demanda por novas 

áreas para habitação, sendo previsto um aumento de 1,5 milhão de quilômetros 

quadrados de área urbana até 2030 (Seto et al., 2016). 

Por definição, a urbanização pode ser compreendida como o aumento da 

população das cidades em detrimento de populações em áreas rurais (Antrop, 2004). 

Isso resulta no surgimento e crescimento das cidades: embora as suas definições 
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sejam discutidas há muito tempo dentro de diversos escopos das áreas do 

conhecimento (Maunier, 1910), são sempre locais onde coabitam populações 

humanas consideráveis e ali desenvolvem suas atividades cotidianas. Embora sejam 

centros de progresso e desenvolvimento humanos, as cidades causam impactos 

ambientais que se estendem para diversas esferas além da conversão da paisagem 

natural para aquela urbanizada (Tuan, 1978), como mudanças na qualidade de vida 

humana e na dinâmica da biodiversidade da paisagem.  

A alta concentração populacional intensifica o consumo de recursos naturais, 

como água e energia, gerando grande quantidade de resíduos sólidos e líquidos (Lu 

et al., 2024), que muitas vezes gera problemas nas áreas onde a população é mais 

vulnerável (Rentschler; Leonova, 2023). A emissão de gases poluentes por veículos, 

indústrias e atividades residenciais contribui para a deterioração da qualidade do ar, 

impactando diretamente a saúde da população, especialmente com o aumento de 

doenças respiratórias, e se mostra em tendência crescente em grandes metrópoles 

ao longo do globo (Sicard et al., 2023).  

Uma característica típica das paisagens dos grandes centros urbanos é a 

presença de construções, vias públicas e locais pavimentados. Graças ao uso do 

concreto armado, a partir do início do século passado, as edificações se tornaram 

cada vez maiores. Paradoxalmente, ao mesmo tempo em que aumentam a qualidade 

de vida da população urbana, também é responsável por grande consumo de recursos 

naturais e emissão de gases poluentes (Chamasemani et al., 2023). Além dos custos 

ambientais das edificações e pavimentações das grandes cidades, o crescimento 

acelerado – e muitas vezes desorganizado e sem planejamento estratégico – de 

zonas urbanas promoveu a eliminação quase total de elementos de uma paisagem 

natural, criando assim a chamada arquitetura e infraestrutura cinza, ou seja, marcada 

pelo concreto armado e asfalto de suas pavimentações. 

Um problema relacionado à infraestrutura cinza sem planejamento é a 

impermeabilização do terreno: Uma vez ocupado por edificações e pavimentações 

estanques, o solo perde a capacidade de absorver o volume de água precipitado, 

levando ao escoamento superficial. A partir de determinado nível de 

impermeabilização do terreno e das propriedades físicas dos solos, eventos de 

precipitação em reduzido espaço de tempo podem ocasionar grandes volumes de 
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escoamento superficial e alagamentos (Holanda; Soares, 2019). Além de danos 

econômicos, eventos como estes são sempre perigosos à saúde pública, ao expor 

habitantes a riscos de contaminações com agentes patogênicos de doenças graves, 

como a leptospirose (Naing et al., 2019). 

A poluição do ar é um problema constante nas zonas urbanas, e já atingiu, em 

certas ocasiões, níveis dramáticos, como o grande nevoeiro de Londres de 1952, 

quando uma espessa camada de fumaça das indústrias movidas a combustíveis 

fósseis se concentrou sobre a zona urbana durante cinco dias (Wilkins, 1954). O 

tráfego veicular das grandes metrópoles, muitas vezes com décadas de negligência 

no desenvolvimento de transporte coletivo de boa qualidade (Mitsakou et al., 2021), é 

responsável por taxas crescentes de emissões de gases poluentes de origem veicular, 

como óxidos de nitrogênio (NOx) e material particulado (Ning; Wubulihairen; Yang, 

2012).  

Como resultado dessas atividades, o clima urbano está sujeito às ilhas de calor, 

fenômeno comum em regiões densamente urbanizadas. Devido aos grandes volumes 

de gases emitidos por veículos e indústrias, a contaminação do ar por material 

particulado, as grandes superfícies cinzas que retêm calor da radiação solar e 

reduzida vegetação, a temperatura urbana tende a ser maior que aquela das áreas 

adjacentes, causando prejuízo à qualidade de vida (Raj et al., 2020). O efeito das ilhas 

de calor nas grandes cidades foi crescente de forma contínua no último século, 

independentemente da posição geográfica (Ren et al., 2023). Existe relação entre o 

crescimento das cidades e a sua temperatura, porém o efeito das mudanças 

climáticas no cenário apresenta-se também relevante (Chapman et al., 2017). Mais 

influente nas temperaturas urbanas é a própria extensão e modo da urbanização, e 

não o número de habitantes como fator isolado (Clinton; Gong, 2013), ressaltando a 

importância de medidas de mitigação do efeito das ilhas de calor. 

 Tudo isso, associado às outras características da vida urbana, como poluição 

veicular e industrial ocasiona a diminuição da qualidade de vida da população 

(Pazhuhan et al., 2020), e ressalta a importância fundamental do planejamento 

estratégico do processo de urbanização e para a mitigação de seus efeitos 

potencialmente nocivos (Kumar et al., 2021; Pascal et al., 2013). 
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Além dos prejuízos à saúde humana, a urbanização traz potenciais riscos à 

biodiversidade das várias formas de vida. Já durante a conversão dos ecossistemas 

naturais para a urbanização, a perda do habitat natural provoca a imediata perda de 

diversas populações de espécies vegetais, animais e microbianas e as suas funções 

ecológicas. Apesar de a paisagem urbana ser favorável à imigração de diversas outras 

espécies, a fauna e flora nativas também são pressionadas por populações de 

espécies exóticas que se instalam nesses ambientes (Shochat et al., 2010). Simkin et 

al. (2022) preveem que a expansão de área urbana reduzirá a perda de habitat de 

mais de 8000 espécies de vertebrados, principalmente em regiões das Américas 

Central e do Sul, África subsaariana e sudeste asiático.  

Decorrente das ameaças às diversas espécies da biodiversidade, a 

urbanização também traz a homogeneização das espécies, processo ecológico no 

qual o número de espécies presente em um ambiente tende a se reduzir devido à 

redução de disponibilidade de habitats e recursos (Carvalheiro et al., 2013). A 

substituição dos habitats dos ecossistemas naturais pela paisagem urbana causa a 

perda da biodiversidade, embora outros habitats e nichos sejam criados e novas 

espécies apareçam, o que reforça a necessidade de estudos e planejamentos para os 

processos de urbanização (Sidemo-Holm et al., 2022).  

Dentro dos ambientes urbanos, por exemplo, existem diversas interações 

complexas entre espécies animais e vegetais, como acontecia nos ecossistemas 

naturais antes da urbanização. É o caso, por exemplo, da curiosa relação entre 

árvores do gênero Ficus L. – riquíssimo em espécies em todo o trópico – e as vespas 

da família Agaonidae, que são responsáveis pela polinização de suas flores (Corlett, 

2006); ou até mesmo através do fornecimento de alimentos à fauna urbana em épocas 

de escassez de recursos (Chong et al., 2021). 

As comunidades da biota do solo também são afetadas pelas mudanças nas 

cidades. Devido à variedade de condições microclimáticas promovidas pela 

urbanização, os solos urbanos podem apresentar grande diversidade e atividade 

microbiana, porém a dinâmica de suas populações e interações intra e interespecífica 

podem ser alteradas (Delgado-Baquerizo et al., 2021). As interações simbióticas entre 

plantas e microrganismos tendem a ser alteradas, tanto pelas alterações da 
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composição das espécies vegetais, como modificações do microclima e outras 

condições ambientais às diversas formas de vida (Rosier et al., 2021).  

Uma das questões preocupantes das mudanças dessas dinâmicas é como se 

comporta a emissão de gases de efeito estufa nesses ambientes, uma vez que os 

microrganismos do solo participam ativamente do ciclo do carbono e nitrogênio (Wang 

et al., 2017). Embora o solo seja ao mesmo tempo dreno e emissor de gases de efeito 

estufa (Oertel et al., 2016), a complexidade das trocas gasosas com a atmosfera 

merece atenção (Kaye et al., 2004). 

Na América do Sul, a Mata Atlântica é um dos biomas mais ameaçados pelos 

fatores relacionados à urbanização. Após séculos de conversão de uso do solo para 

agricultura, a cobertura remanescente do bioma sofre com a alta fragmentação 

(Ribeiro et al., 2009), que ameaça seriamente a conservação genética das populações 

de espécies vegetais e animais. Além da erosão genética, a fragmentação de habitat 

traz outros desequilíbrios, como a incidência de doenças em grupos de fauna 

sensíveis (Belasen et al., 2022). 

Apesar de todos os impactos de zonas densamente povoadas e habitadas, o 

planejamento estratégico da urbanização tem grande potencial para mitigar os riscos 

ambientais e de saúde pública, e até mesmo construir um ecossistema urbano mais 

harmônico na sua relação com a vida humana urbana e a biodiversidade das diversas 

formas de vida (Dhakal; Chevalier, 2017; Salomaa et al., 2017).  

Grandes ambientes arborizados, como parques, jardins e praças contribuem 

para a retenção de partículas de poluentes, o que ajuda a mitigar o efeito da poluição 

urbana sobre a saúde pública (Diener; Mudu, 2021). Os parques e jardins também 

têm potencial para abrigar e sustentar a diversidade de vários grupos de flora e fauna 

(Zorzal et al., 2021) e aumentar a complexidade de suas relações ecológicas (Splitt et 

al., 2021).  

Uma etapa fundamental de qualquer planejamento de urbanização sustentável 

é a aquisição de conhecimento sobre os processos ecológicos relacionados. Embora 

os ciclos biogeoquímicos dos elementos já sejam bem descritos em ambientes 

naturais, a ciclagem de nutrientes minerais nos solos urbanos carece de maior 
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entendimento (O’riordan et al., 2021). Esse conhecimento é muito importante para as 

áreas arborizadas urbanas, como parques, praças e jardins, onde as árvores e outras 

formas de vida vegetais são os principais agentes que fazem a ciclagem dos nutrientes 

minerais (Ferreira et al., 2021).  

Igualmente importante é o ciclo de minerais poluentes, ou metais pesados, nos 

ambientes urbanos. Uma vez que as atividades industriais e o tráfego veicular emitem 

material particulado, a dinâmica de metais pesados é relevante para a flora urbana 

(Hlail, 2019). O conhecimento de como funciona a interação entre a vegetação urbana 

e o ciclo de metais pesados é útil, não só para o monitoramento da poluição urbana, 

mas também para a prospecção de estratégias de mitigação da contaminação através 

da acumulação em plantas bioacumuladoras (El-Khatib et al., 2018).  

REVISÃO DE LITERATURA 

A urbanização marcou o avanço da infraestrutura das cidades; no entanto, a 

tendência de desenvolvimento voltado para o capital gerou um modelo de crescimento 

desordenado com diversos impactos negativos, tanto nos aspectos sociais como 

ambientais (Martine, 2015; Pinheiro; Souza, 2017). Dentre essas desordens pode-se 

destacar a deterioração do ambiente urbano pela mudança no uso do solo, 

acarretando drásticas transformações na paisagem urbana e, consequentemente, a 

alteração de processos ecossistêmicos (Foley et al., 2005; Lambin; Meyfroidt, 2008; 

Menezes et al., 2016). 

Os padrões de desenvolvimento urbano, ao longo dos anos, têm aumentado os 

índices de poluição da água e do ar, a desigualdade e homogeneidade social, os 

elevados custos de infraestrutura e ainda a fragmentação do habitat natural (Ewing, 

1997; Squires, 2002). Este fato ocorre em diversos países do mundo com baixa renda 

per capta, refletindo na expansão de moradias inadequadas, aumento da 

desigualdade social e prejuízos ao meio ambiente (ONU, 2020). 

Por serem áreas de relevante prestação de serviços ecossistêmicos, regulação 

do ciclo hidrológico, manutenção da biodiversidade e mitigação de ilhas de calor, as 

florestas urbanas e outros ecossistemas associados são de fundamental importância 

o entendimento destes elementos da paisagem urbana visando avaliar as mudanças 
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ecológicas, auxiliando nos campos de pesquisa, planejamento, conservação e no 

gerenciamento destes sistemas naturais (Vicente et al., 2014). 

A restauração das paisagens degradadas, tornando-as em ecossistemas mais 

resilientes, é de suma importância no cenário atual em que passamos por uma crise 

moderna da biodiversidade (Bastin et al., 2019; Strassburg et al., 2020). Diante deste 

fato, recentemente, a Organização das Nações Unidas decretou o início da “Década 

da Restauração de Ecossistemas”, fornecendo diretrizes para programas e projetos 

de restauração de ecossistemas em todo o planeta (UN, 2021). Isso se aplica também 

aos ecossistemas urbanos, dado a sua importância no cenário ambiental. 

As florestas urbanas são consideradas enormes reservatórios de carbono, 

dado que tanto o solo quanto a vegetação estocam quantidades elevadas do elemento 

em suas estruturas químicas e bioquímicas, respectivamente (Weissert et al., 2016). 

Estes sistemas naturais locados em cidades possuem importante papel ecológico, que 

são capazes de melhorar a qualidade de vida da população, através da mitigação dos 

impactos provocados pelo desenvolvimento urbano, por meio da melhoria da 

qualidade ambiental através da moderação do clima, do escoamento superficial de 

águas de chuvas e inundações devido sua área permeável (Nowak et al., 2001; 

Forman, 2014). 

Desta forma, estudos que visem aprofundar o conhecimento empírico sobre 

padrões e processos ecológicos em florestas nativas são de extrema importância 

(Ferraz et al., 2014), principalmente em relação as áreas verdes urbanas, que ainda 

são pouco exploradas no hemisfério Sul. Essas áreas estão expostas a condições 

antrópicas e sofrem ações que são capazes de alterar a dinâmica do local, como as 

características do solo. Como exemplo, altos níveis de metais pesados nos solos são 

indicadores de degradação e podem ser uma ameaça potencial à biodiversidade e 

aos ecossistemas (Ferreira, 2015). 

Apesar de alguns desses metais serem essenciais à manutenção da vida no 

planeta pois desempenharem funções biológicas importantes no metabolismo de 

diversos organismos, altos teores podem desencadear toxicidade, apresentando 

efeitos deletérios em diversos organismos vivos (Biondi, 2010). No caso de 

fragmentos florestais urbanos, as ações antrópicas podem colaborar com a 
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contaminação do solo alterando sua característica natural, como as atividades 

industriais no entorno e as emissões de gases liberadas pelas frotas veiculares (Abreu 

et al., 2002; Adimalla et al., 2020). 

Um estudo analisou dados da literatura abrangendo o período de 2006 a 2016, 

examinando as concentrações de metais pesados (arsênio, cádmio, cromo, cobre, 

chumbo, níquel, zinco e mercúrio) em solos de 32 cidades chinesas, bem como os 

riscos associados à saúde humana. Embora as concentrações médias dos oito metais 

tenham ficado abaixo dos padrões de qualidade ambiental do solo estabelecidos na 

China, elas ultrapassaram significativamente os valores de referência em muitas 

dessas cidades. Com base nas descobertas, os autores recomendaram priorizar o 

controle de cádmio, mercúrio e chumbo como poluentes de metais pesados que 

demandam atenção urgente nas áreas urbanas da China (Pan et al., 2018). 

Em outro trabalho na China, a relação entre as concentrações de metais 

pesados no solo de 121 fragmentos florestais urbanos e as atividades humanas foi 

examinada. Os resultados do estudo revelaram que à medida que a urbanização e a 

idade do fragmento aumentam, há uma correspondente elevação na concentração 

desses metais no solo. Essas descobertas ressaltam a importância da análise 

detalhada para informar políticas e medidas de controle destinadas a atenuar os 

impactos adversos da poluição por metais pesados tanto no ambiente urbano quanto 

na saúde humana (Liu et al., 2020). 

Em estudo em um fragmento florestal na cidade do Rio de Janeiro, os autores 

observaram variações nos teores de metais pesados no solo e serapilheira, sendo o 

zinco o metal com maior concentração. A decomposição desses metais se mostrou 

lenta, ultrapassando 12 meses, sugerindo maior acúmulo e possibilidade de 

contaminação das cadeias alimentares (Oliveira et al., 2005). Este fato demonstra a 

importância da compreensão da dinâmica da vegetação, que pode ser alterada não 

somente por atividades antrópicas, mas também pela variação de fatores climáticos, 

como a dinâmica da produção e decomposição da serapilheira (Zhou et al., 2007).  
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Ainda que se conheça um pouco sobre aspectos florísticos da cidade de São 

Paulo (Guerra, 2018; Beraldo et al., 2018; Aragaki, 2017), estudos sobre processos 

ecofisiológicos, principalmente para compreensão da relação solo-planta, ainda são 

escassos na literatura científica, se limitando a poucas espécies e condições 

específicas de contaminantes atmosféricos (Aguiar-Silva et al., 2016; Bulbovas et al., 

2010; Bison et al., 2018; Nakazato et al., 2021). 

Nos últimos anos, os estudos de cunho investigativos relacionados à 

ecofisiologia de espécies arbóreas, de maneira geral, se concentram em áreas 

florestais não urbanas, como na Floresta Amazônica (Malhi; Davidson, 2009; Silva, 

2009; Gonçalves et al., 2012; Magalhães, 2013; Santos, 2016; Garcia, 2016; Ceron, 

2019; Oliveira et al., 2019; Rowland et al., 2020; Rowland et al., 2021), e na própria 

Mata Atlântica (Godoy, 2007; De Lima, 2011; Silva, 2012; Tonello Filho, 2012; 

Conceição, 2015; Carvalho, 2017; Campos, 2020; Eller et al., 2020; Alves et al., 2020).  

Diversas ênfases têm sido dadas pelos autores nesses trabalhos, 

principalmente relacionando com as formas de nitrogênio absorvida pela planta. 

Espécies apresentam diferentes estratégias relacionadas ao grupo funcional que 

pertencem. As espécies pioneiras apresentaram maior assimilação do N nas folhas 

no período de verão em comparação com as tardias, ao passo que no inverno, as 

espécies se comportaram de maneira parecida, não havendo diferenças em relação 

ao teor foliar de N. As maiores respostas do grupo de pioneiras foram em relação a 

sazonalidade, enquanto que as tardias atuam de forma diferente no armazenamento 

e remobilização do nitrogênio foliar, sendo menos dependentes das variações na 

disponibilidade de nitrogênio no solo (Morena, 2015). 

Contrapondo as condições de sistemas florestais naturais, as árvores de 

fragmentos florestais urbanos podem apresentar diferentes respostas fisiológicas ao 

aumento da temperatura ou estiagem.  Estes fatores, ainda mais pronunciados nos 

últimos anos devido aos mecanismos de ilhas de calor, podem antecipar em décadas 

os efeitos que grandes contínuos florestais como Amazônia e Mata Atlântica 

presenciarão, segundo modelos climáticos (Marengo et al., 2018; Alves et al., 2021). 

Além do mais, considera-se que a poluição atmosférica seja fator decisivo para alterar 

processos ecofisiológicos das espécies arbóreas em áreas urbanas (Karmakar et al., 

2021). 
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No Brasil, estudos buscando plantas capazes de servirem como bioindicadores 

de contaminantes atmosféricos têm sido testadas e avaliadas quanto aos processos 

fisiológicos, principalmente em espécies nativas do estado de São Paulo. Em estudo 

com a espécie Tibouchina pulchra, os autores observaram que contaminantes aéreos 

interferiram diretamente na capacidade fotossintética da planta. Inclusive, houve 

alterações na absorção de nutrientes, redução no crescimento e variação do padrão 

de distribuição de biomassa entre as partes das plantas, provocadas principalmente 

pela maior concentração de poluentes no ambiente (Moraes et al., 2000). 

A ação deletéria dos poluentes aéreos sobre a espécie pode acarretar em 

distúrbios fisiológicos e impactar diretamente seu desenvolvimento em ambientes 

urbanos. Em outros dois trabalhos, ficou evidente que a atmosfera urbana alterou 

processos fisiológicos na espécie Psidium guajava (Myrtaceae) expostas ao ozônio 

(O3), poluente gasoso fitotóxico e abundante em áreas urbanas. As plantas 

apresentaram injúrias foliares induzidas pelo ozônio, redução da condutância 

estomática e atividade fotossintética (Pina et al., 2010; 2017). 

Na mesma linha, sob condições controladas de fumigação por ozônio 

semelhantes as encontradas na cidade de São Paulo, mudas de Paubrasilia echinata 

(Pau-brasil) apresentaram redução de até 50% na taxa líquida de assimilação de 

carbono, condutância estomática 42% e transpiração 40% (Moraes et al., 2006). Os 

resultados evidenciam a possível perda de produtividade das plantas em atmosfera 

urbana, que pode acarretar implicações na capacidade de sequestrar e estocar 

carbono em fragmentos florestais inseridos nas cidades. 

Além dos atributos fisiológicos, respostas bioquímicas também evidenciam que 

poluentes atmosféricos podem comprometer o desenvolvimento das plantas crescidas 

em cidades com elevados níveis de poluição, como São Paulo, o que provavelmente 

se associa a alteração em processos fisiológicos (Bulbovas et al., 2010; Bulbovas et 

al., 2020). Respostas antioxidativas em espécies pioneiras e não pioneiras de Mata 

Atlântica expostas sob diferentes graus de impacto ambiental poderiam comprometer 

o desenvolvimento das espécies. As espécies pioneiras são mais eficazes do que as 

não pioneiras ao ambiente oxidativo estressante, e que as oscilações nas respostas 

bioquímicas das folhas em ambos os grupos funcionais coincidiram com as oscilações 

nas condições climáticas e poluentes do ar, evidenciando ainda as diferentes 
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estratégias das plantas para se aclimatar ao ambiente perturbado (Esposito et al., 

2018). 

Existe maior tolerância das espécies do grupo de pioneiras, com altos níveis de 

ácido ascórbico, glutationa e carotenoides e menor peroxidação lipídica nas folhas 

(Brandão et al., 2017). A variação destes dados, de acordo com o fragmento estudado, 

mostra que o grau de perturbação local pode afetar diretamente na adaptação e 

sobrevivência das populações de árvores dos diferentes grupos ecológicos aos 

fatores climáticos e poluentes do ar. 

Nesse contexto, embora se reconheça a importância de preservar e expandir 

os fragmentos florestais urbanos por meio do reflorestamento, especialmente 

considerando que muitas cidades têm áreas adequadas para essa iniciativa (Teo et 

al., 2021), torna-se essencial compreender as respostas das plantas ao ambiente 

urbano perturbado. É importante destacar que as comunidades arbóreas presentes 

nos fragmentos localizados nas cidades podem ter sua capacidade de sequestro e 

armazenamento de carbono comprometida. Embora a medição de parâmetros 

ecofisiológicos sejam interessantes indicadores de resiliência das plantas ao ambiente 

perturbado, outras ferramentas podem ser mais eficientes na compreensão do 

nitrogênio nas plantas.  

A fisiologia das plantas normalmente é alterada em função de atividades 

perturbadoras, com impactos negativos nas trocas gasosas, reduzindo a condutância 

estomática e, consequentemente, as taxas de fotossíntese e transpiração. Nesse 

contexto, as concentrações foliares mais baixas de CO2 intercelular resultarão em 

maior eficiência no uso da água (proporção de fotossíntese e transpiração) e menor 

eficiência no uso de nitrogênio (razão entre a fotossíntese e o teor de nitrogênio nas 

folhas) (Pearcy; Ehleringer, 1984; Farquhar et al., 1989). 

Na Amazônia, a variação do ciclo fotossintético de algumas espécies 

associadas à deciduidade das folhas na estação seca foram avaliadas. Os autores 

destacaram a resiliência de espécies arbóreas em relação aos futuros episódios de 

extremos climáticos previstos para a região (Wu et al., 2016). Fragmentos florestais 

urbanos podem apresentar respostas de parâmetros ecofisiológicos diferentes de 

outros sistemas florestais devido à condição atmosférica e efeitos de ilhas de calor. 
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Sendo assim, informações desta natureza podem ser estratégicas na compreensão 

da resiliência arbórea sob diferentes graus de impacto. 

Considerando a importância do reflorestamento em áreas urbanas, 

especialmente nos países em desenvolvimento (Ogunbode; Asifat, 2021) e que 

políticas e ações de restauração florestal serão estimuladas nesta década (2021-

2030), por conta do início da Década da Restauração de Ecossistemas, adotada pela 

Organização das Nações Unidas (ONU, 2020), torna-se imprescindível conhecer 

padrões e processos inerentes ao funcionamento de árvores urbanas plantadas em 

sistemas naturais. Portanto, este estudo propõe responder as seguintes questões: i) 

Como se caracteriza a dinâmica de deposição e ciclagem de metais pesados em 

florestas urbanas, ao longo de um gradiente de distanciamento do centro urbanizado 

para áreas periféricas? ii) Quais são os padrões de respostas ecofisiológicas de 

espécies pioneiras e não pioneiras plantadas em fragmentos de florestas urbanas na 

cidade de São Paulo? 

A área de estudo da pesquisa foi a região metropolitana de São Paulo, o maior 

conglomerado urbano da América do Sul, onde habitam mais de 11 milhões de 

habitantes. Ao mesmo tempo que a cidade tem a marcante presença de edificações 

e extensa superfície impermeabilizada e asfaltada, que lhe rendeu o título de “selva 

de pedra”, a grande metrópole também abriga grandes parques e florestas urbanas, 

com áreas que variam de poucos milhares de metros quadrados até dezenas de 

hectares.  

O objetivo desta pesquisa consiste em avaliar o teor de metais pesados nos 

solos de quatro fragmentos florestais urbanos localizados em diferentes áreas da 

cidade de São Paulo, abrangendo desde regiões centrais até periféricas, que variam 

em termos de intensidade de tráfego e atividades humanas. Além disso, visa-se 

compreender a ecofisiologia de plantas jovens de seis espécies da Mata Atlântica, 

sendo três pioneiras e três não pioneiras, cultivadas em fragmentos florestais urbanos. 

O estudo busca caracterizar a adaptabilidade e eficiência dessas espécies em 

programas de restauração florestal urbana, fornecendo informações valiosas para 

práticas de conservação e manejo ambiental na cidade. O conhecimento dos ciclos 

biogeoquímicos e da fisiologia das espécies vegetais nesses ecossistemas 

influenciados pela cidade poderão ser usados para o planejamento de ações de 
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mitigação de riscos ambientais e de poluição e até mesmo para a construção de 

ambientes urbanos mais sustentáveis, não só na metrópole paulistana, mas também 

em outras áreas urbanas em regiões tropicais do mundo. 

Esta tese está dividida em dois capítulos, a saber: 

No Capítulo 1 será abordado o artigo “VARIAÇÃO ESPAÇO-TEMPORAL DE 

METAIS PESADOS EM SOLOS DE FLORESTAS URBANAS DE UMA 

MEGACIDADE SUBTROPICAL: O CASO DE SÃO PAULO, SUDESTE DO 

BRASIL”, que busca responder a primeira pergunta científica deste trabalho. No 

capítulo 2 será abordado o artigo “ECOFISIOLOGIA DO NITROGÊNIO EM 

ÁRVORES DE DIFERENTES GRUPOS FUNCIONAIS DA MATA ATLÂNTICA 

(SUDESTE DO BRASIL): INSIGHTS PARA PROGRAMAS DE RESTAURAÇÃO 

FLORESTAL URBANA”, que busca responder a segunda pergunta científica da tese. 
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CAPÍTULO 1 

VARIAÇÃO ESPAÇO-TEMPORAL DE METAIS PESADOS EM SOLOS DE 

FLORESTAS URBANAS DE UMA MEGACIDADE SUBTROPICAL: O CASO DE 

SÃO PAULO, SUDESTE DO BRASIL 

1.1 INTRODUÇÃO 

A urbanização em rápida expansão desencadeia uma série de impactos 

significativos sobre o meio ambiente, com implicações abrangentes. O crescimento 

acelerado das áreas urbanas tem sido associado ao aumento nos níveis de poluentes 

atmosféricos nas cidades (Han et al., 2014), resultante da queima indiscriminada de 

combustíveis fósseis por indústrias e veículos automotores (Cesar et al., 2013). Como 

resultado, as áreas de floresta remanescente em ambientes urbanos são gravemente 

impactadas pela elevada acumulação de metais pesados no solo (Siqueira et al., 

2021), o que pode comprometer a qualidade e a saúde dos ecossistemas urbanos. 

De acordo com o último relatório da World Air Quality Report, na cidade de São Paulo, 

a maior parte da poluição atmosférica é atribuída às emissões da frota veicular 

terrestre (IQAIR, 2023). 

A rápida expansão da urbanização desencadeia uma série de impactos 

ambientais significativos, com implicações abrangentes. O crescimento acelerado das 

áreas urbanas tem sido correlacionado ao aumento nos níveis de poluentes 

atmosféricos nas cidades, resultado da queima indiscriminada de combustíveis 

fósseis por indústrias e veículos automotores. Como consequência, as áreas de 

floresta remanescente em ambientes urbanos são gravemente afetadas pela alta 

acumulação de metais pesados no solo, o que pode comprometer a qualidade e a 

saúde dos ecossistemas urbanos. Essa constatação ressalta a urgência em adotar 

medidas eficazes para mitigar os impactos da poluição atmosférica nas áreas 

urbanas. 

Nas áreas urbanas, diversos poluentes gasosos e particulados são 

comumentes encontradas, incluindo dióxido de enxofre (SO2), óxido nítrico (NO), 

dióxido de nitrogênio (NO2), monóxido de carbono (CO), compostos orgânicos voláteis 

e hidrocarbonetos (Molina; Molina, 2004). Além disso, metais pesados como chumbo 
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(Pb), cádmio (Cd), zinco (Zn), cromo (Cr) e cobre (Cu) estão entre os poluentes 

detectados (Viard et al., 2004; Aksu, 2015). Essa diversidade de contaminantes 

representa uma preocupação significativa para a saúde pública e o meio ambiente em 

áreas urbanas. 

Milhões de pessoas em todo o mundo enfrentam risco crescente de morbidade 

e mortalidade devido à exposição a elevados níveis de poluentes atmosféricos em 

áreas urbanas (Landrigan et al., 2017). Na metrópole de São Paulo, é amplamente 

reconhecido o aumento significativo no número de hospitalizações relacionadas a 

doenças respiratórias e cardiovasculares associadas à poluição do ar (Gouveia et al., 

2017). Diante desse contexto preocupante, diversos estudos toxicológicos e 

epidemiológicos têm sido conduzidos com o objetivo de identificar e compreender os 

efeitos adversos da poluição atmosférica em áreas urbanas na saúde humana 

(Langrish et al., 2012; Bartel et al., 2013; Ezz et al., 2015; Karottki et al., 2015; Santos 

et al., 2022; Saldiva et al., 2023).  

Considerando que as árvores desempenham papel significativo na redução de 

poluentes gasosos e particulados; as florestas urbanas, principalmente as localizadas 

em grandes centros urbanos, acumulam concentrações elevadas de metais tóxicos e 

diversos poluentes atmosféricos derivados de atividades humanas (Richardson; 

Moore, 2020; Zhou et al., 2016), o que pode comprometer seu desenvolvimento e 

produtividade (Augustaitis; Bytnerowicz, 2008; Kozlov et al., 2009). Esta situação 

levanta sérias preocupações em relação à preservação da biodiversidade, uma vez 

que a poluição ambiental é identificada como um dos cinco principais impulsionadores 

da perda de biodiversidade (Comissão Europeia, 2020). 

Além do valor estético, a vegetação urbana tem por função fornecer uma série 

de benefícios sociais e de saúde à sociedade, coletivamente denominados serviços 

ecossistêmicos (MEA, 2005). Portanto, além de manter, é essencial também expandir 

as áreas verdes urbanas, não apenas como uma resposta às mudanças climáticas, 

mas também reconhecendo seu potencial significativo na mitigação de atividades 

humanas (Ferrini et al., 2020). No âmbito dos serviços ecossistêmicos, a vegetação 

urbana desempenha papel vital na melhoria da qualidade do ar pela redução das 

concentrações de poluentes atmosféricos (Nowak et al., 2000; Teeb, 2010); regulação 

da temperatura e qualidade da água, além de benéficos sociais (Nowak; Dwyer, 2000). 



34 
 

Pesquisas indicam que o rápido processo de urbanização e industrialização em 

países em desenvolvimento tem resultado em danos ambientais substanciais nas 

áreas urbanas, incluindo a contaminação de fragmentos florestais por metais pesados, 

em grande parte devido à deposição atmosférica. Diferentes estudos têm sido 

realizados para investigar as respostas de espécies vegetais nos impactos ambientais 

antropogênicos, abordando aspectos como a reação de espécies epífitas e a 

deposição de metais pesados em folhas de árvores (Khatib et al., 2019; Hrotkó et al., 

2021; Martín et al., 2015; Giampaoli et al., 2020; Giampaoli et al., 2021). Além disso, 

estudos têm se concentrado nas adaptações das plantas em ambientes contaminados 

por metais pesados (Zabotto et al., 2020; Siqueira et al., 2021; Nakazato et al., 2021; 

Brandão et al., 2022).  

Embora a copa das árvores seja identificada como o principal receptor dos 

metais presentes no material particulado atmosférico (Nagajyoti et al., 2010), os 

poluentes são depositados pela folhagem e transportados para o solo da floresta, 

onde podem ser armazenados na camada de serapilheira ou lixiviar para diferentes 

profundidades do solo (Gong et al., 2021). Diante deste fato, estudos recentes 

ampliaram o escopo da investigação para incluir outros compartimentos florestais, 

como a serapilheira e o solo (Ferreira et al., 2017; Lecerf et al., 2021; Bolou-Bi et al., 

2021; Santos et al., 2022;). Essa abordagem mais abrangente permite uma 

compreensão mais completa da distribuição e do impacto dos metais pesados na 

ecologia urbana.  

Os fragmentos florestais urbanos desempenham papel fundamental na 

mitigação das atividades antropogênicas. Esses impactos ressaltam a urgência de 

medidas de planejamento urbano sustentável e de políticas ambientais eficazes para 

mitigar os efeitos adversos da urbanização descontrolada. Embora haja um corpo 

crescente de pesquisa sobre a contaminação de áreas verdes urbanas por metais 

pesados, ainda há existe lacuna significativa em nossa compreensão sobre os 

mecanismos específicos pelos quais os metais afetam a saúde e a produtividade dos 

ecossistemas urbanos. Além disso, pouco se sabe sobre o impacto da deposição 

atmosférica de metais pesados em diferentes compartimentos florestais, como o solo, 

e como essa distribuição influencia a ecologia urbana. O objetivo deste estudo foi 
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avaliar os efeitos da localização e sazonalidade na contaminação do solo por metais 

pesados em fragmentos florestais urbanos e seu potencial impacto no ecossistema. 

1.2 MATERIAL E MÉTODOS 

1.2.1 Descrição das áreas de estudo 

Os fragmentos de florestas secundárias selecionadas para o estudo estão 

apresentados na Tabela 1. Alguns destes fragmentos, devido a sua localização 

(Figuras 1), estão sujeitos a diversos impactos distintos, como por exemplo, o de 

intensa ilha de calor, conforme citado no Plano de Manejo do Parque Estadual das 

Fontes do Ipiranga, o qual tem dados meteorológicos sendo monitorados desde o ano 

de 1933 (SÃO PAULO, 2007).  

Tabela 1 - Características das áreas de estudo 

Localidade Área (Ha) Altitude 
Ano de 
criação 

Urbanização 
no entorno 

Parque Municipal Ten. Siqueira 
Campos (Parque Trianon - PT) 

4,6 805 a 815 1924 1882 a 1914 

Parque Municipal Alfredo Volpi 
(Parque Alfredo Volpi - PAV) 

14,2 730 a 790 1971 1950 a 1962 

Parque Estadual Fontes do 
Ipiranga (Parque Fontes do 
Ipiranga - PEFI) 

526,4 760 a 825 1969 1930 a 1962 

Parque Municipal Fazenda do 
Carmo (Parque do Carmo - PC) 

867,6 782 a 864 1989 1940 a 2003 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



36 
 

Figura 1 - Localização dos fragmentos florestais avaliados na cidade  

de São Paulo, SP 

 
Fonte: Autor 

A escolha dos fragmentos florestais se deve a localização no sentido centro-

periferia (Figura 2), ou seja, considera-se que a área florestal a mais tempo perturbada 

pela urbanização é a mais central (Parque Municipal Ten. Siqueira Campos – 

TRIANON - PT) e a menos perturbada é a mais afastada (Parque Municipal Fazenda 

do Carmo – CARMO - PC). 
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Figura 2 - Localização dos fragmentos florestais na cidade de São Paulo, SP 

 
Fonte: Autor 

1.2.2 Variáveis meteorológicas 

A coleta de dados meteorológicos ocorreu por meio de estações 

meteorológicas do INMET. As medidas obtidas por cada estação foram temperatura 

e precipitação pluviométrica acumulada (Figura 3). 
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Figura 3 - Dados de temperatura (média mínima, média e máxima) e 

precipitação em quatro períodos, segundo o INMET 

 
Fonte: Autor 

1.2.3 Quantificação dos metais pesados nos solos  

Para avaliação dos teores de metais pesados dos solos, foram coletadas 

amostras em cada floresta urbana em dois períodos do ano: Estação chuvosa – que 

compreende os meses de novembro, dezembro e janeiro, e seca – junho, julho e 

agosto. Para a coleta, foi realizada a limpeza na área com auxílio de pá retirando 

serapilheira e outros detritos. Em seguida, com auxílio de trado, foram retiradas 6 

amostras simples de solo de cada fragmento florestal, do horizonte A (0-20 cm). Em 

seguida, as amostras foram identificadas e encaminhadas ao Laboratório de Nutrição 

de Plantas e Solos da Faculdade de Ciências Agronômicas – FCA, da Universidade 

Estadual Paulista - UNESP, Botucatu, SP. As amostras foram secas em estufa de 

ventilação forçada a 65 ºC e posteriormente peneiradas em malha de 2,0 mm. As 

análises dos metais pesados Arsênio (As), Bário (Ba), Cádmio (Cd), Chumbo (Pb), 

Cobre (Cu), Cromo (Cr), Mercúrio (Hg), Molibdênio (Mo), Níquel (Ni), Selênio (Se) e 

Zinco (Zn), foram realizadas por digestão assistida por radiação micro-ondas método 

EPA 3051ª (Extração) e quantificação com o uso de um Espectrômetro de Emissão 
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Óptica com Plasma Indutivamente Acoplado (ICP-OES), conforme metodologia 

proposta por Andrade, Cantarella e Quaggio (2001). 

1.2.4 Análise estatística  

Os dados coletados foram submetidos a análise detalhada quanto ao padrão 

de distribuição (normalidade) e homogeneidade de variâncias. Para investigar a 

influência de diferentes fatores nos teores de metais pesados no solo, foram 

realizadas comparações entre os valores médios por meio de análise de variância de 

dois fatores ANOVA (two ways) e de variância multivariada (MANOVA). Os fatores 

considerados foram a época da coleta (representada pelas estações do ano) e a 

localização geográfica (referente aos diferentes fragmentos florestais em estudo), 

adotando nível de significância de p < 5%. 

Além disso, para a compreensão mais abrangente da estrutura dos dados e da 

variabilidade conjunta entre as diferentes variáveis de metais pesados, realizamos a 

Análise de Componentes Principais (PCA). A PCA foi conduzida utilizando testes de 

correlação, e os resultados foram apresentados com base nos dois eixos com maior 

explicabilidade dos dados (Hammer et al., 2001). 

Adicionalmente, empregamos a técnica de análise de cluster para identificar 

padrões de similaridade entre os diferentes locais de amostragem em relação aos 

teores de metais pesados no solo. Isso nos permitiu agrupar os locais em clusters 

distintos com base em suas características comuns, contribuindo para uma 

compreensão mais detalhada da distribuição espacial dos poluentes nos fragmentos 

florestais urbanos estudados (Hammer et al., 2001). 

1.3 RESULTADOS  

Os resultados obtidos demonstraram que para os teores de Cd, Hg, Mo e Se, 

não foram observadas diferenças estatisticamente significativas entre os fragmentos 

florestais e estações estudadas. Foram observadas variações (Tabela 2), entre 2,20 

e 10,10 mg kg-1, nos teores médios de As nos solos dos fragmentos florestais 

urbanos, sendo os valores mais elevados observados em PT, independentemente do 

período analisado, seguido pelo PEFI, PAV e PC. Os teores médios de Ba variaram 

de 5,36 mg kg-1 no período chuvoso (PEFI) a 26,19 mg kg-1 no período seco em PAV. 



40 
 

Durante este mesmo período, PT apresentou teores elevados de Cu, registrando 

114,98 mg kg-1, comparado aos 68,64 mg kg-1 observados durante a estação chuvosa.  

Ambas as estações revelaram maiores concentrações de cromo (Cr) em PT, 

com teores médios de 41,42 mg kg-1 durante o período seco e 46,16 mg kg-1 na 

estação chuvosa. O menor valor de Ni foi observado no período seco (2,49 mg kg-1) 

no PAV, com valores elevados registrados no PC durante a estação chuvosa (6,42 

mg kg-1). Os teores de zinco (Zn), variaram de 12,15 a 43,56 mg kg-1, destacando-se 

o PT na estação chuvosa, seguido pelo PEFI, com 34,42 mg kg-1 durante o período 

seco.  

Tabela 2 - Teores de metais pesados nos solos dos quatro fragmentos florestais 

urbanos em dois períodos do ano. Resultados estatísticos da 

comparação do mesmo período em locais diferentes e períodos 

diferentes no mesmo local 

    PT PAV PEFI PC PT PAV PEFI PC 

  Seco Chuvoso 

As 

--
--

--
- 

 m
g
 k

g
-1

 -
--

--
--

--
--

-

-.
 

9,12 aB 2,20 cA 5,80 bA 2,24 cA 10,10 aA 2,20 cA 5,39 bB 2,20 cA 

Ba 9,33 cB 26,19 aA 6,85 cA 19,30 bB 14,06 bA 19,95 aB 5,36 cA 23,18 aA 

Pb 50,10 aA 18,28 bA 14,54 cA 11,07 dA 52,45 aA 17,71 bA 13,96 cA 10,59 dA 

Cu 114,98 aA 87,89 bA 72,97 cA 72,67 cA 68,64 aA 39,58 bB 42,19 bB 49,62 bB 

Cr 41,42 aB 20,18 cB 34,97 bA 23,51 cA 46,15 aA 24,05 cA 36,93 bA 19,23 dB 

Ni 4,57 aA 2,49 bA 3,38 bA 4,66 aB 5,07 bA 2,86 cA 2,90 cA 6,42 aA 

Zn 28,08 bB 12,15 cB 34,42 aA 16,81 cA 43,56 aA 18,84 bA 20,74 bB 17,17 bA 

As médias seguidas pela mesma letra minúscula na mesma linha não diferem significativamente no 
mesmo período em diferentes locais pelo teste de Tukey (p ≤ 0,05). As médias seguidas pela mesma 
letra maiúscula na mesma linha não diferem significativamente no mesmo local em diferentes períodos 
pelo teste de Tukey (p ≤ 0,05). PT - Parque Trianon, PAV - Parque Alfredo Volpi, PEFI - Parque Fontes 
do Ipiranga, PC - Parque do Carmo. 
 

Considerando os períodos estudados e os resultados dos teores médios totais 

de metais pesados nos solos durante os períodos seco e chuvoso (Tabela 3). Para os 

metais As, Ba, Cd e Pb, não foram observadas diferenças nos teores entre as duas 

estações. No entanto, houve diferença significativa nos teores de Cu e Zn, com valores 

mais altos de Cu no período seco (87,13 mg kg-1) em comparação com o período 

chuvoso (50,01 mg kg-1). Por outro lado, os teores de Zn foram mais elevados no 

período chuvoso (25,08 mg kg-1) em relação ao período seco (22,87 mg kg-1).  

O Cr apresentou teores mais altos no período chuvoso (31,60 mg kg-1) em 

comparação com o período seco (30,03 mg kg-1). O Cu foi o metal que mais acumulou 
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nos solos dos parques em ambos os períodos, com 68,57 mg kg-1, seguido pelo Cr 

com 30,81 mg kg-1 e Zn com 23,98 mg kg-1. Os teores de níquel (Ni) foram maiores 

no período chuvoso (4,32 mg kg-1), comparados ao período seco (3,78 mg kg-1). Os 

menores valores observados para Ni e As foram 4,05 mg kg-1 e 6,54 mg kg-1, 

respectivamente. Os resultados destacam a influência sazonal na distribuição desses 

metais pesados nos solos dos fragmentos florestais estudados, ressaltando a 

importância de considerar as variações sazonais ao avaliar a contaminação por metais 

pesados em ecossistemas florestais urbanos. 

Os resultados, analisando exclusivamente a localização dos fragmentos 

florestais (Tabela 3), revelam diferenças estatisticamente significativas nos teores 

médios de metais pesados nos solos. No PT, que é o fragmento florestal localizado 

mais ao centro da cidade, os teores de As, Pb, Cu, Cr e Zn foram significativamente 

mais altos em comparação com os outros fragmentos. Cabe ressaltar os altos teores 

acumulados de Pb (51,27 mg kg-1) e Cu (91,81 mg kg-1), comparados aos menores 

valores observados dos elementos em outros fragmentos (Pb 10,83 mg kg-1 – PC e 

Cu 57,58 mg kg-1 – PEFI), a diferença foi de 373,6% (Pb) e 59,4% (Cu), 

respectivamente.  

No PAV, os teores de Ba apresentaram-se significativamente mais elevados, 

com 6,11 mg kg-1. No PEFI, destacou-se a presença de teores mais baixos de Ba e 

Cu, sendo este último o elemento com o menor teor observado entre os locais 

analisados, com 57,58 mg kg-1. No PC, situado afastado da região central, os teores 

de As, Pb e Cr foram significativamente inferiores em comparação com os outros 

fragmentos, enquanto os teores de Ni foram mais elevados, alcançando 5,55 mg kg-1. 

Essas discrepâncias destacam a heterogeneidade na distribuição de metais pesados 

nos solos dos fragmentos florestais urbanos investigados. 
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Tabela 3 - Teores de metais pesados nos solos dos quatro fragmentos florestais 

urbanos. Resultados estatísticos da comparação em períodos 

diferentes (seco e chuvoso) somando os metais nos fragmentos 

florestais urbanos e; localização, independente do período estudado 

    Seco Chuvoso PT PAV PEFI PC 

As 

.-
--

--
  

m
g

 k
g

-1
 -

--
--

--
-

--
--

-.
 

4,84 a 4,98 a 9,61 a 2,25 c 5,60 b 2,20 c 

Ba 15,42 a 15,64 a 11,70 b 23,08 a 6,11 c 21,25 a 

Pb 23,50 a 23,68 a 51,27 a 17,99 b 14,25 c 10,83 d 

Cu 87,13 a 50,01 b 91,81 a 63,74 b 57,58 b 61,15 b 

Cr 30,03 b 31,60 a 43,79 a 22,12 c 35,96 b 21,38 c 

Ni 3,78 b 4,32 a 4,83 b 2,68 c 3,15 c 5,55 a 

Zn 22,87 b 25,08 a 35,83 a 15,50 c 27,58 b 16,99 c 
As médias seguidas pela mesma letra minúscula na mesma linha não diferem significativamente pelo 
teste de Tukey (p ≤ 0,05). PT - Parque Trianon, PAV - Parque Alfredo Volpi, PEFI - Parque Fontes do 
Ipiranga, PC - Parque do Carmo. 
 

A PCA apresentou 74,6% de explicação conjunta dos dados analisados por 

correlação. O Eixo 1 explicou 58,8% dos dados e o Eixo 2 explicou 17,6%. As 

unidades amostrais referentes ao PT foram associadas aos maiores valores de Pb, 

Cu, As, Zn e Ni em ambas as estações. O PEFI foi o fragmento que também 

apresentou associação forte a essas variáveis por estarem no lado direito do gráfico. 

As unidades amostrais do PAV e PC foram associadas aos maiores valores de Ba. A 

estação seca no PAV foi associada aos menores valores de Cu, Pb e Ni durante a 

estação seca (Figura 4). 
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Figura 4 - Análise de Componentes Principais (PCA) dos fragmentos florestais 

urbanos. Em azul, estação chuvosa, em roxo, estação seca. PT - Parque 

Trianon, PAV - Parque Alfredo Volpi, PEFI - Parque Fontes do Ipiranga,  

PC - Parque do Carmo 

 

Fonte: Autor 

 

Ao analisar o agrupamento dos fragmentos florestais a partir da variabilidade 

conjunta dos dados em ambas as estações, notou-se que o local exerceu relação mais 

forte do que a estação na explicação dos maiores valores encontrados, com 

coeficiente de correlação cofenética de 0,7839. O PT e PEFI apresentaram alta 

associação independente da estação do ano (> 80%), ao passo que PAV e PC 

também tiveram alta associação independente da estação do ano (lado esquerdo do 

dendrograma). 
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Figura 5 - Análise de cluster 

 

Fonte: Autor 

1.4 DISCUSSÃO 

 Os poluentes atmosféricos exibiram variações significativas entre diferentes 

localidades e períodos investigados. No entanto, observou-se que a localização 

geográfica dos fragmentos florestais exerceu influência pronunciada do que as 

flutuações sazonais. Em particular, constatou-se que o solo em PT foi o mais 

impactado, demonstrando níveis elevados de metais pesados independentemente da 

estação do ano. Essa tendência pode ser explicada, em grande medida, pela alta 

atividade veicular nas imediações do fragmento florestal, conforme observado em 

estudo semelhante conduzido por Romzaykina et al. (2020). Os autores identificaram 

áreas consideradas como "pontos críticos" de contaminação na megalópole de 

Moscou, situadas em locais com tráfego intenso e presença de indústrias de grande 

porte. 

Ramon et al. (2023) conduziram uma investigação focando na presença de 

metais pesados adsorvidos pela serapilheira em fragmentos florestais análogos aos 

examinados neste estudo. Os resultados destacaram que os teores de Cd, Pb e Cu 

foram mais significativos no ponto de amostragem PT. Uma das hipóteses levantadas 

para explicar os elevados níveis de Cu encontrados foi a relação com o padrão de 

direção, caracterizado pela baixa velocidade média dos veículos. Esse padrão de 
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deslocamento, com frequente acionamento do sistema de freios devido ao movimento 

de "anda e para", está associado à maior emissão desse metal pesado. Ademais, é 

sugerido que o cobre, chumbo e zinco podem ter origens variadas, incluindo emissões 

veiculares, partículas provenientes de freios e pneus, ou como emissões industriais 

(Sellami et al., 2022). Em estudos anteriores, Swietlik et al. (2013) e Wieczorek et al. 

(2020) constataram que os principais poluentes originados do tráfego intenso de 

veículos incluem não apenas o Cu, mas também o Pb, Zn e Cd. É importante destacar 

que o tipo de combustível utilizado pelos veículos pode influenciar significativamente 

a observação desses níveis elevados de poluentes no fragmento central da área em 

estudo. 

Estudos sobre a presença de material particulado e metais pesados aderidos 

às cascas de árvores em florestas urbanas de São Paulo, conduzidos por Martins et 

al. (2021), revelaram que as áreas de borda dos fragmentos florestais analisados 

foram as mais impactadas. Observou-se que, quando esses locais eram 

adequadamente arborizados em suas fronteiras com as vias públicas, a vegetação 

desempenhava um papel crucial como um "filtro biológico", também conhecido como 

cortina de poluição. A pesquisa evidenciou que quanto maior era a cobertura arbórea 

nas bordas dos parques estudados, menor era a dispersão dos metais analisados, 

chegando a atenuar os efeitos até aproximadamente 50 metros no ponto de 

amostragem PT. Por outro lado, no Parque da Previdência, fragmento florestal urbano 

com baixa densidade arbórea, altas concentrações de Co e S foram detectadas até 

200 metros da borda. Esses resultados destacam a influência do manejo da vegetação 

na determinação das concentrações de metais pesados presentes no solo (Marando 

et al., 2016). 

O Parque Estadual das Fontes do Ipiranga (PEFI) é outro exemplo de área 

urbana cercada por avenidas de intenso tráfego veicular. Uma das principais rodovias 

que conecta a capital paulista ao maior porto da América Latina, o Porto de Santos, 

margeia o fragmento florestal do PEFI. Além disso, na extremidade oposta da área 

verde, avenidas movimentadas contribuem significativamente para as emissões 

elevadas de metais pesados. Esses dois fragmentos florestais urbanos, o PEFI e o 

anteriormente mencionado PT, destacam-se por apresentar os maiores teores de 

poluentes atmosféricos particulados. Essa condição certamente influencia os padrões 
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geoquímicos do solo, como evidenciado pelo coeficiente de correlação cofenético 

derivado da análise de cluster (Figura 5). 

Altos índices de chumbo (Pb), por exemplo, exercem influência significativa na 

mobilidade de cátions metálicos, uma vez que tendem a permanecer fortemente 

adsorvidos à matéria orgânica do solo, resultando na menor transição entre os 

diferentes horizontes do perfil edáfico. A presença de teores elevados de metais 

pesados no solo pode impactar processos ecossistêmicos essenciais, como a 

ciclagem de nutrientes e a manutenção da produtividade florestal. Um exemplo 

concreto desse impacto foi observado em fragmentos de florestas urbanas na cidade 

de São Paulo, onde Ferreira et al. (2017) identificaram que áreas supostamente mais 

afetadas pela contaminação por metais pesados apresentaram taxas de 

decomposição de serapilheira significativamente mais lentas. Esses achados 

evidenciam a interação complexa entre os poluentes atmosféricos e os processos 

biogeoquímicos do ecossistema florestal. Além disso, os autores destacaram que 

durante a estação seca, fenômenos climáticos como o La Niña podem influenciar 

padrões de dispersão de poluentes na atmosfera da capital paulista. No entanto, neste 

estudo em questão, não foram registrados eventos climáticos atípicos que 

favorecessem a dispersão dos poluentes, sugerindo que os valores encontrados 

podem representar apenas parte do potencial de contaminação atmosférica na região. 

Essa constatação é particularmente relevante considerando-se os prognósticos de 

futuros cenários climáticos, que preveem o aumento na frequência de períodos de 

estiagem acompanhados de precipitação mais intensa em um menor número de dias 

(Lyra et al., 2018). Essas condições climáticas projetadas podem intensificar ainda 

mais a contaminação atmosférica e seus efeitos sobre os ecossistemas florestais 

urbanos. 

A análise de componentes principais (PCA) revelou que o PAV e PC foram 

associados aos menores teores de metais pesados. Esses fragmentos florestais estão 

situados em áreas predominantemente residenciais, com menor fluxo de veículos em 

seus arredores. No entanto, é importante notar que, apesar da relativa baixa 

intensidade de tráfego automotivo em comparação com áreas urbanas de outras 

cidades menores do Brasil, ambos os locais ainda registram a presença considerável 

de veículos. Isso é especialmente relevante considerando que mais de 90% das 

cidades brasileiras são classificadas como pequenas e médias, conforme dados do 
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Instituto Brasileiro de Geografia e Estatística (IBGE, 2022). Conforme observado por 

Wieczorek et al. (2020), áreas periféricas das cidades também podem apresentar 

níveis significativos de metais pesados no solo, frequentemente associados a fontes 

pontuais de poluição. O estudo destaca a distribuição espacial desses metais, 

revelando que concentrações mais elevadas são frequentemente encontradas no 

centro urbano. Além disso, ressalta que as fontes de poluição podem ser tanto atuais 

quanto históricas, sendo que, no último caso, as concentrações de metais pesados 

podem persistir por longos períodos mesmo após a remoção da fonte original. 

Esses resultados destacam a importância crucial do planejamento urbano 

sustentável, enfatizando a necessidade premente de explorar meios alternativos de 

transporte público. Investir em infraestrutura que promova a mobilidade urbana 

eficiente não apenas reduzirá a dependência de veículos individuais, mas também 

ajudará a preservar os padrões e processos ecossistêmicos nos solos das florestas 

urbanas. Diversas cidades ao redor do mundo têm adotado essa abordagem e têm 

alcançado sucesso relativo em seus esforços (Tessum et al., 2014; Jiao et al., 2020; 

Sofia et al., 2020), demonstrando que políticas e investimentos voltados para a 

melhoria do transporte público podem ter impactos significativos na qualidade do ar, 

na saúde pública e na preservação dos ecossistemas urbanos. Essas iniciativas 

também contribuem para a mitigação das emissões de poluentes atmosféricos, 

beneficiando não apenas a saúde humana, mas também a biodiversidade e a 

resiliência dos ecossistemas urbanos frente às mudanças climáticas. 

1.5 CONCLUSÕES 

Os resultados deste trabalho apontam que a localização do fragmento florestal 

foi mais importante do que a estação do ano nos teores de maiores concentrações. 

Sistemas de manejo florestal podem mitigar parcialmente a dispersão dos metais 

pesados, diminuindo assim as concentrações nos solos de fragmentos urbanos. O uso 

do solo adjacente ao fragmento e a frota automotiva são fatores preponderantes para 

marcar o impacto em padrões e processos ecossistêmicos. 

Sistemas de planejamento urbano devem considerar o uso do solo urbano 

vizinho às áreas verdes para promoverem um plano adequado de manejo florestal, 
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visando assim a efetividade de processos geoquímicos e a manutenções de padrões 

edáficos mais próximos de ambientes não antropizados. 
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CAPÍTULO 2 
 

ECOFISIOLOGIA DO NITROGÊNIO EM ÁRVORES DE DIFERENTES GRUPOS 
FUNCIONAIS DA MATA ATLÂNTICA (SUDESTE DO BRASIL): INSIGHTS PARA 

PROGRAMAS DE RESTAURAÇÃO FLORESTAL URBANA 
 

2.1 INTRODUÇÃO 

Entre os numerosos compostos nutricionais vitais para as funções básicas das 

espécies vegetais, o nitrogênio (N) desempenha função crucial na sustentação e 

aprimoramento fisiológico e metabólico. Como macronutriente, o nitrogênio é 

componente essencial na composição da clorofila, ácidos nucleicos, aminoácidos e 

proteínas (Taiz et al., 2017). Estima-se que cerca de 65% do nitrogênio foliar esteja 

localizado nos cloroplastos (Liu et al., 2018).  

Em ambientes naturais, as principais fontes de nitrogênio são a atmosfera e a 

matéria orgânica presente no solo, o qual depois de metabolizado pela planta e 

devolvido ao ambiente passa por um processo de mineralização mediado por 

microrganismos. Esse processo resulta na produção de amônio (NH4
+) e/ou nitrato 

(NO3
-), que são as formas predominantes de nitrogênio assimiladas pelas plantas 

(Shafreen et al., 2021).  

A forma predominante de nitrogênio no solo é a nítrica, resultante da oxidação 

do amônio por bactérias em um processo conhecido como nitrificação. Contudo, a 

atividade desses microrganismos pode ser inibida em condições de elevada acidez 

do solo (Hayatsu et al., 2021). O amônio, por possuir carga elétrica líquida positiva, 

tende a ser retido no solo, enquanto o nitrato é mais suscetível à lixiviação. A 

disponibilidade dessas duas formas de íons nitrogenados no solo é influenciada pela 

interação complexa de diversos fatores, incluindo características genéticas das 

plantas e condições ambientais específicas (Ward et al., 2007). Portanto, essas 

formas de compostos nitrogenados podem ser absorvidos pelas plantas em taxas e 

proporções variáveis.  

As plantas frequentemente exibem diferentes respostas fisiológicas e de 

crescimento, dependendo das fontes de nitrogênio utilizadas. A absorção de nitrato 

ocorre através de processo ativo em sistema simporte, contra um gradiente 
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eletroquímico, com transporte simultâneo de H+ e NO3
- para dentro das células numa 

relação de 2:1. Este processo de absorção demanda custo energético (Magray et al., 

2022). Em contrapartida, a absorção de NH4
+ ocorre através de um sistema uniporte, 

por processo passivo, onde o NH4
+ está prontamente disponível para incorporação 

sem necessidade de consumo energético adicional (Taiz et al., 2017). 

As variações nos teores de nitrogênio nas plantas podem impactar diversos 

aspectos do metabolismo vegetal, destacando-se as alterações no processo 

fotossintético como uma das consequências significativas. Por exemplo, é 

amplamente reconhecido que há correlação significativa entre a capacidade 

fotossintética das plantas e o teor de nitrogênio foliar, já que mais da metade do 

nitrogênio presente nas folhas está ligado ao sistema fotossintético (Hikosaka et al., 

1998, Mu et al., 2021; Evans et al., 2019).   

A deficiência de nitrogênio pode estar correlacionada à diminuição da atividade 

da clorofila e das enzimas envolvidas na fotossíntese (Makino; Ueno, 2018). Essa 

relação se deve em parte ao fato de que entre 50 a 70% do nitrogênio absorvido e 

translocado para as folhas é utilizado na composição de enzimas cloroplastídicas 

(Dubey et al., 2021). Por outro lado, elevadas concentrações de NH4
+ podem resultar 

em seu acúmulo nas folhas causando toxidez e, consequentemente, acarretar na 

redução na taxa fotossintética (Chen et al., 2021).  

Variedades distintas de plantas ou grupos funcionais podem exibir estratégias 

particulares de utilização de nitrogênio, refletindo respostas adaptativas significativas 

ao seu ambiente específico (Britto; Kronzucker, 2013). Espécies pioneiras da Mata 

Atlântica possuem alta capacidade de assimilação de NO3
−. Ao contrário, as espécies 

não pioneiras tiveram a capacidade reduzida de assimilação de NO3
− nas folhas, 

incorrendo assim na utilização de outras fontes de N nas raízes, i.e., NH4
+ (Aidar et 

al., 2003).   

Em Floresta Ombrófila Mista (Mata Atlântica) foram observadas estratégias 

distintas no uso de nitrogênio entre espécies de diferentes grupos funcionais. As 

pioneiras mostraram maior assimilação de nitrogênio foliar no verão, enquanto no 

inverno, o comportamento foi semelhante entre espécies de ambos os grupos (i.e., 

pioneiras e não pioneiras) (Morena, 2015).  
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Desta forma, entende-se que compreender como as plantas utilizam o 

nitrogênio pode ser uma ferramenta valiosa para classificar as espécies em diferentes 

grupos ecológicos de sucessão, incluindo pioneiras e não pioneiras (Aidar et al., 2003, 

Macieira et al., 2020), bem como selecionar as melhores espécies a serem utilizadas 

em estratégias de reflorestamento ou restauração, a depender das condições do solo 

local.  

No entanto, as respostas sobre a absorção de NH4
+ e NO3

- em ambientes 

altamente antropizados, nitidamente marcados pelo elevado teor de nitrogênio 

atmosférico, ainda carecem de compreensão completa em regiões tropicais e 

subtropicais (Bulbovas et al., 2020). A influência dessas condições específicas sobre 

as taxas e proporções de absorção de nitrogênio pelas árvores permanece em grande 

parte desconhecida, especialmente em plantas jovens. Entender essas respostas é 

crucial para o desenvolvimento e manejo eficaz de florestas urbanas em cidades 

médias e grandes, visando a melhor técnica de restauração florestal urbana. Ao 

compreender melhor como as árvores respondem à disponibilidade de nitrogênio 

nessas áreas e ocupam seus respectivos nichos, pode-se otimizar estratégias de 

plantio e gestão urbana para maximizar os benefícios ambientais proporcionados pela 

infraestrutura verde nas cidades (Högberg et al., 2021; Sikorska et al., 2023; Francini 

et al., 2024). 

Adicionalmente, cenários climáticos críticos para maior ocorrência de eventos 

extremos ameaçam as áreas urbanas, sendo a restauração florestal instrumento de 

aumento de resiliência para cidades (Klaus et al., 2021). No entanto, a literatura 

científica disponível sobre esse assunto ainda é escassa, o que justifica a relevância 

do presente estudo. 

Assim, o objetivo deste estudo foi investigar as variações sazonais nos teores 

de N-NH4
+ e N-NO3

-, bem como na atividade fotossintética de árvores jovens pioneiras 

e não pioneiras da Mata Atlântica cultivadas em ambiente altamente antropizado, 

abrangendo diferentes estações do ano. Pretendeu-se obter melhor compreensão de 

como a sazonalidade difere entre as espécies pioneiras e não pioneiras, fornecendo 

insights sobre os padrões de absorção e utilização de nitrogênio, bem como sua 

relação com a fotossíntese ao longo do ciclo anual, aumentando o campo do 

conhecimento sobre a restauração florestal em sistemas urbanos. Este trabalho 
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contribuirá para compreender as principais espécies que devem ser manejadas em 

área urbana altamente antropizada (e.g., cidade de São Paulo), a fim de fomentar o 

verde urbano e fortalecer o manejo florestal da maior cidade da América Latina (ONU, 

2018). 

2.2 MATERIAL E MÉTODOS 

     2.2.1   Área de estudo 

Localizada na região sudeste do Brasil, entre os paralelos -23º 32' 56" e -46º 

38' 20", a megacidade de São Paulo é caracterizada por clima subtropical úmido 

(Cfa/Cwa de acordo com a classificação climática de Köppen-Geiger), com as quatro 

estações do ano relativamente definidas. Geomorfologicamente, a cidade está situada 

no domínio do Planalto Paulistano, apresentando terrenos acidentados com planícies 

aluviais próximas aos rios, além de morros e serras. As temperaturas médias variam 

de 13 °C no inverno a 29 °C no verão, enquanto a precipitação média anual atinge 

1.658 mm (INMET, 2024).  

Com população de 11.451.999 habitantes, representando 27,28% da 

população do Estado de São Paulo, e densidade demográfica de 7.528,26 hab/km2 

de acordo com o último censo do IBGE, a cidade de São Paulo abriga uma frota 

urbana de 6,1 milhões de veículos (IBGE, 2022). Além disso, as atividades industriais 

contribuem para tornar o ambiente urbano desta megacidade altamente antropizado. 

Alguns remanescentes de Floresta Atlântica permanecem imersos na malha 

cinza, os quais promovem inúmeros serviços ecossistêmicos e servem como refúgios 

de lazer e promoção de saúde para a população urbana. Para o presente, os 

fragmentos de florestas urbanas selecionados estão apresentados na Tabela 1.  
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Tabela 1 - Características das áreas de estudo 

Localidade Área (Ha) Altitude 
Ano de 
criação 

Urbanização 
no entorno 

Parque Municipal Ten. Siqueira 
Campos (Parque Trianon - PT) 

4,6 805 a 815 1924 1882 a 1914 

Parque Municipal Alfredo Volpi 
(Parque Alfredo Volpi - PAV) 

14,2 730 a 790 1971 1950 a 1962 

Parque Estadual Fontes do 
Ipiranga (Parque Fontes do 
Ipiranga - PEFI) 

526,4 760 a 825 1969 1930 a 1962 

Parque Municipal Fazenda do 
Carmo (Parque do Carmo - PC) 

867,6 782 a 864 1989 1940 a 2003 

 

Devido à localização em diferentes locais do território municipal (Figura 1), 

alguns destes fragmentos estão sujeitos a diversos impactos distintos de intensa ilha 

de calor, conforme citado no Plano de Manejo do Parque Estadual das Fontes do 

Ipiranga, o qual tem dados meteorológicos sendo monitorados desde o ano de 1933 

(SÃO PAULO, 2007). 
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Figura 1 - Mapa dos fragmentos florestais estudados na cidade de  

São Paulo, SP 

 

Fonte: Autor 

2.2.2   Dados meteorológicos  

A coleta de dados meteorológicos ocorreu por meio de estações 

meteorológicas do INMET. As medidas obtidas por cada estação foram temperatura 

e precipitação pluviométrica acumulada (Figura 2).  
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Figura 2 - Dados de temperatura (média mínima, média e máxima) e 

precipitação em quatro períodos do ano de acordo com o INMET 

 
Fonte: Autor 

2.2.3   Avaliação das características químicas e físicas dos solos  

A coleta de solo foi realizada no interior de cada parcela demarcada para o 

plantio das árvores (Figura 3). Após a retirada da camada de serapilheira, as amostras 

de solo foram retiradas na profundidade de 0 a 20 cm, com o auxílio de trado. 

Posteriormente, as amostras foram identificadas e enviadas ao laboratório de Solos e 

Nutrição de Plantas da Faculdade de Ciências Agronômicas – FCA, da Universidade 

Estadual Paulista – UNESP, Campus Botucatu, São Paulo, onde foram secas em 

estufa de renovação e circulação de ar a temperatura média de 65 ºC até atingir peso 

constante. Após a pesagem, o material foi peneirado em malha de 2 mm para posterior 

análise das características químicas e físicas, conforme metodologia proposta por 

RAIJ et al., (2001) e EMBRAPA (1997), respectivamente. 

           2.2.4   Seleção de espécies e coleta de dados ecofisiológicos 

Para o estudo de ecofisiologia das árvores jovens recém plantadas, 

desenvolveu-se um modelo triangular de parcela (Figura 3) e demarcou-se seis delas, 

com 10,8 m2, em cada fragmento florestal urbano, sendo três parcelas para plantio de 

espécies pioneiras e três não pioneiras. As parcelas para o plantio de espécies 
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pioneiras foram demarcadas em local com clareiras e as parcelas para as não-

pioneiras o oposto, em áreas de sub-bosque. Todas as parcelas demarcadas em cada 

local de estudo estavam distantes, no mínimo, 50 metros da borda.  

Figura 3 - Modelo de parcela desenvolvido para o experimento 

 

Fonte: Autor 

Foi realizado o plantio de uma espécie de cada grupo funcional em cada 

parcela. As espécies pioneiras (Aroeira pimenteira - Schinus terebinthifolia, Mutambo 

- Guazuma ulmifolia e Sangra-d’água - Croton urucurana) e não-pioneiras (Araça-

amarelo - Psidium cattleianum, Araçá-roxo - Psidium myrtoides e Pau-marfim - 

Balfourodendrom riedelianum) foram obtidas junto ao viveiro da Prefeitura Municipal 

de São Paulo, apresentando diâmetro do caule aproximado de 3 cm e altura de 1,60 

m. A Tabela 2 resume as características morfológicas e ecológicas das espécies. 
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Tabela 2 - Características taxonômicas, morfológicas, ecológicas e 

biogeográficas das espécies selecionadas neste estudo 

 

F Es NP GF DM AL SD ER 

Anarcadiaceae S. terebinthifolia Aroeira P 0,443 5-10 Zoo 
Restinga e Floresta 

Ombrófila Densa 

Malvaceae G. ulmifolia Mutambo P 0,519 8-16 Zoo 
Floresta Ombrófila 

Densa 

Euphorbiaceae C. urucurana Sangra-d’água P 0,377 6-15 Aut 
Floresta Ombrófila 

Densa 

Myrtaceae P. cattleianum Araçá-amarelo NP 1,120 3-6 Zoo 
Restinga e Floresta 

Ombrófila Densa 

Myrtaceae P. myrtoides Araçá-roxo NP - 3-6 Zoo 
Restinga e Floresta 

Ombrófila Densa 

Rutaceae B. riedelianum Pau-marfim NP 0,666 20-30 Ane 
Floresta Ombrófila 

Densa 

F – Família botânica; Es – Espécie; NP – Nome Popular; GF – Grupo Funcional (P pioneira e NP não 
pioneira); DM – Densidade da Madeira (g cm-3); AL – Altura (m); SD – Síndrome de Dispersão; ER – 
Ecossistema ou Região de ocorrência na Mata Atlântica. 

A partir do sexto mês do plantio das mudas, foram mensuradas as trocas 

gasosas utilizando equipamento portátil IRGA, modelo LCI-Pro ADC Bioscientific®. As 

leituras foram realizadas nas folhas marcadas completamente maduras e expandidas 

(três folhas por planta – em todas as plantas) no decorrer das quatro estações do ano, 

sempre no meio de cada estação, evitando assim a época de transição entre elas. Foi 

utilizado o padrão de irradiância de acordo com o grupo funcional das plantas, ou seja, 

clareira ou sub-bosque. O equipamento foi ajustado para trabalhar com fluxo de ar de 

400 μmol s-1, temperatura da folha de 25 °C ± 1 °C e concentrações de CO2 e H2O 

dentro da câmara de medição em condições ambientais, onde foi avaliada a taxa 

fotossintética líquida (A), expressa em CO2 m-2 s-1. Todas as leituras foram realizadas 

no período da manhã. 

Após a análise, as folhas foram coletadas, identificadas e secas em estufa de 

ventilação forçada a 45 °C até alcançar peso constante e avaliados os teores de N-

NH4
+ e N-NO3

- no Laboratório de Nutrição de Plantas e Solos da Faculdade de 

Ciências Agronômicas – FCA, da Universidade Estadual Paulista - UNESP, Botucatu, 

SP, conforme metodologia proposta por Malavolta et al. (1997). 
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     2.2.5   Análise de dados 

Os dados obtidos foram submetidos à análise de variância e as médias 

comparadas pelo teste Tukey, a 5% de probabilidade. Os cálculos foram realizados 

com auxílio do pacote estatístico Sisvar 5.8 (Ferreira, 2019). Para compreender a 

variabilidade conjunta dos dados, Análise de Componentes Principais (PCA) foi 

conduzida por meio de teste de correlação e os resultados foram apresentados a partir 

dos dois eixos com maior explicabilidade dos dados (Hammer et al., 2001). 

2.3  RESULTADOS 

2.3.1   Análise do solo 

A análise do solo mostrou que as propriedades físicas (Tabela 3) e químicas 

(Tabela 4) dos solos sofreram poucas variações entre locais de plantio. Embora a 

pergunta do trabalho não esteja baseada na variação espacial do plantio nas florestas 

urbanas da cidade, um descritivo detalhado pode auxiliar na compreensão das 

condições locais reais (e não médias) onde cada indivíduo jovem foi plantado.  

O pH do solo foi menos ácido no período seco. O teor de matéria orgânica 

(M.O.) foi maior no PT e menor no PC. PT também registrou o maior valor de Presina, 

além de ser o único local que mostrou maior valor desta variável na estação chuvosa. 

As propriedades químicas do solo mostraram grande variação entre estações seca e 

chuvosa. Em relação aos parâmetros físicos do solo, o PC e PT mostraram 

características diferenciadas, cabendo ao PT a menor densidade do solo e ao PC a 

maior, além de apresentar textura média. 
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Tabela 3 - Parâmetros físicos (densidade, micro e macroporosidade, areia, 

argila, silte e textura) dos solos dos fragmentos florestais urbanos 

  PT PAV PEFI PC 

Densidade 0,875 0,891 0,949 1,241 

Porosidade Total m3 m-3 0,55 0,51 0,5 0,59 

Microporosidade  0,45 0,39 0,39 0,52 

Macroporosidade 0,1 0,12 0,1 0,06 

Areia Total (g kg-1) 371 546 449 582 

Argila (g kg-1) 489 355 473 278 

Silte (g kg-1) 140 99 78 140 

Textura Argilosa Argilosa Argilosa Média 
PT - Parque Trianon, PAV - Parque Alfredo Volpi, PEFI - Parque Fontes do Ipiranga,  
PC - Parque do Carmo. 
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          Tabela 4 - Parâmetros químicos dos solos dos fragmentos florestais urbanos 

 

        

    PT PAV PEFI PC 

    Seco Chuvoso Seco Chuvoso Seco Chuvoso Seco Chuvoso 

pH  CaCl2 4,1(±0,2) 4,1(±0,6) 3,8(±0,6) 3,7(±0,8) 4,1(±0,1) 3,6(±0,2) 4,8(±0,3) 3,6(±0,6) 

M.O. g dm-3 57(±6,5) 69(±7,6) 58(±8,9) 49(±7,0) 56(±9,8) 54(±6,7) 30(±7,1) 43(±11,0) 

Presina mg dm-3  26(±8,2) 59(±20,8) 16(±6,8) 11(±3,8) 10(±1,8) 7(±1,1) 11(±2,5) 10(±2,9) 

Al3+ 

 _
 _

 _
 _

 m
m

o
l c

 d
m

-3
 _

 _
  

14(±3,3) 9(±7,6) 20(±10,0) 20(±14,4) 11(±3,5) 15(±4,4) 1(±1,0) 20(±15,4) 

H+Al 119(±15,4) 135(±58,3) 156(±65,7) 164(±83,5) 109(±16,9) 153(±28,9) 32(±7,1) 150(±85,0) 

K 1,3(±0,4) 1,7(±0,3) 1,4(±0,3) 1,6(±0,4) 1,0(±0,3) 1,5(±0,3) 1,9(±0,9) 1,6(±0,9) 

Ca 20(±6,0) 49(±20,6) 24(±25,0) 24(±24,6) 16(±5,9) 15(±5,0) 26(±9,3) 17(±18,1) 

Mg 4(±0,7) 8(±3,3) 3(±1,9) 5(±3,6) 4(±1,2) 3(±0,5) 6(±1,7) 3(±2,8) 

SB 25(±6,3) 59(±23,8) 29(±27,0) 30(±28,4) 21(±7,0) 19(±5,4) 33(±11,4) 21(±21,5) 

CTC 144(±13,4) 194(±37,3) 185(±46,7) 195(±56,6) 130(±18,5) 172(±25,1) 65(±14,6) 172(±68,1) 

V%   17(±4,8) 33(±17,8) 20(±24,0) 23(±25,5) 16(±4,6) 11(±5,0) 50(±11,3) 19(±22,8) 

S 

 _
 _

 _
 _

 m
g

 d
m

-3
_
 _

  

34(±4,2) 53(±12,9) 26(±8,3) 37(±13,2) 35(±6,0) 51(±5,1) 9(±1,8) 34(±11,5) 

B 0,9(±0,1) 0,8(±0,1) 1,0(±0,2) 0,6(±0,1) 0,8(±0,2) 0,6(±0,1) 0,5(±,0,1) 0,5(±0,2) 

Cu 8,3(±1,5) 12,4(±3,4) 2,3(±0,6) 2,9(±+0,3) 3,5(±0,7) 3,7(±0,8) 4,3(±1,5) 2,9(±1,3) 

Fe 402(±81,9) 156(±25,3) 538(±120) 164(±43,7) 226(±44,8) 117(±14,4) 79(±41,7) 151(±52,8) 

Mn 1,5(±0,5) 3,6(±2,6) 5,4(±5,6) 3,2(±3,0) 5,1(±1,1) 2,2(±0,8) 16(±4,9) 7,2(±9,5) 

Zn 7,3(±2,7) 27(±14,0) 6,5(±5,5) 4,4(±3,3) 11(±5,3) 6,1(±1,9) 5(±1,3) 6,2(±6,6) 
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2.3.2   Análises ecofisiológicas de plantas de diferentes grupos funcionais 

Os maiores acúmulos de N-NH4
+ foliares foram observados no período da 

primavera, nas espécies pioneiras S. terebinthifolia (499,80 mg kg-1) e G. ulmifolia 

(475,30 mg kg-1, conforme a Tabela 5), além da espécie não pioneira P. myrtoides 

(466,72 mg kg-1). Esse padrão também se estendeu na estação de verão, com S. 

terebinthifolia (490,00 mg kg-1) exibindo altos índices de N-NH4
+. Durante as estações 

mais frias (i.e., outono e inverno), observou-se maiores taxas de N-NH4
+ nas espécies 

P. cattleianum e P. myrtoides do grupo não-pioneiro, apresentando diferenças 

estatisticamente significativas em relação às demais espécies em ambos os grupos. 

No que diz respeito ao N-NO3
-, a espécie pioneira G. ulmifolia se destacou 

estatisticamente das demais, exibindo consistentemente os teores mais elevados 

desse nutriente em suas folhas ao longo de todos os períodos estudados. Ademais, 

no período de inverno, B. riedelianum (não-pioneira) também apresentou 

concentrações significativas de N-NO3
- (380,97 mg kg-1). Não foram observadas 

diferenças estatísticas durante o outono em todas as espécies dos grupos analisados.  

Referente ao N total (Tabela 5), a pioneira S. terebinthifolia se destacou 

estatisticamente em todos os períodos estudados, seguida pela pioneira G. ulmifolia 

(exceto durante o outono), que obteve o maior teor dentre todas as espécies 

estudadas (610,05 mg kg-1 no verão). Entre as espécies não-pioneiras, observou-se 

maior acúmulo de nitrogênio nas folhas de P. myrtoides (533,27 mg kg-1 na primavera 

e 455,70 mg kg-1 no outono) e B. riedelianum, que registrou 410,27 mg kg-1 durante o 

inverno. 

A média da taxa líquida de fotossíntese (A) das espécies pioneiras foi 

consistentemente mais elevada em todos os períodos em comparação com as não-

pioneiras (Tabela 5). A espécie pioneira C. urucurana registrou as taxas mais altas 

durante todos os períodos estudados, com a máxima ocorrendo na primavera (14,01 

CO2 m-2 s-1). As menores taxas fotossintéticas foram observadas no inverno, nas 

espécies não-pioneiras P. cattleianum (1,72 CO2 m-2 s-1), B. riedelianum (1,75 CO2 m-

2 s-1) e P. myrtoides (1,89 CO2 m-2 s-1). 
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Tabela 5 - Média de nitrogênio foliar (N-NH4
+, N-NO3

-, em mg kg-1, e N Total, em 

g kg-1) e fotossíntese líquida (A) de espécies jovens dos grupos de 

pioneiras e não-pioneiras da Mata Atlântica em diferentes períodos do 

ano 

 Pioneiras Não-pioneiras 

 

Mutambo                      
(G. ulmifolia) 

Aroeira                             
(S. terebinthifolia) 

Sangra-d'água                  
(C. floribundus) 

Araçá-amarelo            
(P. cattleianum) 

Araçá-roxo           
(P. myrtoides) 

Pau-marfim        
(B. riedelianum) 

  Primavera 

N-NH4
+ 475,30 aA 499,80 aA 164,97 abB 327,07 aAB 466,72 aA 164,97 aB 

N-NO3
- 134,75 cA 71,05 bAB 115,95 aAB 33,07 aB 66,55 aAB 45,32 cAB 

N Total 610,05 aA 570,85 aA 280,92 aB 360,15 aB 533,27 aA 210,30 bB 

(A) 10,31 bB 8,80 aB 14,01 aA 3,69 bC 3,86 bC 3,60 bC 

 Verão 

N-NH4
+ 291,55 bAB 490,00 aA 200,90 aC 312,37 aAB 290,32 bAB 115,97 aC 

N-NO3
- 206,27 bA 117,52 aAB 75,95 aB 30,62 aB 35,95 aB 69,20 bcB 

N Total 497,82 bA 607,52 aA 276,85 abBC 343,00 aB 326,27 cBC 185,17 bC 

(A) 12,37 aA 8,92 aB 14,36 aA 6,54 aBC 6,12 aC 5,84 aC 

 Outono 

N-NH4
+ 235,20 bABC 356,47 bAB 124,95 bcC 196,00 bBC 416,50 aA 120,90 aC 

N-NO3
- 120,05 cA 64,92 bA 78,40 aA 34,30 aA 39,20 aA 102,92 bA 

N Total 355,25 cAB 421,40 bA 203,35 bcC 230,30 cBC 455,70 bA 223,82 bBC 

(A) 6,80 cB 5,42 bBC 11,18 bA 3,46 bCD 3,97 bCD 2,84 bcD 

 Inverno 

N-NH4
+ 23,27 cB 212,25 cAB 65,25 cAB 267,87 aA 124,97 cAB 29,30 bB 

N-NO3
- 307,05 aA 143,32 aB 93,60 aBC 29,40 aC 40,87 aC 380,97 aA 

N Total 330,32 cA 355,57 bA 158,85 cC 297,27 bcAB 165,85 dC 410,27 aA 

(A) 7,11 cB 2,23 c  10,96 bA 1,72 cC 1,89 cC 1,75 cC 

As médias seguidas pela mesma letra minúscula na mesma coluna e mesma letra maiúscula na mesma 
linha, não diferem significativamente pelo teste de Tukey (p≤0,05). 

Os teores de N-NH4
+ nas folhas de todas as espécies dos grupos funcionais 

estudados não apresentaram diferenças estatisticamente significativas, embora a 

média de assimilação tenha sido mais alta nas espécies pioneiras (Tabela 6). No 

entanto, em relação ao N-NO3
-, foram observadas diferenças estatísticas durante o 

verão, com a maior média registrada no grupo das espécies pioneiras, com 133,25 

mg kg-1. Na média do todas as estações, o grupo das espécies pioneiras diferiu 

estatisticamente e apresentou teores de N-NO3
- 68,80% superior em relação ao grupo 

de não-pioneiras, totalizando 127,40 mg kg-1. Ademais, o teor de nitrogênio total foi 

mais elevado no grupo das espécies pioneiras na média das estações, com diferenças 
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estatisticamente significativas durante a primavera e o verão, com 487,27 e 460,73 

mg kg-1, respectivamente (Tabelas 5 e 6).  

Analisando os dados dentro do mesmo grupo funcional, o comportamento das 

espécies foi semelhante para o acumulo de N-NH4
+, com maiores médias na 

primavera e verão. Em relação ao N-NO3
-, não houve diferenças estatísticas dentro 

do grupo das pioneiras. Porém, observou-se que as espécies do grupo não-pioneiras 

acumularam altos teores no inverno, diferindo estatisticamente em relação aos outros 

períodos dentro do mesmo grupo. Para o N total, não foram observadas diferenças 

estatísticas entre as estações para o grupo das não-pioneiras, sendo a primavera a 

mais favorável para as maiores médias no outro grupo. 

As espécies do grupo das pioneiras apresentaram maiores taxas fotossintéticas 

(A) em todos os períodos do ano, com aumento do período da primavera para o verão, 

e queda do outono para o inverno. No inverno, as espécies pioneiras apresentaram 

média superior em 278,2% em relação as não-pioneiras. As espécies pioneiras 

mantiveram a taxa de fotossíntese significativamente mais alta ao longo de todas as 

estações (9,38 ante 3,75 CO2 m-2 s-1), em comparação com as não-pioneiras. 
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Tabela 6 - Média de nitrogênio foliar (N-NH4
+, N-NO3

-, em mg kg-1, e N Total, em 

g kg-1) e fotossíntese líquida (A) de espécies jovens dos grupos de 

pioneiras e não-pioneiras da Mata Atlântica em diferentes períodos do 

ano 

  N-NH4
+    N-NO3

- 

 
Pioneira 

Não 
Pioneira   

Pioneira 
Não 

Pioneira 

Primavera 380,02 aA 319,59 aA  Primavera 107,25 aA 48,31 bA 

Verão 327,48 aA 239,55 abA  Verão 133,25 aA 45,25 bB 

Outono 238,87 abA 244,46 abA  Outono 87,79 aA 58,80 abA 

Inverno 100,25 bA 140,71 bA  Inverno 181,32 aA 150,41 aA 

Média 261,66 A 236,08 A  Média 127,40 A 75,70 B 

       

  N Total    (A) 

 
Pioneira 

Não 
Pioneira   

Pioneira 
Não 

Pioneira 

Primavera 487,27 aA 367,90 aB  Primavera 11,04 aA 3,61 bB 

Verão 460,73 abA 284,81 aB  Verão 11,89 aA 6,17 aB 

Outono 326,66 bcA 303,27 aA  Outono 7,80 bA 3,43 bB 

Inverno 281,58 cA 291,13 aA  Inverno 6,77 bA 1,79 cB 

Média 389,06 A 311,78 B  Média 9,38 A 3,75 B 
As médias seguidas pela mesma letra minúscula na mesma coluna e mesma letra maiúscula                                  
na mesma linha, não diferem significativamente pelo teste de Tukey (p≤0,05). 

A Análise de Componentes Principais (PCA) mostrou associações 

interessantes para os diferentes grupos funcionais (Figura 4). O eixo 1 teve 46,2% de 

explicabilidade dos dados e o eixo 2 obteve 30,3%. As espécies pioneiras 

apresentaram comportamento distinto dentro do grupo e entre estações. As unidades 

amostrais referentes a S. terebinthifolia mostraram associação ao N-NH4
+ e N total 

durante a estação chuvosa, ao passo que na estação seca, metade das unidades 

amostrais se associaram ao N-NO3
-. G. ulmifolia apresentou forte associação aos 

maiores valores de N-NH4
+, fotossíntese e N total na estação chuvosa, ao passo que 

na estação seca as unidades amostrais referente a essa espécie se associaram mais 

ao N-NO3
-. C. floribundus se associou aos maiores valores de N-NO3

- em ambas as 

estações. 

Em relação as espécies não-pioneiras, P. catlleianum também mostrou 

variabilidade no uso do N entre as estações, sendo que na estação chuvosa, as 

unidades amostrais se associaram aos maiores valores de N-NH4
+ e na estação seca 

ao N-NO3
-. Durante a estação seca, essa espécie apresentou os menores valores de 
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fotossíntese e N total. Em ambas as estações, as unidades amostrais referentes a B. 

riedelianum se associaram ao N-NO3
-. Em geral, todas as unidades amostrais desta 

espécie mostraram baixa associação ao N total, ocupando predominantemente o lado 

negativo do Eixo 1. Na estação chuvosa, esta espécie mostrou menor associação aos 

valores de fotossíntese, ao passo que na estação seca essa tendência se inverteu. As 

unidades amostrais de P. myrtoides mostraram forte aptidão ao uso de N-NH4
+ em 

ambas as estações.  

Figura 4 - Análise de Componentes Principais (PCA) com unidades das 
espécies pioneiras e não-pioneiras, em estação chuvosa (círculos 

preenchidos) e seca (círculos vazios) 

 

Fonte: Autor 

2.4  DISCUSSÃO 

A diferenciação entre espécies pioneiras e não-pioneiras é comumente 

associada à sua taxa de crescimento, mas é importante considerar outras 

características funcionais (Swaine; Whitmore, 1988; Whitmore, 1990; Laughlin, 2014; 

Gustafsson et al., 2016). Estas características incluem não apenas o carbono 

estrutural e não estrutural (Macieira et al., 2023) e o nitrogênio foliar (Aidar et al., 2003; 

MORENA, 2015), mas também parâmetros fotossintéticos, que variam entre os 

grupos funcionais. Em particular, as espécies pioneiras tendem a exibir taxas mais 

elevadas de fotossíntese, especialmente durante as fases iniciais de crescimento 



70 
 

(Portes et al., 2010; Favaretto et al., 2011). Essa diversidade funcional entre espécies 

pioneiras e não-pioneiras pode ter importantes implicações para a dinâmica ecológica 

dos ecossistemas florestais. 

Este estudo revelou a sensibilidade do grupo funcional das espécies pioneiras 

à sazonalidade e comportamentos diferenciados das não-pioneiras em relação as 

variáveis analisadas. As taxas de fotossíntese liquida (A) foram superiores para o 

grupo das pioneiras em todas as estações do ano, exceto para algumas unidades 

amostrais na estação de inverno. Em contrapartida, o grupo de espécies não-pioneiras 

mantiveram taxas constantes na primavera e no outono, com a menor taxa observada 

no período de inverno. Este fato tem sido observado em outros estudos, indicando 

que a fotossíntese diminui conforme a posição sucessional da espécie (Givinish, 1988; 

Dailling et al., 1999). As espécies do grupo não-pioneiras adotam uma abordagem 

conservadora, caracterizada por taxas de fotossíntese mais baixas e ritmo de 

crescimento moderado. Isso as torna mais adaptadas a condições desfavoráveis de 

crescimento em comparação com as espécies pioneiras (Donovan et al., 2011; 

Pérezharguindeguy et al., 2013). 

Os teores de N foliar mostraram que as espécies pioneiras acumulam mais N-

NO3
- no período de verão, o oposto do observado no grupo das não-pioneiras. Em 

estudo para avaliar a assimilação de N em diferentes espécies e grupos funcionais, 

Aidar et al., (2003) observaram a preferência pelo N-NO3
- em folhas de espécies 

pioneiras, corroborando os dados do presente estudo.  

Os teores de N-NH4
+ se mostraram mais importantes para os grupos funcionais 

na estação de primavera. A maior parte das pioneiras apresentaram alta taxa de 

fotossíntese líquida e maior uso de N-NO3
-, embora alguns indivíduos tenha feito uso 

da absorção do N-NH4
+ nas estações mais quentes (i.e., primavera e verão). Os 

resultados apontam que este grupo apresenta diferentes estratégias de absorção de 

N, sugerindo estratégia de armazenamento e remobilização do nutriente de acordo 

com o período do ano nessa região subtropical (Campos, 2009). 

A literatura científica aponta que árvores pioneiras exibem notável capacidade 

de absorção de N-NO3
-, o que foi evidenciado pela alta taxa de assimilação de nitrato 

nas folhas e pela provável translocação significativa de N-NO3
- na seiva do xilema 
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(Oliveira et al., 2017; Silva et al., 2021). Por outro lado, as espécies não-pioneiras 

mostraram ter menor aptidão para assimilar N-NO3
- nas folhas, indicando que elas 

dependem de outras fontes de nitrogênio, como o N-NH4
+ das raízes (Aidar et al., 

2003). Cabe destacar que o nitrogênio transportado pelo xilema não necessariamente 

origina-se apenas das raízes, já que as reservas de nitrogênio podem ser realocadas 

(Moreno; Garcia-Martinez, 1983). 

As espécies do grupo de pioneiras (S. terebinthifolia e C. urucurana) e não-

pioneiras (P. myrtoides e B. riedelianum) obtiveram respostas diferentes em relação 

ao teor de N total. Essas divergências nas estratégias de obtenção de nitrogênio entre 

espécies que ocupam a mesma posição na sucessão ecológica, possibilitam a 

exploração de nichos ecológicos particulares (Oliveira et al., 2017). A variação da 

forma nitrogenada entre diferentes grupos e espécies foi estudada em espécies 

arbóreas fixadoras e não fixadoras de N. Sabendo que as árvores fixadoras tem como 

principal fonte o N2, as árvores não fixadoras não tiveram a fonte especifica 

identificada (Stewart et al., 1993). Cabe salientar que no nosso estudo nenhuma das 

espécies estudadas é fixadora de N.  

Os resultados apontam que dentro do mesmo grupo funcional, algumas 

espécies se comportaram de forma diferente em relação ao uso de N-NH4
+ e N-NO3

-. 

A alta associação de C. floribundus ao N-NO3
-
 mostrou traços típicos de espécies 

pioneiras descritas na literatura (Oliveira et al., 2017), ao passo que S. terebinthifolia 

declinou mais para o uso característico das espécies não-pioneiras. G. ulmifolia 

mostrou maior plasticidade fenotípica, fazendo uso de ambas as formas em diferentes 

estações do ano. Além disso, a espécie pioneira apresentou altos valores de 

fotossíntese em ambas as estações, uma característica típica de pioneiras (Silva et 

al., 2021). B. riedelianum mostrou uma característica típica das pioneiras, tendo maior 

uso de N-NO3
-
 independente da estação e mostrando alta taxa fotossintética na 

estação seca. Isso provavelmente ocorre devido a menor presença de nuvens e 

otimização de maior síntese de biomassa nessa estação.  

Com exceção de B. riedelianum e C. floribundus, as espécies de ambos os 

grupos apresentaram associações com os valores de fotossíntese na estação 

chuvosa. Isso se deve a provável renovação do folhedo que ocorre na comunidade 

como um todo que deve ser sincronizada com o fim da estação seca e início da 
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chuvosa. Dados sobre a produção de serapilheira em fragmentos florestais de São 

Paulo apontam maior produção do material decíduo durante os meses de setembro a 

novembro, sendo essa a provável estratégia de renovação do folhedo da comunidade 

como um todo para a estação que se aproxima com maior volume pluviométrico, 

irradiação e maior temperatura média do ar (Ferreira et al., 2014; Ferreira; Uchiyama, 

2015; Ferreira et al., 2019), fato que pode proporcionar maior eficiência fotossintética 

às folhas novas. Provavelmente, G. ulmifolia faz bom uso da água para otimizar a sua 

fotossíntese durante a estação chuvosa (e mais quente). 

Contrapondo essa tendência na assimilação de carbono, B. riedelianum e C. 

floribundus mostraram baixa associação com os valores de fotossíntese em ambas as 

estações. Porém, essa associação ficou mais evidente na estação chuvosa, quando 

também ocorrem maiores níveis de radiação solar e maior temperatura média do ar. 

Embora este estudo tenha se apropriado particularmente de plantas jovens, essa 

espécie não pioneira domina o estrato mais elevado do dossel na fase adulta, 

chegando até 30 metros de altura. Árvores desta posição de dossel normalmente 

apresentam abertura estomática mais restrita ao longo do dia pela condição de 

temperatura, vento e radiação solar que lhe confere. Mecanismos endógenos da 

própria espécie podem ser típicos desde a fase jovem neste grupo taxonômico, 

operando esta tendência encontrada, uma vez que competitivamente essa espécie 

apresenta vantagens ecológicas depois de estabelecida e inicialmente desenvolvida 

na comunidade (Kardiman; Ræbild, 2018; Marchiori et al., 2019; Martin et al., 2020). 

Corroborando a baixa taxa fotossintética de B. riedelianum, destaca-se que a maior 

deposição seca de N atmosférico no solo durante o inverno, que pode influenciar a 

CTC do solo e com isso interferir nos processos de mineralização do N presente na 

M.O. e, consequentemente, alterar as estratégias de aquisição do elemento (Lu et al., 

2014). 

A atmosfera urbana da megacidade de São Paulo é carregada de altos níveis 

de nitrogênio reativo (Nr), o qual acaba sendo precursor de poluentes secundários 

(Ferreira et al., 2012). Assim, o aumento da deposição do elemento pode causar 

desequilíbrios nutricionais em ecossistemas tropicais, especialmente em locais 

altamente antropizados, i.e., como a megacidade de São Paulo, alterando a 

estequiometria N:P e as proporções de N-NH4
+ e N-NO3

- em distintos compartimentos 
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(Boccuzzi et al., 2021). Tal sobrecarga de N atmosférico pode interferir, inclusive, na 

assimilação de nitrogênio a partir da folha (Hu et al., 2016; Delaria et al., 2018). 

Estudos com marcadores isotópicos (δ15N) em locais altamente contaminados por 

NOx têm mostrado que as folhas podem absorver o elemento diretamente do ar, 

alterando assim o balanço do elemento no seu metabolismo (Bourgeois et al., 2018). 

Além disso, estudos com δ15N nas mesmas parcelas de plantio das árvores jovens 

deste trabalho demonstraram que há aumento significativo no sinal isotópico do N na 

região com maior frota automotiva, denotando que o uso do solo urbano dentro da 

cidade pode ser um fator decisivo no balanço de N foliar (Pereira et al., 2022; Ramon 

et al., 2024). Isso deve ser um fator preponderante na seleção de espécies a serem 

utilizadas em programas de restauração florestal de ambientes urbanos. 

Esses resultados sugerem que plantas jovens plantadas em sistemas florestais 

urbanos podem apresentar diferentes estratégias de aquisição e uso do N no 

metabolismo vegetal. Embora a representatividade de espécies deste estudo seja 

limitada a três de cada grupo funcional, estando bem distante do padrão megadiverso 

da Mata Atlântica, os resultados deste estudo já trazem uma primeira aproximação do 

comportamento ecofisiológico de espécies nativas plantadas em sistemas florestais 

urbanos altamente antropizados. 

Isso é bastante importante em programas que visam fomentar o incremento do 

verde urbano em espaços vazios e em áreas degradas de cidades que podem 

estrategicamente aumentar a resiliência urbana. Algumas formas de aumentar essa 

resiliência urbana eficientemente é conservar e restaurar fragmentos florestais nas 

periferias, restaurar manchas remanescentes de natureza urbana e fazer o manejo de 

novos ecossistemas e jardins (Standish et al., 2016). Neste trabalhos utilizou-se 

manchas verdes desde o centro da cidade até a periferia, atendendo algumas 

premissas sugeridas pela literatura científica (Alexandra; Norman, 2020; Klaus; Kiehl, 

2021). 

Considerando que à década da restauração lançada pela ONU (2021) visa 

mobilizar ações concretas para restaurar ecossistemas degradados em todo o mundo, 

com o objetivo de promover a resiliência climática, conservar a biodiversidade e 

melhorar o bem-estar humano, esses resultados mostram forte sinergismo entre a 

produção científica e as demandas da sociedade, uma vez que a comunidade 
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científica deve se amparar em problemas contemporâneos para investir esforços e 

recursos financeiros em seus projetos. 

2.5 CONCLUSÔES 

O método empregado neste estudo mostrou que os parâmetros ecofisiológicos 

encontrados oscilaram dentro da faixa prevista para espécies nativas da Mata 

Atlântica, embora as espécies tenham apresentado particularidades. 

De forma pioneira, os dados deste trabalho mostraram que espécies recém 

plantadas em sistemas florestais urbanos altamente antropizados podem apresentar 

estratégias diferenciadas de aquisição e metabolismo do N. A sazonalidade na 

deposição de poluentes nitrogenados da atmosfera urbana pode alterar o balanço e 

oferta do elemento no solo, modificando o padrão de uso do N em espécies nativas, 

além de impor aos indivíduos de diferentes grupos funcionais estratégias particulares 

no uso do elemento. 

Espécies que apresentam estratégias diversificadas na obtenção de nitrogênio, 

i.e., N-NH4
+ e N-NO3

-, podem ocupar maior amplitude de nichos, levando vantagem 

no seu estabelecimento e desenvolvimento. Isso deve ser considerado em programas 

de restauração em florestas urbanas que visam utilizar espécies nativas mais 

resistentes aos impactos da antropização urbana. 

Assim, sugere-se que programas de restauração florestal em sistemas urbanos 

selecionem espécies com maior amplitude de nicho no uso do N, uma vez que o 

padrão atmosférico pode variar conforme as atividades antrópicas. Mesmo com a 

limitação de poucas espécies analisadas, este estudo apresenta uma primeira 

perspectiva para a seleção de espécies que podem ser utilizadas em programas de 

restauração florestal urbana. Recomenda-se que este estudo seja ampliado para 

outros grupos taxonômicos dentre dos respectivos grupos funcionais analisados.  
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CONSIDERAÇÕES FINAIS 

A análise da variação espaço-temporal de metais pesados em solos de 

florestas urbanas de São Paulo, uma megacidade subtropical, e a ecofisiologia do 

nitrogênio em árvores da Mata Atlântica forneceram insights cruciais para a gestão e 

conservação desses ecossistemas urbanos. 

Os resultados obtidos validaram a metodologia empregada, demonstrando que 

os níveis de poluentes atmosféricos sofrem variações em áreas florestais urbanas 

subtropicais. A influência da localização dos fragmentos florestais sobre os teores de 

metais pesados foi evidenciada, ressaltando a importância do manejo florestal para a 

redução dessas concentrações. 

Além disso, os estudos sobre a ecofisiologia do nitrogênio revelaram 

adaptações das espécies nativas da Mata Atlântica aos ambientes urbanos, 

destacando a influência da sazonalidade na deposição de poluentes atmosféricos 

sobre o ciclo de nutrientes do solo. 

Com base nessas descobertas, recomenda-se que os planos de manejo urbano 

considerem o uso do solo adjacente às áreas verdes para promover práticas de 

manejo florestal adequadas. Também sugere-se que programas de restauração 

florestal urbana priorizem a seleção de espécies com ampla capacidade de adaptação 

ao uso do nitrogênio, levando em conta a variabilidade do padrão atmosférico em 

áreas urbanas. Essas descobertas fornecem uma base sólida para futuras pesquisas 

e diretrizes de gestão visando a conservação e restauração dos ecossistemas 

florestais urbanos. 
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