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RESUMO 

 

O processo de fragmentação e de perdas de vegetação nativa causados pelas 

atividades antrópicas vêm impactando severamente a biodiversidade, o que pode 

estar afetando severamente diversos processos ecológicos e serviços ecossistêmicos 

associados. Desses processos, a chuva de sementes vem se destacando como o 

principal ponto de partida para a renovação natural da comunidade de plantas, 

contribuindo para a demografia, a variabilidade genética e a distribuição espaço-

temporal das florestas tropicais. Entretanto, pouco se sabe sobre como as mudanças 

da paisagem afetam esse processo. Neste estudo, buscamos compreender como a 

composição e a configuração da paisagem afetam a riqueza e a abundância de 

sementes envolvidas no processo de chuva de sementes em fragmentos florestais na 

Mata Atlântica, considerando-se também as síndromes de dispersões dessas 

sementes. Para tanto, distribuímos coletores de sementes ao longo de gradientes da 

cobertura florestal, da quantidade de borda, da conectividade estrutural e da 

heterogeneidade florestal. Foram colocados 135 coletores de sementes em 27 

paisagens, sendo 5 unidades amostrais por paisagem. Para desenvolvimento do 

estudo, foram realizadas as seguintes etapas: (i) coleta de chuva de sementes no 

campo; (ii) secagem, triagem e identificação das espécies em laboratório; (iii) 

tabulação dos dados; (iv) extração dos valores das métricas de paisagem em 

diferentes escalas espaciais (500 m, 1000 m, 1500 m, 2000 m e 5000 m).  Foram 

realizadas amostragens durantes três meses consecutivos, entre os meses de junho 

e agosto 2022. Utilizamos uma abordagem de múltiplas hipóteses concorrentes com 

base no Critério de Informação de Akaike para a escolha do modelo mais 

parcimonioso.  Foram coletados 38.449 diásporos em 245 espécies de 71 famílias. A 

riqueza e a abundância da comunidade de sementes, sendo elas zoocóricas ou 

anemo-autocóricas, responderam positivamente, com a heterogeneidade e com a 

quantidade de bordas, e negativamente, com a cobertura florestal e a conectividade. 

Esses resultados foram encontrados em diferentes escalas dependendo da métrica 

de paisagem considerada. Com isso, encontramos que a heterogeneidade e a 

quantidade de bordas, segundo os modelos analisados, podem ser fatores 

determinantes no processo de deposição de sementes, sendo importante em uma das 

etapas de restauração ecológicas. Nossos resultados podem contribuir para a 

elaboração de políticas públicas de restauração florestal em biomas como a Mata 

Atlântica.  

Palavras-chave: Ecologia de paisagem, fragmentação, regeneração florestal, 

dispersão de semente, Métricas de Paisagem. 

 

 



Abstract 

The process of fragmentation and loss of native vegetation caused by human activities 

has severely impacted biodiversity, which may be severely affecting several ecological 

processes and associated ecosystem services. Of these processes, seed rain has 

stood out as the main starting point for the natural renewal of the plant community, 

contributing to the demography, genetic variability and spatio-temporal distribution of 

tropical forests. However, little is known about how landscape changes affect this 

process. In this study, we seek to understand how the composition and configuration 

of the landscape affect the richness and abundance of seeds involved in the seed rain 

process in forest fragments in the Atlantic Forest, also considering the dispersion 

syndromes of these seeds. To this end, we distributed seed collectors along gradients 

of forest cover, edge quantity, structural connectivity and forest heterogeneity. 135 

seed collectors were placed in 27 landscapes, with 5 sampling units per landscape. To 

develop the study, the following steps were carried out: (i) collection of seed rain in the 

field; (ii) drying, screening and identification of species in the laboratory; (iii) data 

tabulation; (iv) extraction of landscape metrics values at different spatial scales (500 

m, 1000 m, 1500 m, 2000 m and 5000 m). Sampling was carried out during three 

consecutive months, between the months of June and August 2022. We used an 

approach with multiple competing hypotheses based on the Akaike Information 

Criterion to choose the most parsimonious model. 38,449 Diasporas were collected in 

245 species from 71 families. The richness and abundance of the seed community, 

whether zoochoric or anemo-autochoric, responded positively, with heterogeneity and 

the number of edges, and negatively, with forest cover and connectivity. These results 

were found at different scales depending on the landscape metric considered. With 

this, we found that the heterogeneity and number of edges, according to the models 

analyzed, can be determining factors in the seed deposition process, being important 

in one of the ecological restoration stages. Our results can contribute to the 

development of public policies for forest restoration in biomes such as the Atlantic 

Forest. 

Key-words: Landscape ecology, fragmentation, forest regeneration, seed dispersal, 

Landscape metrics. 
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1. INTRODUÇÃO  

 

As Florestas Tropicais são fisionomias naturais compostas por uma alta 

biodiversidade que desempenha funções ecossistêmicas importantes e essenciais 

para a manutenção e a estabilidade do ecossistema (Myers et al., 2000a; Pillay et al., 

2022; Terborgh, 1992). Essas florestas vêm sofrendo constantes mudanças devido às 

ações antrópicas e a sua conversão em agricultura, pastagens e áreas urbanas, 

resultando em poucas paisagens compostas por matas primárias (Achard et al., 2002; 

Sem, Ravikanth, 2022). Os processos de perda de vegetação natural e fragmentação 

florestal, em casos mais extremos, podem resultar na alteração de florestas contínuas 

para mosaico de manchas relativamente pequenas, em pouca quantidade, isoladas 

entre si e sujeitas aos efeitos de borda (Costa et al., 2018; Fahrig, 2003; Jesus et al., 

2012a). A Mata Atlântica é um desses biomas que estão severamente ameaçados 

pelo processo de perda e fragmentação florestal (Paulo Pinto et al., 2006). É 

considerada um hotspot de Biodiversidade por manter alta riqueza taxonômica, alto 

nível de endemismo de espécies e sofrer um ritmo acelerado das consequências do 

Antropoceno (Moore, 2022; Myers et al., 2000b). 

A Mata Atlântica se estendia originalmente sobre uma superfície de, 

aproximadamente, 1,5 milhões de km². Atualmente, resta algo em torno 16% e 28% 

dessa área, dependendo da fonte e da forma que são mapeados e quantificados os 

remanescentes (Rezende et al., 2018; Ribeiro et al., 2009). A maioria dos 

remanescentes florestais estão distribuídos em fragmentos pequenos, isolados entre 

si e dispersos desproporcionalmente entre as regiões do limite original dessa floresta 

(Siqueira et al., 2021). Esses altos níveis de fragmentação e de perda florestal 

impactam negativamente a estrutura da paisagem e, consequentemente, diversos 

processos ecológicos associados. O resultado disso é o desencadeamento de 

processos que podem interferir na estabilidade das cadeias tróficas, na redução e no 

comprometimento de populações das espécies autóctones, na simplificação da 

variabilidade genética e nas mudanças demográficas (Arroyo-Rodriguez et al., 2017a; 

Chase et al., 2020; Lira et al., 2021). 

A fim de auxiliar na autoperpetuação dessas florestas, seus processos naturais, 

ou mesmo os serviços ecossistêmicos prestados por elas, são usadas diversas 

técnicas para recuperar esses ecossistêmicos degradados. Dentro dessas 

estratégias, as interações ecológicas, como a dispersão de sementes, se destacam 
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como uma das mais importantes para a recuperação passiva das florestas (Herrera, 

2002; Romanelli et al., 2022), pois, para as angiospermas, grupo predominante de 

plantas na Terra (Axelrod, 1952), sementes, diásporos ou propágulos representam a 

unidade fundamental para a reprodução das plantas (Cain et al., 2000; Poschlod et 

al., 2013). A dispersão de sementes em um habitat propício, seguida da persistência 

como banco de sementes, germinação como plântula e subsequente estabelecimento 

como planta, representam os processos ecológicos fundamentais que asseguram a 

manutenção dos ecossistemas tropicais (Howe; Smallwood, 1982a). Esses processos 

desempenham um papel crucial na preservação do fluxo gênico, na taxa de 

recrutamento, na renovação de espécies e, por conseguinte, na estrutura da 

comunidade florestal (Genes; Dirzo, 2022; Janzen, 1971). Em ambientes que sofreram 

alterações, o estabelecimento das sementes até seu desenvolvimento como plantas 

adultas pode garantir o futuro dessas comunidades (Levine; Murrell, 2003; Rogers et 

al., 2021). Porém, a dispersão de sementes e seu estabelecimento dependem das 

dinâmicas dos ecossistemas, tanto a síndrome de dispersão empregadas pelas 

plantas mães autóctones ou alóctones e dos filtros ambientais, como a disponibilidade 

e competição por recursos (Howe; Smallwood, 1982b). Embora existam relatos de 

outros meios de reprodução entre as plantas, como a reprodução vegetativa (Pan; 

Price, 2001), o recrutamento de sementes é seguramente a forma mais importante e 

eficiente na estruturação funcional dos ecossistemas, em particular nos florestais 

(Dirzo et al., 2014a; Webb; Peart, 2001).  

Assim, a chuva de sementes, representa o conjunto de diásporos que pode chegar 

em uma área, sendo que essas sementes podem ter se originado localmente e/ou 

externamente à área. O primeiro preservaria a diversidade local, enquanto o segundo 

contribuiria para o enriquecimento de espécies (Arruda et al., 2018; da Silva et al., 

2018). Esse processo é fundamental para a introdução de novos indivíduos pela 

colonização de novos sítios (Rogers et al., 2021; Soltani et al., 2015), contribuindo 

assim na recuperação de espécies e fazendo com que espécies-alvo cheguem nas 

áreas de interesse (Hardesty; Parker, 2022). Esse processo de colonização 

representado pela chuva de sementes também pode atuar na promoção e no 

impulsionamento da riqueza de espécies, que é um aspecto muito importante das 

comunidades, e que pode ser considerado um recurso chave na resiliência das 

florestas e na recuperação de ecossistemas perturbados (Genes; Dirzo, 2022; Rogers 

et al., 2021).  
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As síndromes de dispersão de semente podem ser classificadas como zoocóricas, 

anemocóricas e autocóricas (doravante anemo-autocóricas) que, respectivamente, 

correspondem àquelas que ocorrem por meio do transporte realizado pelos animais e 

àquelas que ocorrem pelo vento e pela gravidade. Dessa forma, as sementes 

dispersadas podem encontrar um lugar com condições ideais para a sua germinação, 

diminuindo em alguns casos a competição por recursos sob a árvore mãe ou a 

mortalidade por patógenos ou predação, aumentando assim a sua probabilidade de 

sobrevivência (Connell, 1971; Howe; Smallwood, 1982b; Janzen, 1970). Essas 

características fazem da dispersão zoocórica e anémo-autocoricas as principais 

responsáveis pela dispersão de mais de 90% das sementes na Mata Atlântica 

(Almeida-Neto et al., 2008; Emer et al., 2018). 

No entanto, existem outros fatores que também desempenham um papel crucial 

na chuva de sementes em nível de paisagem (Troll, 1939). Entre esses fatores, 

destacam-se os padrões de distribuição espacial das plantas e os atributos 

relacionados à fragmentação florestal (Do et al., 2002). Isso inclui características como 

a similaridade na composição da vegetação entre as manchas florestais 

remanescentes e os ambientes circundantes, a extensão das manchas florestais 

adjacentes às manchas remanescentes, a conectividade estrutural ou funcional entre 

essas manchas, posição espacial em relação à borda da floresta e os tipos de matrizes 

antrópicas circundantes (Jakovac et al., 2021; Jesus et al., 2012a). Essas mudanças 

na composição e estrutura da paisagem vêm afetando a ocorrência e a persistência 

de vetores de dispersão em contextos locais e regionais (Jesus et al., 2012b; Villar et 

al., 2019). Com isso, os processos espaciais podem ser determinantes na 

estruturação e na dinâmica de populações das comunidades (Collinge, 2010; San-

José et al., 2019). Por essa razão, as paisagens degradadas da Mata Atlântica podem 

ter suas taxas de recuperação afetadas pela quantidade e a qualidade da chuva de 

sementes e pelas distâncias de fontes de sementes (Arroyo-Rodriguez et al., 2017a; 

Oosterhoorn; Kappelle, 2000).  

Embora muitos estudos relacionem os efeitos da estrutura da paisagem com a 

fauna ou mesmo com a flora (Leal et al., 2012; Tabarelli et al., 2010; Ziegler et al., 

2018), poucos estudos têm se dedicado a entender como a cobertura florestal (%), a 

conectividade estrutural, a quantidade de borda e a heterogeneidade afetam a riqueza 

e abundância de sementes oriundas de florestas neotropicais em um gradiente de 

fragmentação florestal (Medeiros et al., 2019; Thierry et al., 2022). Para compreender 
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melhor como se dá esse processo, amostramos a chuva de sementes em fragmentos 

florestais de 27 paisagens e, com isso, buscamos compreender como mudanças na 

paisagem afetam os padrões ecológicos ligados diretamente com a resiliência e a 

restauração das florestas em contextos distintos de pressões antrópicas. Também 

levamos em consideração as síndromes de dispersão, avaliando de forma 

independente como a paisagem pode modular a chuva de sementes considerando 

suas síndromes. 

 

1.1 Justificativa 

 

Atividades antrópicas têm impactado severamente o meio ambiente, 

comprometendo as funções ecossistêmicas e levando a perda de processos 

ecológicos. O resultado disso é a perda de interações ecológicas importantes e 

insubstituíveis. Esses efeitos antrópicos variam de acordo com o ecossistema, 

afetando mais uns do que outros (Jiao, 2023). A Mata Atlântica é um exemplo de um 

ecossistema que tem sido intensamente explorado e que provê funções e serviços 

ecossistêmicos essenciais para a manutenção da biodiversidade e da qualidade de 

vida da população humana. Diante disso, gerar conhecimento que nos permita 

entender um pouco mais o funcionamento da chuva de sementes é essencial nesse 

contexto. Isso nos permitirá manter eficientemente processos naturais que contribuem 

na mitigação dos impactos negativos sobre nossa biodiversidade e que se torna 

essencial no contexto do Antropoceno e ou do Capitaloceno (Johnson et al., 2017). 

Dentro desse aspecto, os processos de restauração passiva (que contam com a chuva 

de sementes) apresentam aspectos de recuperação natural com pouca interferência 

humana, sendo uma alternativa mais viável para a recuperação de ambientes 

degradados, como é o caso da Mata Atlântica. No entanto, esses processos são 

contexto-dependentes, e pouco se sabe sobre o efeito da paisagem e suas 

características sobre o funcionamento e qualidade da função ecossistêmica da chuva 

de sementes. Em nossa pesquisa, pretendemos entender o efeito das mudanças na 

paisagem sobre a dispersão de sementes, diminuindo assim a lacuna de 

conhecimento nessa área. Além disso, buscamos adequar a nossa proposta aos 

Objetivos de Desenvolvimento Sustentável (ODS) da Organização das Nações Unidas 

(ONU), contribuindo, especificamente, com o objetivo número 15, que traz a proposta 

de “proteger, recuperar e promover o uso sustentável dos ecossistemas terrestres, 
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gerir de forma sustentável as florestas, combater a desertificação, deter e reverter a 

degradação da terra e deter a perda de biodiversidade” (ONU Brasil, 2017). 

Sabemos que florestas tropicais providenciam recursos essenciais para a 

manutenção das necessidades humanas básicas, e que essas podem variar do uso 

direto e indireto dos serviços ecossistêmicos, tais como aqueles que provêm alimentos 

e água, até bem-estar imaterial e espiritual. Dessa forma, compreender os processos 

que mantêm esses recursos (como a chuva de sementes) e a qualidade dos serviços 

prestados é importante para identificar maneiras de manter o seu uso sustentável, 

garantindo que se possa usufruí-lo ao longo das gerações.  
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2. OBJETIVOS E PREDIÇÕES 

 

O objetivo deste estudo foi comparar as respostas das chuvas de sementes 

zoocóricas e não zoocóricas (Anemocóricas e Autocóricas) em relação às variações 

na composição e configuração da paisagem na região da Mata Atlântica. Para tanto, 

pretendemos responder especificamente à seguinte pergunta: Qual a contribuição 

relativa da cobertura florestal (%) em diferentes classes de sucessão secundária, da 

conectividade estrutural, da quantidade de borda(s) e da heterogeneidade da 

paisagem sobre a riqueza e a abundância de sementes e como isso afeta as diferentes 

síndromes, zoocóricas e não zoocóricas, de dispersão de sementes? 

 

2.2  Hipóteses 

 

2.2.1 Efeito da cobertura florestal (%): 

 

Esperamos que a cobertura florestal apresente um efeito positivo na riqueza e na 

abundância de sementes, uma vez que Fahrig (2013), no seu estudo, repensa o efeito 

do tamanho e isolamento de fragmentos florestais, e chega a concluir que a cobertura 

florestal é positivamente relacionada à disponibilidade de recursos, o que aumenta o 

número de espécies de plantas florestais (Figura 1A). Esperamos ainda que as 

sementes zoocóricas apresentem um efeito positivo e que as não-zoocóricas 

apresentem o efeito contrário (Figura 2A) conforme as evidências empíricas descritas 

na literatura (Silva; Rodal, 2009).  

 

2.2.2 Efeito da Conectividade (ha): 

Similarmente ao esperado para cobertura florestal, também esperamos um efeito 

positivo da conectividade sobre a chuva de sementes, visto que a mobilidade e 

movimentação dos organismos acontece predominantemente entre os fragmentos 

mais próximos (Díaz Vélez et al., 2015; Fahrig, 2013). Assim, quando dois fragmentos 

florestais estão conectados entre si, mais trocas biológicas ocorrem (Boyle et al., 

2013) (Figuras 1B e 2B).  Para as síndromes de dispersão, esperamos que as 

sementes zoocóricas apresentem um efeito positivo e que as não-zoocóricas 

apresentem o efeito contrário (Figura 2A) conforme as evidências empíricas descritas 

na literatura (Silva; Rodal, 2009). 



16 
 

 

2.2.3 Efeito da Quantidade de borda (metros): 

Esperamos que a quantidade de borda influencie negativamente a abundância e a 

riqueza de sementes. De acordo com Skole e Tucker (1993), a borda é uma zona de 

transição entre o ecossistema florestal e o adjacente, e, portanto, apresentam perdas 

líquidas de espécies, sejam elas vegetais ou animais (Fagan et al., 1999) (Figura 1C 

e 2C). Portanto haverá menor fauna e menos vegetação, o que impactaria 

negativamente as síndromes de dispersão zoocória e anemocórica. 

 

2.2.4 Heterogeneidade 

Por fim, esperamos que a heterogeneidade apresente os mesmos padrões da 

quantidade de borda (Figura 1D e 2D).  
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Figura 1 - Resultados esperados entre a riqueza e a abundância das espécies em 

detrimento da cobertura florestal (%). 

 

 

 
Fonte: Elaborado pelo autor (2023). 

 

 

Notas: (Figura 1A); da conectividade (Figura 1B); do total de borda (Figura 1C); e da heterogeneidade 

(Figura 1D). O termo diversidade se refere à riqueza e à abundância. 
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Figura 2 - Relações esperadas entre as chuvas de sementes por diferentes 

síndromes em função da cobertura florestal (%)  

 
Fonte: Elaborado pelo autor (2023). 

 
Notas: (Figura 1A); da conectividade (Figura 1B); do total de borda (Figura 1C); e da heterogeneidade 

(Figura 1D). 
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3. MATERIAL E MÉTODOS 

 

3.1 Áreas de estudo 

 

A área de estudo está localizada na região noroeste do estado de São Paulo, 

no bioma Mata Atlântica, e está distribuída em 42 municípios do estado de São Paulo, 

Brasil (Figura 3). Essa região compreende duas grandes manchas de vegetação 

nativa contínua, conectadas por corredores ecológicos, presentes nas Serras de 

Cantareira e da Mantiqueira e compostos pelos Parque Estadual da Cantareira 

(núcleos: Pedra Grande, Águas Claras, Cabo Sul e Engordadouro), Parque Estadual 

do Itapetinga, Parque Estadual do Itaberaba e o Monumento Natural Estadual da 

Pedra Grande (Rodrigues et al., 2008).  

Essa área é considerada como uma floresta semidecídua, mas sua 

fitofisionomia pode mudar para uma floresta ombrófila densa ou uma floresta ripária 

(Velodo, 1991). Em nossa área de estudo, os fragmentos são compostos por 

remanescente de floresta secundária imersos principalmente em matrizes de 

agricultura, pastagem, mineração, corpos e cursos d'água e áreas urbanas (Figura 3). 

Algumas dessas áreas estão abandonadas, em processo natural de regeneração 

(Barros et al., 2019). Além disso, apresenta um relevo montanhoso com altitude de 

600 a 2000m e temperaturas médias variando entre 8,6°C a 29,5°C, sendo o inverno 

frio e seco e o verão quente e úmido. A pluviosidade média anual na região é de 1500 

mm (Oliveira-Filho; Fontes, 2000). A região de estudo faz parte da pesquisa Ecológica 

de Longa Duração do Corredor Cantareira-Mantiqueira (PELD CCM) onde diversos 

estudos sobre efeitos da paisagem e das variáveis ambientas vem sendo 

desenvolvido desde 2014.   
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Figura 3 - Localização: Área de estudo com 27 buffers que foram distribuídas ao longo do gradiente das coberturas florestais no 

Corredor Ecológico Cantareira – Mantiqueira na Mata Atlântica.  

Fonte: Google 2023; IBGE (2023). 
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3.2  Seleção das Paisagens  

 

Selecionamos 27 paisagens amostrais utilizando um raio 2km para selecionar e 

calcular a quantidade (%) de floresta, de modo que fosse garantido um gradiente de 

5% a 100%. As paisagens apresentaram, entre elas, uma distância mínima de 2km 

(Figura 3). Essa seleção permitiu também garantir variação das outras métricas de 

paisagem utilizadas (ver abaixo).  

 

3.3 Coleta dos dados biológicos: chuva de sementes 

 

Para amostrar as sementes, instalamos cinco coletores de tela mosquiteiro branca 

em polietileno de alta densidade de 1,25m² e malha trançada de 0,14 x 0,16mm no 

centro de cada paisagem. Os coletores foram dispostos aleatoriamente a uma 

distância de 50m um do outro e a uma altura de 1,5m do chão para evitar a predação 

das sementes (Figura 4) (Gratzer et al., 2022). As coletas foram realizadas 

mensalmente por três meses consecutivos entre junho e setembro de 2022. Após 

cada coleta, secamos as amostras em estufa de esterilização e secagem com 

Renovação e/ou Circulação de Ar, modelo MA033/1 de 27 litros, por 48 horas a 65°C 

(Bacarin, 2002). Essas amostras foram triadas, quantificadas e identificadas no seu 

menor nível taxonômico possível. Para tal usamos materiais de referências de 

identificação de semente (Barroso et al., 2004; Brancalion, 2016; Kuhlmann; Fagg, 

2018). Também contamos com o apoio de uma coleção de referência disponível no 

Laboratório de Ecologia de Aves (LECAVE), coordenado pelo Prof. Dr. Marco Aurelio 

Pizo Ferreira (UNESP) (Chase et al., 2016). 
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Figura 4 - Representação da disposição dos coletores de sementes em campo. 

 

 

Fonte: Elaborado pelo autor (2023). 

 

3.4 Métricas de Paisagem 

 

Selecionamos quatro métricas de paisagem, sendo duas de composição (cobertura 

florestal e heterogeneidade) e duas de configuração (conectividade e quantidade de 

borda). As métricas de composição nos indicam quais e como se apresentam as 

unidades da paisagem, enquanto as de configuração quantificam o arranjo espacial 

dessas unidades e como eles estão distribuídos entre si (Casimiro, 2009; Metzeger, 

2004). Essas métricas nos ajudam a quantificar nossas variáveis, possibilitando a 

interpretação dos fatores que afetam a dispersão de sementes na Mata Atlântica. Para 

o cálculo dessas métricas, usamos o pacote “Landscape Metrics for Categorical Map 

Patterns” (descrição detalhada das fórmulas e métodos de cálculo das métricas 

apresentadas, consultar: https://rspatialecology.github.io/landscapemetrics/) 

(Maximilian; Hesselbarth, 2023) 

3.4.1 Porcentagem da cobertura florestal (lsm_c_pland) 

A cobertura florestal representa a medida de qualidade das florestas e se mostra 

essencial na conservação da biodiversidade (Borda-Niño et al., 2020; Townshend et 

al., 2012). Empregamos essa métrica para inferir as consequências da quantidade de 

cobertura vegetal sobre a deposição de sementes. Ela é medida calculando a 

porcentagem da paisagem pertencente a uma determinada área. Sendo uma métrica 

de composição, ela representa a soma de área (m²) de todas as manchas da nossa 
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classe de interesse que é dividida pela área total da nossa paisagem (m²) multiplicado 

por 100, usando a seguinte fórmula: 

 

𝑪𝒑𝒍𝒂𝒏𝒅 = (
∑ 𝒂𝒊𝒋

𝒄𝒐𝒓𝒆𝒏
𝒋=𝟏

𝑨
) ∗ 𝟏𝟎𝟎 

 

Aqui, 𝒂𝒊𝒋
𝒄𝒐𝒓𝒆é o tamanho área classe de interesse em m² e A representa a área total 

da paisagem (Maximilian; Hesselbarth, 2023)  

3.4.2 Conectividade estrutural (lsm_c_cohesion) 

Representa as medidas de capacidade da paisagem a facilitar os fluxos biológicos 

entre as manchas de habitat e está relacionada com a (re)colonização e efeitos de 

resgate (Fahrig; Merriam, 1985). Sendo uma métrica de configuração, ela depende 

principalmente da densidade, da proximidade ou percolação e das permeabilidades 

das estruturas da paisagem (Metzeger, 2004). A fórmula para calcular essa métrica é: 

 

𝒄𝒐𝒉𝒆𝒔𝒊𝒐𝒏 = 𝟏 − ( 
∑ 𝒑𝒊𝒋

𝒏
𝒋=𝟏

∑ 𝒑𝒊𝒋√𝒂𝒊𝒋

𝒏
𝒋=𝟏

) ∗ (𝟏 −
𝟏

√𝜡
)

−𝟏

∗ 𝟏𝟎𝟎 

 

Aqui, 𝒑𝒊𝒋 representa o perímetro em metro; 𝒂𝒊𝒋 representa a área em m²; e o 𝜡 é o 

número de célula, todos multiplicados por 100 (valor em porcentagem) (Maximilian; 

Hesselbarth, 2023). Empregamos essa métrica para medir a influência da 

conectividade e, consequentemente, do isolamento de fragmentos florestais sobre a 

diversidade de sementes que chegam ali. 

3.4.3 Quantidade de Borda (lsm_l_te) 

Representa uma das características estruturais chave, pois mede o comprimento 

total de todas as arestas na paisagem. Sendo uma métrica de configuração, ela é 

importante porque permite estimar a proporção do fragmento submetido aos “efeitos 

de bordas”. Ela quantifica o habitat florestal transicional entre o ecossistema florestal 

e o adjacente, onde normalmente há uma transição abrupta de condições 

microclimáticas e bióticas (Arroyo-Rodriguez et al., 2017b; Metzeger, 2004). Essa 

métrica está relacionada à somatória dos perímetros de borda. Assim, uma paisagem 
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altamente fragmentada terá um alto valor de quantidade de borda. Ela se torna 

necessária para investigar quanto a quantidade de bordas influencia a chuva de 

sementes na Mata Atlântica. A fórmula para calcula essa métrica é:  

 

𝑻𝑬 =  ∑ 𝒆𝒊𝒌

𝒎

𝒌=𝒊

 

 

Aqui, 𝒆𝒊𝒌 representa o comprimento da borda em metros (Maximilian; Hesselbarth, 

2023). 

3.4.4 Heterogeneidade da paisagem (lsm_l_shdi) 

Representando outras características estruturais chave, ela representa o índice de 

diversidade Shannon. Sendo uma métrica de composição, ela mede a variação 

qualitativa ou quantitativa dos elementos da paisagem, quantificando o número de 

classe de elementos estruturais presente em função de sua área na paisagem (Fahrig 

et al., 2011; Tonetti et al., 2023). Aqui, ela foi empregada para medir a influência da 

heterogeneidade da paisagem sobre a chuva de sementes na Mata Atlântica. A 

fórmula para calcular essa métrica é: 

 

𝑺𝑯𝑫𝑰 =  − ∑(𝑷𝒊 ∗ 

𝒎

𝒊=𝟏

𝐥𝐧 𝑷𝒊) 

 

Aqui, 𝑷𝒊 representa a proporção de classe 𝒊 (Maximilian; Hesselbarth, 2023). 

3.4.5 Multi-escala de métricas de paisagem 

As métricas escolhidas foram calculadas em uma abordagem multi-escala e, 

portanto, foram considerados os seguintes raios: 500 m, 1k m, 1,5 km, 2 km e 5 km. 

Essas distâncias correspondem ao raio em torno dos centroides das 27 paisagens. 

Nós escolhemos essas escalas em função das diferentes síndromes de dispersão de 

semente para cobrir as possíveis distancia que as sementes podem ser dispersadas 

pelo vento ou pelos animais (Vander; Wall, 1992). Também para avaliar como as 

diferentes escalas podem contribuir para explicar as variáveis respostas.   
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Todas as métricas da paisagem foram calculadas usando a mapa base da 

Coleção 8 do MapBiomas, em uma resolução espacial de 30 m por pixels com uma 

escala de até 1:5.000 do território brasileiro referente ao ano de 2022 (Souza et al., 

2020). Analisamos os dados no software R, versão 3.3.0 (R Development Core Team 

2020). A descrição dos índices da paisagem calculados foi resumida no quadro 1. 

 

Quadro 1 - Descrição dos índices da paisagem  

índices da 

Paisagem 

Abreviação  Descrição Direção Unidade 

Cobertura florestal lsm_c_pland Porcentagem de cada classe 

na paisagem (Classe 3) 

8 Porcentagem 

(0 a 100) 

Conectividade lsm_c_cohesion Avaliar se fragmentos estão 

agregados ou isolados  

8 Porcentagem 

(0 a 100) 

Quantidade de Borda lsm_l_te Borda total  _ metro 

Heterogeneidade lsm_l_shdi Índice de diversidade de 

Shannon da paisagem 

(métrica de diversidade) 

_ _ 

Fonte: Elaborado pelo autor (2023). 

3.5  Análises dos dados 

Utilizamos uma abordagem por modelos concorrentes para avaliar a contribuição 

relativa a cada variável de paisagem (cobertura florestal, conectividade, quantidade 

de borda e a heterogeneidade) ao explicar a riqueza e abundância de sementes. Para 

cada variável resposta (dados biológicos) e para cada variável explanatória (métricas 

de paisagem) foram construídos Modelos Lineares Generalizados (GLM) (Nelder; 

Wedderburn, 1972; Turkman, 2020). Entretanto, para garantir que os modelos fossem 

os mais adequados, implementamos também alguns modelos não lineares, como o 

do tipo Modelo Aditivo Generalizado (GAM) que usa funções para suavizar a reta das 

interações entres as variáveis (Hastie; Tibshirani, 1986; Marmolejo-Ramos et al., 

2023). Também, usamos os Modelos Lineares Piece-wise para identificar possíveis 

limiares que pudessem evidenciar os pontos de interrupção bruscos, onde há duas 

relações lineares diferentes em uma reta (Leenaerts; Van Bokhoven, 1998).  

Utilizamos os coeficientes de correlação de Pearson para entender como as 

diferentes métricas da paisagem se correlacionam, sendo eliminadas variáveis 

explanatórias altamente correlacionadas (i.e. R de Pearson >0,7). Avaliamos também 
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a significância de cada variável comparando por teste de razão de verossimilhança e 

escolhemos o modelo mais parcimonioso (Queen; Gerry; Keough, 2002). Para cada 

variável resposta, usamos a abordagem de múltiplas hipóteses concorrentes. Assim, 

para cada modelo, nós calculamos os critérios de informação de Akaike (AICc) em 

diferentes escalas, o que nos permitiu escolher o modelo com o maior peso AICw que 

pode ser considerado como o modelo de escala mais plausível (Kenneth; David, 

1998). Além disso, empregamos as análises de razão da taxa de incidência (do inglês, 

Incidence Rate Ratios - IRR) que indicam a mudança percentual na taxa de incidência 

da variável de resposta, associada a um aumento unitário na variável preditora e 

auxiliar na comparação dos efeitos de ajustes de diferentes modelos (Hoffmann et al., 

2008; Wilson, 2022). Realizamos as análises no software R, versão 3.3.0 (R 

Development Core Team 2020).  
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4. RESULTADO  

 

4.2 Composição da comunidade 

 

Registramos um total de 38.499 diásporos nos coletores. Foram identificadas 245 

morfoespécies individualizadas, destas, 230 (94%) a nível de espécie e 71 famílias 

botânicas. Miconia fallax, Didymopanax macrocarpus, Miconia pepericarpas, Populus 

nigra e Moquinatrum sp. foram as cincos espécies mais comuns encontradas em 

nossa paisagem, representando mais de 50% de toda a abundância das espécies 

(Figura 5). As síndromes de dispersão mais frequentes foram as zoocóricas (59%), 

seguidas das anemo-autocóricas (41%).  
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Figura 5 - Representação das espécies mais abundantes nas redes de chuva de sementes ao longo do corredor Cantareira-

Mantiqueira, no estado de São Paulo e de Minas Gerais, Brasil. O tamanho do retângulo corresponde a abundancia das espécies

  

Fonte: Elaborado pelo autor (2023). 
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4.3  Efeito das métricas de paisagem sobre chuva de sementes 

 

A riqueza e a abundância das espécies foram negativamente influenciadas pela 

cobertura florestal (zvalue = -37.65, pvalue < 0.001; zvalue = -3.239, pvalue < 0.001 

respectivamente) e conectividade estrutural (zvalue = -79.85, pvalue < 0.001; zvalue 

= -4.888, pvalue<0.001, respectivamente). Enquanto a abundância, a riqueza da 

quantidade de borda (zvalue = 56.33, pvalue <0.001; zvalue = 2.844, pvalue <0.001 

respectivamente) e a heterogeneidade foram afetadas positivamente (zvalue = 36.85, 

pvalue < 0.001; zvalue = 2.939, pvalue <0.001, respectivamente) (Figura 7 e 8). 

A riqueza e a abundância de sementes também variaram em resposta às 

variáveis da paisagem dependendo da síndrome de dispersão da espécie. Essas 

variáveis dependentes foram afetadas negativamente pela cobertura florestal e 

conectividade e foram positivamente correlacionadas com a quantidade de borda e a 

heterogeneidade (Figura 9 e 10). 

Com as análises de razão da taxa de incidência dos nossos modelos, 

confirmamos de fato que as variáveis preditoras, como a cobertura florestal na sua 

escala de 5km, a quantidade de bordas na escala de 1km, conectividade na escala de 

500m e a heterogeneidade na escala de 5 km, são as variáveis que afetam 

significativamente a riqueza (todas com zvalue > 1.96 e com os p<0,001) (Figura 11, 

Tabela 1). Além disso, mesmo com as síndromes não se diferenciando 

significativamente uma da outra com relação à riqueza, observamos que há uma forte 

interação entre elas quando são correlacionadas à quantidade de borda (Figuras10 e 

11, a Tabela 1). Vale ressaltar aqui que as síndromes anemo-autocóricas foram as 

mais ricas e que a heterogeneidade teve maior força de efeito em sua riqueza.  

Para a abundância, a razão da taxa de incidência se correlacionou, 

significativamente, às síndromes, juntas ou separadas, na cobertura florestal e na 

conectividade nas escalas de 500 m; e na quantidade de borda e na heterogeneidade 

na escala de 1 km (Figura 9 e Tabela 2). Além disso, observamos que as síndromes 

zoocóricas são influenciadas de forma mais intensa pela cobertura florestal e pela 

conectividade, ocasionando um decaimento rápido da reta; porém, quando se trata 

das síndromes anemo-autocóricas, presenciamos um decaimento de forma mais 

suave (Figura 9 e Tabela 2). Vale ressaltar aqui também que as síndromes zoocóricas 

foram as mais abundantes e que a heterogeneidade teve a maior força de efeito com 

a abundância. 
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Figura 6 - Relação entre a abundância de espécies da chuva de sementes e as 
métricas de paisagem do projeto Pesquisa Ecológica de Longa Duração no Corredor 
Cantareira-Mantiqueira (PELD CCM), localizado em São Paulo, Brasil. 

 

Fonte: Elaborado pelo autor (2023).  
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Figura 7 - Relação entre a riqueza de espécies da chuva de sementes e as métricas 
de paisagem no projeto Pesquisa Ecológico de Longa Duração no Corredor 

Cantareira-Mantiquera (PELD CCM), São Paulo, Brasil. 

 
 

Fonte: Elaborado pelo autor (2023). 
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Figura 8 - Relação entre a abundância por síndrome de dispersão de chuva de 
semente e as métricas de paisagem no projeto Pesquisa Ecológica de Longa 
Duração no Corredor Cantareira-Mantiqueira (PELD CCM), São Paulo, Brasil. 

Fonte: Elaborado pelo autor (2023). 
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Figura 9 - Relação entre a riqueza por síndrome de dispersão de chuva de semente 
e as métricas de paisagem no Projeto Pesquisa Ecológica de Longa Duração no 

Corredor Cantareira-Mantiqueira (PELD CCM), São Paulo, Brasil. 

 

 

Fonte: Elaborado pelo autor (2023). 
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Figura 10 - Razão da taxa de incidência com os valores de p decorrentes dos 
modelos das variáveis respostas em função da riqueza em paisagens das espécies 

de sementes encontrados nas redes de chuva de sementes no Projeto Pesquisa 
Ecológica de Longa Duração no Corredor Cantareira-Mantiqueira (PELD CCM), São 

Paulo, Brasil. 

 

 
Fonte: Elaborado pelo autor (2023). 
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Tabela 1 - Resultado de razão da taxa de incidência com os valores de p, os valores de R² de Nagelkerke, e o número de observações 

decorrentes dos modelos das variáveis respostas em função da riqueza em paisagens das espécies de sementes encontrados no 

Projeto Pesquisa Ecológica de Longa Duração no Corredor Cantareira-Mantiqueira (PELD CCM), São Paulo, Brasil.  

Fonte: Elaborado pelo autor (2023). 
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Figura 11 - Razão da taxa de incidência com os valores de p decorrente dos 
modelos das variáveis respostas em função da abundância em paisagens das 

espécies de sementes encontradas nas redes de chuva de sementes no Projeto 
Pesquisa Ecológica de Longa Duração no Corredor Cantareira-Mantiqueira (PELD 

CCM), São Paulo, Brasil. 

 
Fonte: Elaborado pelo autor (2023). 
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Tabela 2 -  Resultado de razão da taxa de incidência (Incidence Rate Ratios (IRR)) com os valores de p, o valores de R² de 

Nagelkerke, e o número de observação decorrente dos modelos das variáveis respostas em função da abundância em paisagens 

das espécies de semente no Projeto Pesquisa Ecológica de Longa Duração no Corredor Cantareira-Mantiqueira (PELD CCM), São 

Paulo, Brasil. 
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5. DISCUSSÃO 

 

Os modelos resultantes do nosso estudo apontaram que a heterogeneidade e a 

quantidade de borda afetam positivamente a abundância e a riqueza de chuva de 

sementes coletadas. Por outro lado, o aumento da cobertura florestal e da 

conectividade estrutural levaram à perda da abundância e da riqueza de sementes 

nessas comunidades. As respostas das síndromes de dispersão foram semelhantes 

em relação à abundância e à riqueza, sendo afetadas positivamente pela 

heterogeneidade e pela quantidade de borda e negativamente pela cobertura florestal 

e pela conectividade. Esses resultados podem estar apontando os lados positivos da 

heterogeneidade e da quantidade de borda, visto que, a diversidade de classe na 

paisagem pode oferecer uma gama variada de recursos ecológicos e de ambiente que 

podem ser colonizados. Assim, áreas com maior quantidade de borda têm mais 

chances de receber propágulos porque estão expostas às sementes que viajam tanto 

do interior do seu próprio fragmento, quanto dos fragmentos vizinhos, 

desempenhando um papel fundamental na biodiversidade por disponibilizar grande 

variedade de classes, permitindo o recrutamento, o estabelecimento e 

desenvolvimento de novas espécies de sementes (Forman, 2014; Paul Metzger, 2001; 

Tscharntke et al., 2012). 

O papel da heterogeneidade sobre a biodiversidade tem sido amplamente 

discutido ao longo dos anos. Pickett e Cadenasso (1995) descreveram como a 

heterogeneidade espacial influencia o movimento dos organismos, o fluxo de energia 

e os processos ecológicos. Wiens (1999) focou em diferentes escalas da paisagem. 

Davies e colaboradores (2005) estudaram as relações entre a diversidade de espécies 

de plantas e a heterogeneidade da paisagem e constataram, por sua vez, que as 

paisagens com maior heterogeneidade espacial podem sustentar mais espécies. 

Esses estudos mostraram que a heterogeneidade é um aspecto extremamente 

importante da paisagem, para a estruturação e dinâmica das populações, levando ao 

aumento da abundância e da riqueza de espécies, dependendo da escala do estudo 

(Lima et al., 2020; Lundholm, 2009; Tews et al., 2004). Assim sendo, a 

heterogeneidade, em nosso estudo, se mostrou um fator primordial nas paisagens 

fragmentadas e modificadas pela atividade humana. Paisagens heterogêneas, com 

diferentes tipos de classes de uso de solo, podem funcionar como pontes, conectando 

diferentes fragmentos naturais, permitindo tanto o deslocamento dos diásporos, 
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quanto seu estabelecimento em novas áreas (Boscolo et al., 2017). Nesse processo, 

pode ser essencial que a maior parte das classes presentes na heterogeneidade 

sejam naturais, o que fará com que as áreas colonizadas ganhem recursos, espaços 

e rotas alternativas que podem ser colonizados por novos diásporos, ocorrendo uma 

substituição da vegetação pioneira para uma vegetação permanente(Arroyo-

Rodríguez et al., 2017; Boscolo et al., 2017; Riva; Fahrig, 2023). O que foi corroborado 

com o estudo do Vancine et colaboradores (2024) onde eles observarão um aumento 

da cobertura vegetal devido a regeneração natural, da maioria dos fragmentos. Vale 

ressalta que a maioria desses fragmentos (> 97%) tem um tamanho menor do 50 ha. 

A borda e seu efeito sobre a biodiversidade ainda não foram bem esclarecidos, 

já que os últimos trabalhos continuam explorando as diferentes facetas dessa métrica. 

Mesmo assim, a interseção entre as unidades das paisagens pode causar mudanças 

nas condições bióticas e abióticas desses ambientes, afetando as variáveis repostas 

de diferentes maneiras (Fahrig, 2023; Harper et al., 2005; Paul Metzger, 2001). Em 

um estudo sobre os efeitos da borda na comunidade de sementes, realizado na Mata 

Atlântica argentina, alguns autores observaram uma influência positiva da borda com 

alto contraste (transição abrupta) e o efeito contrário com baixo contraste (transição 

gradativa) (Vespa et al., 2014). Além disso, em trabalho desenvolvido em uma floresta 

do sudeste asiático, onde os autores analisaram a remoção de sementes por 

roedores, observaram que 82% das sementes foram removidas dentro das florestas 

contra 38% das bordas (Blackham; Corlett, 2015). E um estudo parecido, na Mata 

Atlântica, onde foi medida a predação sobre três espécies-chave, observaram que a 

predação é muito mais importante nos níveis intermediários e dentro das florestas do 

que nas bordas (Hermann et al., 2023 - in prepa). Portanto, em um gradiente, a borda 

pode afetar diferentemente os organismos. Em nosso estudo, observamos apenas o 

efeito positivo da quantidade de borda sobre a comunidade de sementes, o que pode 

ser explicado principalmente devido à escala de interesse no estudo, mas também 

devido à ausência de predador nas bordas, já que a maior diversidade de fauna 

predadora de sementes ocorre dentro das florestas(Dirzo et al., 2014b; Fahrig, 2023; 

Galetti et al., 2006). Ou mesmo em razão da possibilidade de fácil penetração das 

sementes anemocóricas que são impulsionadas pelo efeito do vento, ou por causa da 

baixa predação pela distância da planta mãe, ou também porque a baixa ocorrência 

de predador fora do fragmento permite que as sementes tenham maior chance de 

sobreviver. Tudo isso tem mostrado que a borda pode ser uma área potencial de 
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recrutamento que fornece mais espaço para a colonização de novos diásporos que 

serão provavelmente pouco predados. 

Quanto à cobertura florestal e conectividade, apesar de serem negativamente 

correlacionadas com a riqueza e a abundância de chuva de sementes, podem refletir 

mais sobre as estruturas físicas das florestas e sobre seus fatores bióticos (Lima et 

al., 2020). Com efeito, é muito simplista concluir com certeza que a cobertura florestal 

e a conectividade afetam negativamente a abundância e a riqueza das comunidades 

de sementes. Ciente de que nosso estudo foi desenvolvido em florestas ombrófilas 

com gradiente de cobertura florestal e com uma vasta literatura indicando que a 

estrutura dessa floresta influencia na sua composição (Dirzo et al., 2014; Humberto 

Vancine et al., 2023; Tscharntke et al., 2012). Nós podemos dizer, com uma relativa 

segurança, que, ao longo de um importante gradiente, a probabilidade de ter 

aglomerados maiores de fragmentos florestais podem minimizar os efeitos adversos 

de bordas e de heterogeneidade (Fahrig, 2003b, 2013b; Riva; Fahrig, 2023). Por 

conseguinte, florestas com maior cobertura do dossel e maior conectividade, oferecem 

uma maior resistência à penetração da luz. Isso faz com que os processos 

fotossintéticos sejam drasticamente reduzidos no sub-bosque e nas florestas 

conectadas e, assim, o que acaba impactando as plantas com sementes 

(gimnosperma e as angiospermas) não só na produção floral, mas também na 

polinização, fertilização e dispersão (Kudo et al., 2008). Vale acrescentar aqui que nós 

observamos, ao longo das nossas expedições, uma estruturação quase constante das 

florestas: nas bordas, uma impressionante diversidade de vegetação, com grande 

variedade de espécies (principalmente pioneiras e herbáceas) e grandes 

comunidades de sementes pequenas (Reid et al., 2015). No gradiente com a maior 

cobertura florestal, nós percebemos uma homogeneização das diversidades de 

plantas com poucas espécies, árvores grandes e sub-bosque limpos, onde 

transitamos sem grandes dificuldades e recolhemos uma baixa comunidade de 

sementes de tamanho relativamente grande independentemente das suas síndromes 

de dispersão(Tambosi et al., 2014). Olhando mais perto para as síndromes de 

dispersão, podemos dizer que a cobertura florestal e a conectividade influenciam 

muito mais na abundancia das espécies zoocóricas.  Certamente, as espécies 

anemocóricas não são de fato muito limitadas pela cobertura, pois elas são capazes 

de transitar nas matrizes com auxílio do vento. Mas para as espécies zoocóricas, 

quando aumenta a cobertura florestal e a conectividade, aumenta, 
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consequentemente, a quantidade de poleiros, favorecendo uma dispersão 

homogênea e diminuindo a probabilidade das espécies zoocóricas caírem nos 

coletores. Assim sendo, a cobertura e a conectividade, mesmo sendo negativamente 

correlacionadas às comunidades de sementes, podem indicar que as florestas com 

maior cobertura são florestas já estabelecidas e que desempenham mais funções 

ecológicas (Herrera et al., 2011; Monteiro et al., 2022; Tambosi et al., 2014).    
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6. CONCLUSÃO 

 

Dada a grande variedade de características morfológicas das sementes, os efeitos 

da fragmentação foram percebidos em diferentes escalas. A heterogeneidade e a 

quantidade de borda mostraram-se fundamentais para assegurar o recrutamento e o 

estabelecimento das sementes a curto e longo prazo. Sendo assim, é relevante que 

as políticas de restauração atentem para essas métricas. Dessa forma, será 

interessante levar em consideração as áreas de transições florestais nas políticas de 

restauração no bioma Mata Atlântica. 

Este trabalho contribui, de forma significativa, para quantificar e identificar as 

espécies de sementes que ocorrem no Corredor Ecológico Cantareira – Mantiqueira. 

Além disso, permitiu uma maior compreensão de como a paisagem e suas alterações 

influenciam na dispersão de sementes na Mata Atlântica. 

Estudos futuros podem ser realizados para encontrar as espécies vegetais que 

ocorrem na borda e dentro das florestas, se essas espécies são de fato perenes dentro 

e pioneiras fora. Também podem tentar entender como a estrutura da floresta 

influencia no recrutamento de sementes nas paisagens. Assim, a ampliação de mais 

estudos na paisagem como um todo podem colaborar e direcionar os programas de 

conservação das espécies. 
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APÊNDICES 
 

Apêndice A: Distribuição em diferentes escalas espaciais de 27 paisagens no sudeste do Brasil.

  

Fonte: Elaborado pelo autor (2023) 

Notas: Os buffers representam a composição das diferentes paisagens em classes de uso em uma escala de 500m. A legenda de cada classe pode 
ser acessada no site do MapBioma (link: https://brasil.mapbiomas.org/wp-content/uploads/sites/4/2023/08/Legenda-Colecao-8-LEGEND-CODE.pdf). 



56 
 

Apêndice B: Relação resultado do modelo piece-wise mostrando o ponto de quebra 
entre a riqueza de síndrome de dispersão da chuva de sementes e a cobertura 
florestal no Projeto Ecológico de Longa Duração no Corredor Cantareira-Mantiqueira, 
localizado em São Paulo, Brasil. 

 

 

Fonte: Elaborado pelo autor (2023). 

 

Escalas de efeitos da paisagem na chuva de sementes 

As variáveis explicativas da paisagem tiveram uma grande variação ao longo 

das 27 paisagens. Assim, a abundância de sementes esteve mais associada à 

cobertura e conectividade nas escalas de 500m e à borda total e heterogeneidade na 

escala de 1km. Enquanto que a riqueza de espécies de sementes foi mais associada 
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a conectividade nas escalas de 500m, à borda na escala de 1km e cobertura florestal 

e heterogeneidade na escala de 5km (Tabela 2). 

 

Apêndice C – Resultado do AIC e rsq (R²) e do p-value (p) das variáveis dependente 

ou resposta: abundância e riqueza em função das variáveis explicativas: cobertura 

florestal, Conectividade, da quantidade de borda e da Heterogeneidade. Para os 

parâmetros de avaliação, AICc – é o Critério de Informação de Akaike corrigido para 

cada modelo e o modelo mais parcimonioso; dAICc – diferença no Critério de 

Informação de Akaike do modelo de Critério de Informação mínimo; df- graus de 

liberdade/número de parâmetros; weight - exp(-dIC/2)/sum(exp(-dIC/2)), rsq (R²), p-

value (p).Os valores em negrito mostram os modelos mais plausíveis 

 

A
b

u
n

d
â
n

c
ia

 

  

 
logLik AIC dLogLik dAIC df weight R² p 

Cobertura florestal _500 -14158.93 28321.85 688.61 0.00 2 1.00 0.05 2e-16 

Cobertura florestal _2km -14327.42 28658.85 520.11 337.00 2 0.00 0.04 2e-16 

Cobertura florestal _1km -14409.41 28822.81 438.13 500.96 2 0.00 0.03 2e-16 

Cobertura florestal _1.5km -14429.32 28862.65 418.21 540.80 2 0.00 0.03 2e-16 

Cobertura florestal _5km -14756.94 29517.88 90.59 1196.03 2 0.00 0.01 2e-16 

Cobertura florestal_nulo -14847.53 29697.07 0.00 1375.22 1 0.00 0.00 - 
 

 

Borda Total_1km -13174.17 26352.35 1673.36 0.00 2 1.00 0.11 2e-16 

 Borda Total_1.5km -13560.31 27124.62 1287.22 772.27 2 0.00 0.09 2e-16 

Borda Total_2km -13898.34 27800.67 949.20 1448.33 2 0.00 0.06 2e-16 

Borda Total_500 -13925.41 27854.81 922.13 1502.47 2 0.00 0.06 2e-16 

Borda Total_5km -14458.61 28921.21 388.93 2568.87 2 0.00 0.03 9.91e-

05 

Borda Total_nulo -14847.53 29697.07 0.00 3344.72 1 0.00 0.00 - 
 

 

Conectividade_500 -12401.66 24807.33 2445.87 0.00 2 1.00 0.17 2e-16 

Conectividade_1.5km -14623.32 29250.64 224.21 4443.31 2 0.00 0.02 2e-16 

Conectividade_1km -14640.45 29284.89 207.09 4477.56 2 0.00 0.01 2e-16 

Conectividade_2km -14777.72 29559.44 69.82 4752.11 2 0.00 0.00 2e-16 

Conectividade_5km -14839.91 29683.82 7.62 4876.49 2 0.00 0.00 2e-16 

Conectividade_nulo -14847.53 29697.07 0.00 4889.74 1 0.00 0.00 - 
 

 

Heterogeneidade_1km -14141.71 28287.42 705.82 0.00 2 1.00 0.05 2e-16 

Heterogeneidade_1.5km -14297.42 28598.83 550.12 311.41 2 0.00 0.04 2e-16 

Heterogeneidade_2km -14402.51 28809.01 445.03 521.59 2 0.00 0.03 2e-16 

Heterogeneidade_500 -14613.93 29231.85 233.61 944.43 2 0.00 0.02 2e-16 

Heterogeneidade_5km -14706.33 29416.66 141.21 1129.24 2 0.00 0.01 2e-16 

Heterogeneidade_nulo -14847.53 29697.07 0.00 1409.65 1 0.00 0.00 - 
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R
iq

u
e

z
a
 

Cobertura florestal _5km -106.99 217.99 5.32 0.00 2 0.34 0.13 0.001 

Cobertura florestal _500 -107.02 218.03 5.29 0.05 2 0.33 0.13 0.001 

Cobertura florestal _2km -107.67 219.34 4.64 1.35 2 0.17 0.11 0.002 

Cobertura florestal _1.5km -108.13 220.25 4.19 2.27 2 0.11 0.10 0.003 

Cobertura florestal _1km -109.25 222.51 3.06 4.52 2 0.04 0.07 0.013 

Cobertura florestal _nulo -112.31 226.62 0.00 8.64 1 0.00 0.00 - 
 

 

Borda Total_1km -108.22 220.43 4.09 0.00 2 0.34 0.10 0.004 

Borda Total_1.5km -108.59 221.17 3.72 0.74 2 0.24 0.09 0.007 

Borda Total_2km -108.68 221.35 3.63 0.92 2 0.22 0.09 0.007 

Borda Total_5km -108.89 221.78 3.42 1.35 2 0.17 0.08 0.009 

Borda Total_500 -111.37 226.74 0.94 6.31 2 0.01 0.02 0.171 

Borda Total_nulo -112.31 226.62 0.00 6.19 1 0.02 0.00 - 
 

 

Conectividade_500 -102.02 208.05 10.29 0.00 2 0.90 0.24 1.02e-

06 

Conectividade_5km -104.35 212.70 7.96 4.65 2 0.09 0.19 4.92e-

05 

Conectividade_1km -107.26 218.51 5.05 10.47 2 0.00 0.12 0.001 

Conectividade_1.5km -107.31 218.61 5.00 10.57 2 0.00 0.12 0.001 

Conectividade_2km -107.94 219.88 4.37 11.83 2 0.00 0.10 0.002 

Conectividade_nulo -112.31 226.62 0.00 18.58 1 0.00 0.00 - 
 

 

Heterogeneidade_5km -107.89 219.78 4.42 0.00 2 0.46 0.10 0.003 

Heterogeneidade_2km -108.62 221.25 3.69 1.46 2 0.22 0.09 0.007 

Heterogeneidade_1.5km -108.90 221.79 3.41 2.01 2 0.17 0.08 0.009 

Heterogeneidade_1km -109.29 222.57 3.02 2.79 2 0.11 0.07 0.014 

Heterogeneidade_500 -110.87 225.73 1.45 5.95 2 0.02 0.03 0.08 

Heterogeneidade_nulo -112.31 226.62 0.00 6.84 1 0.02 0.00  

 

Fonte: Elaborado pelo autor (2023). 

 

Apêndice D–  Comunidade de semente coletados e a abundância de espécie no 

Projeto Ecológico de Longa Duração no Corredor Cantareira-Mantiqueira, localizado 

em São Paulo, Brasil. 

Nome_especie Abundancia 

Agonandra brasiliensis 20 

Alibertia edulis 1 

Alibertia Sessilis 1 

Allamanda cathartica 7 

Allophylus edulis 170 

Aloysia virgata 5 

Amaioua intermedia 420 

Amasonia hirta 1 
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Anadenanthera 
colubrina 

4 

Andira humilis 1 

Andradea floribunda 1 

Apeiba tibourbou 139 

Aporocactus martianus 13 

Apuleia leiocarpa 1 

Aralia warmingiana 11 

Araucaria angustifolia 30 

Arctium lappa 25 

Aristolochia 
odoratissima 

6 

Aristolochia sp. 61 

Aspidosperma australe 4 

Aspidosperma 
brasiliense 

106 

Aspidosperma sp. 262 

Aspidosperma 
subincanum 

3 

Astronium urundeuva 1 

Balfourodendron 
riedelianum 

1 

Bauhinia forficata 2 

Billbergia porteana 11 

Butia microspadix 1 

Butia paraguayensis 1 

Byrsonima 
clausseniana 

20 

Byrsonima 
coccolobifolia 

2 

Byrsonima sericea 4 

Calophyllum brasiliense 68 

Campomanesia 
adamantium 

1 

Cariniana estrellensis 467 

Cariniana legalis 43 

Casearia sylvestris 17 

Cassytha filiformis 11 

Cecropia hololeuca 537 

Cecropia pachystachya 9 

Cedrela odorata 36 

Celtis Iguanaea 80 

Cenostigma pluviosum 29 

Cestrum schlechtendalii 4 

Chiococca alba 2 

Chrysobalanus Icaco 1 
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Chrysophyllum 
gonocarpum 

16 

Clethra scabra 231 

Clidemia capitellata 1 

Clidemia octona 1 

Coccocypselum 
lanceolatum 

7 

Coffea arabica 1 

Colubrina glandulosa 1647 

Commiphora 
leptophloeos 

1 

Conyza sumatrensis 940 

Copaifera langsdorffii 34 

Cordia americana 41 

Cordia incognita 5 

Cordia oncocalyx 8 

Cordia sellowiana 6 

Cordiera elliptica 93 

Cordyline Spectabilis 7 

Couepia belemii 1 

Coussarea accedens 2 

Croton floribundus 3 

Croton macrobothrys 15 

Croton urucurana 17 

Cupania vernalis 11 

Cybianthus detergens 3 

Dahlia pinnata 17 

Dalbergia frutescens 19 

Daphnopsis brasiliensis 1 

Davilla elliptica 76 

Declieuxia fruticosa 4 

Didymopanax 
macrocarpus 

5259 

Doliocarpus dentatus 99 

Drimys brasiliensis 3 

Echinolaena inflexa 1 

Enterolobium 
contortisiliquum 

2 

Eriotheca candolleana 2 

Eriotheca pubescens 1 

Erisma arietinum 10 

Erythrina falcata 1 

Erythroxylum tortuosum 1 

Esenbeckia grandiflora 52 

Eucalyptus sp. 174 

Eugenia punicifolia 19 

Euterpe edulis 73 
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Faramea marginata 1 

Faramea nigrescens 3 

Ficus guaranitica 13 

Garcinia gardneriana 20 

Guapira opposita 36 

Guarea kunthiana 20 

Guazuma crinita 3 

Handroanthus 
chrysotrichus 

105 

Handroanthus 
Heptaphyllus 

7 

Handroanthus 
impetiginosus 

63 

Handroanthus 
ochraceus 

24 

Handroanthus sp.. 46 

Handroanthus sp… 15 

Handroanthus 
umbellatus 

71 

Heisteria ovata 1 

Helietta apiculata 37 

Heliocarpus americanus 688 

Heliocarpus 
popayanensis 

1 

Hymenaea altissima 24 

Ilex affinis 9 

Ilex Brevicuspis 11 

Ilex cerasifolia 45 

Ilex dumosa 71 

Ilex paraguariensis 31 

Inga barbata 1 

Ixora venulosa 83 

Jacaranda caroba 2 

Jacaranda cuspidifoli 5 

Jacaratia spinosa 1 

Kielmeyera marauensis 21 

Lacistema hasslerianum 119 

Lamanonia ternata 621 

Lantana hypoleuca 1 

Lasiacis ligulata 30 

Luehea divaricata 13 

Luehea grandiflora 5 

Mabea fistulifera 4 

Machaerium brasiliense 7 

Machaerium nyctitans 17 

Maclura Tinctoria 1 

Matayba guianensis 20 
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Metrodorea nigra 4 

Mezilaurus sp. 4 

Miconia albicans 395 

Miconia cinerascens 1081 

Miconia elegans 49 

Miconia Fallax 6245 

Miconia Pepericarpa 4044 

Miconia sp. 625 

Mimosa bimucronata 525 

Mimosa scabrella 1 

Mimosa sp. 2 

Monteverdia aquifolium 17 

Monteverdia 
chapadensis 

27 

Monteverdia gonoclada 4 

Monteverdia ilicifolia 2 

Moquiniastrum 
polymorphum 

24 

Moquiniastrum sp. 2978 

Morfo 01 2 

Morfo 02 29 

Morfo 03 13 

Morfo 04 40 

Morfo 06 2 

Morfo 07 1 

Morfo 08 1 

Morfo 09 9 

Morfo 10 3 

Morfo 11 2 

Morfo 12 11 

Morfo 13 5 

Morfo 14 3 

Myrcia glomerata 113 

Myrcia guianensis 43 

Myrcia selloi 8 

Myrcia tomentosa 41 

Myrcia venulosa 1 

Myrciaria floribunda 4 

Myrocarpus frondosus 1 

Myrsine coriacea 48 

Myrsine gardneriana 34 

Myrsine guianensis 10 

Myrsine loefgrenii 2 

Notocactus buiningii 2 

Ocotea aciphylla 14 

Ocotea pomaderroides 13 
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Ocotea velloziana 1 

Olyra latifolia 8 

Ossaea congestiflora 1 

Pachystroma 
longifolium 

1 

Palicourea marcgravii 5 

Palicourea rigida 151 

Pereskia aculeata 13 

Pimenta 
pseudocaryophyllus 

4 

Piper aduncum 5 

Piptadenia gonoacantha 30 

Piptocarpha angustifolia 74 

Piptocarpha rotundifolia 956 

Piptocarpha sp. 10 

Plathymenia reticulata 3 

Pleradenophora 
membranifolia 

11 

Pleroma sellowianum 77 

Plinia rivularis 5 

Populus nigra 3792 

Pseudobombax 
tomentosum 

1 

Psidium cattleyanum 1 

Psidium rufum 8 

Psychotria 
carthagenensis 

157 

Psychotria recordiana 2 

Psychotria warmingii 7 

Pterogyne nitens 1 

Qualea multiflora 12 

Renealmia alpinia 25 

Roupala montana 3 

Rubus brasiliensis 1 

Schinopsis balansae 2 

Schinus terebinthifolius 106 

Schwartzia adamantium 22 

Sebastiana brasiliensis 1 

Seguieria Langsdorffii 272 

Senegalia polyphylla 1 

Senna macranthera 1 

Senna multijug 13 

Senna pendula 8 

simira sampaioana 5 

Siparuna guianensis 16 

Siphoneugena reitzii 37 

Solanum atropurpureum 4 
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Solanum 
granulosoleprosum 

156 

Solanum oocarpum 11 

Solanum pseudoquina 4 

Solanum Scuticum 86 

Solanum Torvum 7 

Sparattosperma 
leucanthum 

31 

Stifftia chrysantha 1 

Styrax ferrugineus 91 

Syagrus romanzoffiana 85 

Tabebuia aurea 47 

Tabebuia Cassinoides 2 

Tabebuia roseoalba 10 

Tachigali rugosa 1 

Taraxacum officinale 12 

Thymus vulgaris 111 

Tilesia baccata 15 

Tococa guianensis 1 

Toulicia laevigata 133 

Toulicia stans 448 

Trema micrantha 13 

Trichilia catigua 24 

Trichilia pallida 1 

Triplaris weigeltiana 72 

Varronia polycephala 4 

Vassobia breviflora 1 

Vismia guianensis 26 

Vochysia bifalcata 79 

Xanthium spinosum 70 

Xylopia aromatica 780 

Zeyheria tuberculosa 1 
          Fonte: Elaborado pelo autor (2023). 
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