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RESUMO 

 

A fragmentação, perda e conversão de habitats naturais em matrizes antrópicas 

são grandes ameaças à biodiversidade. Seus efeitos sobre os organismos são 

avaliados através da riqueza de espécies. Entretanto, a riqueza não expõe as 

consequências da perda de espécies para o funcionamento de ecossistemas e, 

nesse sentido, medidas de diversidade funcional são necessárias. Em florestas 

tropicais, os primatas representam entre 25 a 40% da biomassa de frugívoros, 

desempenhando um importante papel como dispersores de sementes. Assim, 

esta pesquisa teve como objetivo avaliar como a fragmentação de habitat e a 

heterogeneidade da paisagem afetam a riqueza específica e o serviço de 

dispersão de sementes oferecido por primatas em remanescentes florestais na 

Mata Atlântica do estado de São Paulo, um bioma fragmentado e com alta 

diversidade de primatas. Com base em uma revisão bibliográfica, selecionamos 

comunidades de primatas dentro do estado, além de informações sobre 

características funcionais desses animais relacionadas a dispersão de sementes 

(efeito) e características relacionadas a resiliência dessas espécies frente às 

perturbações (resposta). Em seguida, testamos a relação entre índices de 

diversidade funcional calculados com base nessas características e as seguintes 

métricas da paisagem: área do fragmento, isolamento médio, conectividade 

funcional, distância a área urbana e permeabilidade da matriz. Nossos resultados 

mostram que a riqueza específica de primatas é afetada negativamente pelo 

isolamento das manchas de habitat. Por sua vez, área do fragmento se relaciona 

negativamente com aspectos da diversidade funcional analisados com base em 

características de resposta e de efeito. Por último, nossos resultados mostram que 

comunidades rodeadas por usos da terra menos permeáveis, resultam em uma 

menor regularidade funcional em características relacionadas com o processo de 

dispersão de sementes. Este trabalho representa os primeiros esforções em 

compreender a resposta de comunidades de primatas frente a perturbações 

antrópicas, usando índices de diversidade funcional. Além disso, essa é a primeira 

vez que índices de diversidade funcional são usados para compreender a 

dinâmica de uma única função. 
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1. INTRODUÇÃO 

A atual crise da biodiversidade, caracterizada pelo declínio populacional de 

várias espécies no mundo todo, vem se tornando uma questão central da biologia da 

conservação (DIRZO et al., 2014; CEBALLOS et al., 2015). A intensificação do uso da 

terra devido a atividades antrópicas, tais como agricultura, pecuária e expansão de 

áreas urbanas, corresponde a um dos principais fatores que impulsionam esse 

declínio, através da destruição e degradação de habitats (NEWBOLD et al., 2015). 

Achard et al. (2014) mostram que a perda anual de cobertura vegetal nas florestas 

tropicais nas últimas duas décadas chega a 8 milhões de hectares. Essa destruição 

de habitat frequentemente leva ao processo de fragmentação, processo este que 

ocorre em escala de paisagem e que diz respeito tanto à remoção de habitat original 

quanto à sua subdivisão em pequenos remanescentes florestais dispersos e isolados 

uns dos outros (ANDRÉN, 1994; FAHRIG, 2003; ARROYO-RODRÍGUEZ; 

MANDUJANO, 2009).  

Através da redução do tamanho dos remanescentes, do aumento no 

isolamento e na proporção de bordas onde os remanescentes florestais entram em 

contato com habitats modificados, o processo de fragmentação faz emergir efeitos 

negativos consistentes sobre a biodiversidade (FAHRIG, 2003; HADDAD et al., 2015). 

Através da redução do tamanho dos remanescentes há perda na variedade de 

habitats disponíveis, bem como diminuição na extensão de recursos, o que resulta em 

declínios populacionais e possíveis extinções locais (EWERS; DIDHAM, 2006). Ainda, 

o aumento no isolamento limita o movimento das espécies entre os remanescentes, 

afetando assim a dinâmica de colonização ou recolonização destes (EWERS; 

DIDHAM, 2006; HADDAD et al., 2015). 

Durante muitos anos, as pesquisas relacionadas aos efeitos da fragmentação 

de habitat sobre a biodiversidade tinham como arcabouço teórico a teoria de 

biogeografia de ilhas de MacArthur e Wilson (1967), e muitos desses trabalhos 

abordavam os remanescentes florestais como ilhas de habitat inseridas em uma 

matriz antrópica uniforme e inóspita (HAILA, 2002).  Entretanto, essa abordagem 

binária da paisagem apresenta sérias limitações, e alguns dados empíricos vem 

mostrando o importante papel que a matriz e sua heterogeneidade desempenham 

para a suplementação da dieta de espécies ameaçadas que residem em 

remanescentes florestais (ASENSIO et al., 2009; POZO-MONTUY et al., 2013), um 
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processo ecológico conhecido como complementação da paisagem (DUNNING; 

DANIELSON & PULLIAM, 1992; POPE; FAHRIG & MERRIAM, 2000). Além disso, a 

matriz pode influenciar a composição de comunidades vegetais, mediando a 

movimentação de polinizadores (DICK; ETCHELECU & AUSTERLITZ, 2003) e 

dispersores de sementes (BOYLE; SMITH, 2010). 

Muitos estudos avaliam a extensão dos efeitos da estrutura da paisagem sobre 

a biodiversidade através de uma abordagem taxonômica, isto é, através da riqueza 

de espécies. Entretanto, por mais que a riqueza seja extensivamente utilizada, ela é 

uma abordagem quantitativa incipiente, pois as espécies participam de processos 

ecológicos que impulsionam e preservam o funcionamento de ecossistemas de 

maneiras diferentes (TILMAN et al., 1997; GAGIC et al., 2015). Como consequência, 

tendo esse ponto de vista em perspectiva, pesquisadores vêm se utilizando de índices 

de diversidade funcional, que permitem compreender a composição de espécies em 

uma comunidade segundo suas funções e similaridades ecológicas (TILMAN et al., 

1997; DÍAZ; CABIDO, 2001; BUENO et al., 2013). A diversidade funcional, sendo um 

aspecto da biodiversidade, avalia a distribuição das espécies em um espaço 

multidimensional de nichos ecológicos condicionado pelas características ecológicas 

das espécies, permitindo a análise das consequências de perturbações antrópicas 

sobre o funcionamento de comunidades e ecossistemas (VILLÉGER; MASON & 

MOUILLOT, 2008; MOUILLOT et al., 2013). Entretanto, poucos estudos foram 

realizados com comunidades de mamíferos (SAFI et al., 2011; MAGIOLI et al., 2015) 

e a diversidade funcional nunca foi avaliada para comunidades de primatas em 

particular. 

A ordem Primata corresponde a um dos grupos de mamíferos mais ricos em 

número de espécies, com sua maior diversidade encontrada na região neotropical 

(RYLANDS; MITTERMEIER & SILVA JR., 2012). Ao mesmo tempo, das 504 espécies 

existentes, por volta de 60% encontram-se ameaçadas de extinção, sofrendo 

intensamente com pressões antrópicas tais como agricultura, pecuária, exploração 

madeireira e caça (CHAPMAN; PERES, 2001; ESTRADA et al., 2017). Essa é uma 

situação crítica, pois os primatas são elementos essenciais da regeneração florestal 

e manutenção de comunidades vegetais, atuando como efetivos dispersores de 

sementes (LAMBERT; GARBER, 1998). Nas florestas tropicais eles representam 

entre 25 a 40% da biomassa de frugívoros, desempenhando uma função chave para 
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o funcionamento desses ecossistemas (CHAPMAN, 1995), assim sendo, as florestas 

tropicais representam pontos de interesse para compreender o desempenho do 

processo de dispersão de sementes por primatas frente a fragmentação de habitat e 

intensificação do uso da terra. 

A América do Sul apresenta três vezes mais fragmentos florestais do que outros 

continentes (HARCOURT; DOHERTY, 2005). Muitos desses fragmentos encontram-

se na Mata Atlântica brasileira, um ecossistema tropical continuamente degradado 

onde mais de 80% de seus fragmentos são menores do que 50ha e que apresenta 

apenas 11.4% da sua cobertura vegetal original (RIBEIRO et al., 2009). Entretanto, 

apesar do alto grau de fragmentação, a Mata Atlântica é considerada um hotspot de 

biodiversidade (MYERS et al., 2000) abrigando uma grande diversidade de primatas 

(24 espécies). Apesar de preservar as maiores áreas contínuas de Mata Atlântica 

(RIBEIRO et al., 2009), o estado de São Paulo apresenta muitos remanescentes 

florestais inseridos principalmente em uma matriz dominada pela monocultura de 

cana-de-açúcar (BECA et al., 2017) e mesmo os grandes contínuos florestais que 

abrigam primatas e outros mamíferos sofrem consideravelmente com perturbações 

antrópicas (GALETTI et al., 2016). 

Neste contexto, dado a importância dos primatas como dispersores de 

sementes em florestas tropicais, e tendo em vista a ampla gama de pressões 

antrópicas que os mesmos sofrem, o presente projeto pretendeu avaliar, através da 

utilização de índices de diversidade funcional e uma análise integrativa da paisagem 

(ARROYO-RODRÍGUEZ; FAHRIG, 2014), como a fragmentação de habitat e a 

heterogeneidade da paisagem influenciam o processo de dispersão de sementes na 

Mata Atlântica do estado de São Paulo. 
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2. OBJETIVOS E HIPÓTESES 

Esse projeto teve como objetivo geral avaliar como a fragmentação de habitat 

e heterogeneidade da paisagem afetam a riqueza específica e o serviço de dispersão 

de sementes oferecido por primatas em remanescentes florestais na Mata Atlântica 

do estado de São Paulo. O objetivo específico foi: 

• Avaliar a amplitude dos efeitos das perturbações antrópicas sobre a 

diversidade funcional e riqueza específica de cada área de estudo. 

Espera-se uma diminuição da riqueza específica com a redução da área do 

fragmento, de acordo com as observações feitas por Harcourt e Doherty (2005) (tabela 

1, gráfico A-1). Também se espera uma relação semelhante entre a perda de riqueza 

específica e o aumento da fragmentação per se (tabela 1, gráfico B-3), que se 

caracteriza pelo aumento do isolamento e diminuição da conectividade. Com relação 

à permeabilidade da matriz, é esperado que quanto mais permeáveis sejam os 

diferentes tipos de matriz ao redor das áreas de estudo, maior seja a riqueza 

específica (tabela 1, gráfico C-5) e diversidade funcional (tabela 1, gráfico C-6), tendo 

em vista que da Silva et al (2015) demonstraram que matrizes mais permeáveis 

influenciam a ocorrência de algumas espécies de primatas em fragmentos, além de a 

matriz exercer grande influência sobre a abundância de primatas (POZO-MONTUY; 

SERIO-SILVA; BONILLA-SÁNCHEZ, 2011). 

De acordo com Jernvall e Wright (1998), em escala continental, a América do 

Sul pode apresentar certa redundância de funções entre as espécies de primatas que 

ocorrem em diferentes biomas como, por exemplo, o gênero Ateles sp. na Amazônia 

e o gênero Brachyteles sp. na Mata Atlântica, que compartilham o mesmo nicho de 

alimentação (ROSENBERGER, 1992). Entretanto, na escala regional da Mata 

Atlântica no estado de São Paulo espera-se pouca redundância funcional, pois as dez 

espécies de primatas que ocorrem no estado de São Paulo estão distribuídas em seis 

gêneros (Brachyteles sp., Alouatta sp., Sapajus sp., Callicebus sp., Leontopithecus 

sp., Callithrix sp.), cada qual apresentando características funcionais relativamente 

diferentes. Como consequência, a perda de uma espécie pode resultar na perda de 

um aspecto funcional da dispersão de sementes. Nesse sentido, esperamos que os 

índices de diversidade funcional se relacionem com as perturbações antrópicas da 

mesma forma que a riqueza específica (tabela 1). 
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Tabela 1 - Hipóteses relacionando perturbações antrópicas com riqueza 

específica e diversidade funcional (FD). A linha B se refere ao conjunto das 

métricas de isolamento médio e conectividade funcional, que correspondem 

ao processo de fragmentação per se. 

Variável preditora Riqueza FD 
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Fonte: elaborado pelo autor 
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3. MATERIAIS E MÉTODOS 

3.1. ÁREA DE ESTUDO E ESPÉCIES DE INTERESSE 

 A Mata Atlântica já foi uma das maiores florestas tropicais das Américas, 

originalmente cobrindo uma extensão de 150 milhões de hectares (RIBEIRO et al., 

2009). Contudo, desde o século XVI, com a chegada dos primeiros europeus, a Mata 

Atlântica foi palco de uma massiva expansão agrícola durante o período colonial, 

seguida de uma rápida industrialização e desenvolvimento urbano (DEAN, 1995; 

RIBEIRO et al., 2011). Atualmente, a Mata Atlântica cobre por volta de 12% da sua 

extensão original e mais de 80% dos remanescentes florestais são menores que 50 

hectares (RIBEIRO et al., 2009), um cenário que reflete essa exploração histórica. No 

estado de São Paulo não é diferente, onde a cultura do café foi o principal agente 

transformador da paisagem do estado (KUPPER, 1999). Estima-se que antes do 

cultivo do café, 80% a 70% do estado era coberto por vegetação natural. Contudo, de 

1854 para cá a expansão cafeeira e o posterior desenvolvimento da cultura de cana-

de-açúcar diminuiu essa cobertura vegetal para menos de 10% (KRONKA et al., 

2005), com os grandes contínuos florestais localizados na região costeira da Serra do 

Mar. 

 Nesta paisagem degradada e fragmentada, o estado de São Paulo abriga nove 

espécies de primatas. Duas espécies de micos-leões, Mico-leão-preto 

(Leontopithecus chrysopygus, MIKAN, 1823), espécie endêmica do estado de São 

Paulo e ameaçada, ocorrendo no oeste do estado e com sua maior população no 

Parque Estadual do Morro do Diabo na região do Pontal do Paranapanema; Mico-

leão-da-cara-preta (Leontopithecus caissara, LORINI & PERSSON, 1990), espécie 

criticamente em perigo, ocorrendo no litoral sul do estado na região do Ariri em 

Cananéia/SP. O Muriqui-do-sul (Brachyteles arachnoides, E. GEOFFROY, 1806), tido 

como o maior primata neotropical, endêmico da Mata Atlântica ocorrendo em 

remanescentes florestais bem preservados do estado de São Paulo, Rio de Janeiro e 

Paraná. Duas espécies de bugios, o Guariba-ruivo (Alouatta guariba, CABRERA, 

1940), ocorrendo na região leste do Brasil e na Argentina; o bugio-preto (Alouatta 

caraya, HUMBOLDT, 1812), espécie de ampla distribuição em vários biomas, 

ocorrendo na região norte/nordeste do estado de São Paulo. O guigó (Callicebus 

nigrifrons, SPIX, 1823), que ocorre em uma extensa área do sudeste brasileiro, 

incluindo uma porção norte-leste do estado. O Macaco-prego (Sapajus nigritus, 
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GOLDFUSS, 1809), espécie de ampla distribuição no sudeste e ocorrendo em todo o 

estado. Uma espécie de sagui introduzido, Sagui-de-tufo-branco (Callithrix jacchus, 

LINNAEUS, 1758), e duas nativas, Sagui-de-tufo-preto (Callithrix penicillata, E. 

GEOFFROY, 1812), ocorrendo na porção norte do estado, e o Sagui da serra escuro 

(Callithrix aurita, E. GEOFFROY, 1812), espécie ameaçada com sua distribuição no 

litoral e na região leste do estado.     

3.2. COMUNIDADES DE PRIMATAS E MÉTRICAS DA PAISAGEM 

Foi realizada uma ampla revisão bibliográfica na plataforma Google Scholar 

através das seguintes palavras e termos-chave: “surveys”, “primates”, “community”, 

“assemblage”, “mammals”, “Atlantic Forest”, “Habitat fragmentation”, “fragments”, afim 

de compilar informações sobre censos populacionais e levantamentos de primatas em 

remanescentes florestais de Mata Atlântica no estado de São Paulo. Essa compilação 

de dados foi focada inicialmente em estudos que apresentavam dados de abundância 

e/ou densidade das populações, entretanto, devido a carência de dados dessa 

natureza, mudamos o foco para dados de presença apenas. Essa compilação resultou 

em um conjunto de 38 áreas de estudo abrigando comunidades de primatas dispostas 

ao longo de remanescentes florestais dentro do estado e apresentando diferentes 

níveis de perturbações antrópicas (Figura 1). 
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Figura 1: mapa com a disposição das comunidades de primatas na Mata Atlântica 
do estado de São Paulo 

 

Fonte: elaborado pelo autor 

 

Após a compilação das informações sobre comunidades de primatas, foi 

calculado para cada área de estudo as métricas de área do fragmento, isolamento 

médio, conectividade funcional e distância a área urbana dentro do software GRASS 

GIS. Todas essas métricas utilizaram como base um mapa de floresta e não floresta 

da Mata Atlântica construído através de outras bases de dados (RIBEIRO et al., 2009, 

S.O.S. Mata Atlântica e Instituto Florestal). Segue abaixo a descrição de cada uma 

das métricas: 

• Área do fragmento (ha): área, em hectare, de cada área de estudo extraída 

do mapa de floresta e não floresta. 

• Isolamento médio (m): Foi criado um buffer de 1 km ao redor de cada área de 

estudo e, com base no mapa de floresta e não floresta, foi criada uma matriz 
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de distância do fragmento focal até os fragmentos mais próximos dentro do 

buffer e através dessa matriz foi calculada uma distância média. 

• Conectividade funcional (ha): diz respeito a quantidade de área florestal 

conectada levando-se em consideração a capacidade de dispersão das 

espécies analisadas. Inicialmente seria analisada através de diferentes raios, 

de 100m a 1500m, contudo, de acordo com Galán-Acedo et al. (2018) a escala 

de efeito na qual primatas respondem de forma mais eficiente a estrutura da 

paisagem atinge um limite em 400m. Com isso, fizemos o cálculo de 

conectividade para três raios, 200m, 300m e 400m. Em seguida foi rodada uma 

ACP (Análise de Componentes Principais) para selecionar o raio com maior 

poder explicativo, sendo o raio de 400m o selecionado. 

• Distância a área urbana mais próxima (m): utilizando o mapa de centros 

urbanos fornecido pelo IBGE (Instituto Brasileiro de Geografia e Estatística) foi 

extraída a distância euclidiana das áreas de estudo até o centro urbano mais 

próximo. 

Por sua vez, a métrica de permeabilidade da matriz foi calculada no programa 

QGIS utilizando a extensão Semi-Automatic Classification Plugin (SCP), que 

possibilita a classificação pixel a pixel de forma semiautomática ou supervisionada de 

imagens de satélite. A classificação foi feita na escala 1:5.000 e dentro de um buffer 

de 1km a partir da borda de cada área de estudo. Nesse processo foram utilizadas 

imagens do sensor LANDSAT-8 que variam em período de extração de 2014 a 2018. 

Foram classificadas as seguintes classes de cobertura e uso da terra: 

• Floresta: cobertura de formações florestais naturais. 

• Floresta Plantada: áreas cobertas por silvicultura, principalmente 

Eucalyptus sp. e Pinus sp. 

• Cultivo Arbóreo: plantações de citros e café e outras culturas 

caracterizadas por um extrato arbustivo/arbóreo. 

• Cultivo Não Arbóreo: plantações de Cana-de-açúcar, soja e hortaliças. 

• Pecuária: áreas destinadas a pastagem e pastos em regeneração. 

• Área Não Vegetada: áreas que apresentam solo exposto e vegetação 

muito rasteira. Áreas que apresentam rotação de culturas. 

• Construções: áreas com infraestrutura urbana e estradas pavimentadas. 
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• Corpo d’Água: Rios, lagos, represas e mar. 

 Com base nessa classificação, utilizamos um questionário cedido pela Dra. 

Carla Gestich da UNICAMP (Universidade Estadual de Campinas), que tinha como 

objetivo compreender como características da paisagem influenciam a ocorrência de 

espécies de primatas no interior do estado de São Paulo. Mais especificamente, esse 

questionário tinha como alvo primatas do gênero Alouatta sp., Sapajus sp., Callicebus 

sp. e Callithrix sp. Esse questionário foi respondido por 30 pesquisadores que 

trabalham ou trabalharam com primatas da Mata Atlântica, onde os mesmos 

atribuíram valores de 1 a 100 para as classes de cobertura e uso da terra descritos 

acima, sendo 1 a classe de cobertura mais permeável e 100 a menos permeável ao 

movimento dos animais. Os pesquisadores atribuíram esses valores para cada um 

dos gêneros citados acima. Com os valores atribuídos por esses pesquisadores, 

calculamos a média para cada um dos gêneros separadamente. Em seguida, com 

base nos valores médios por gênero, obtivemos um valor médio de permeabilidade 

para cada classe de cobertura da terra para primatas de modo geral. Após a obtenção 

desses valores foi calculado o índice de permeabilidade da matriz (Figura 2) elaborado 

por Silva et al. (2015), que é calculado como segue: 

 

 

Figura 2: Índice de Permeabilidade da Matriz 

 

Fonte: Silva et al. (2015) 

MPIb = índice de permeabilidade da matriz no ponto b; PVs = valor de permeabilidade do 
tipo de cobertura da terra s; As = área ocupada pelo tipo de cobertura da terra s; Ab = área 
total do buffer no ponto b; b = fragmento ou floresta contínua; s = tipo de cobertura da terra. 
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3.3. ÍNDICES DE DIVERSIDADE FUNCIONAL 

 Em paralelo à compilação de informações sobre comunidades de primatas, foi 

desenvolvido um conjunto de dados sobre características funcionais dos primatas 

relacionadas de forma direta e indireta com o processo de dispersão de sementes 

(Tabela 2). Esse conjunto de dados foi elaborado também através de uma revisão na 

literatura através da plataforma Google Scholar utilizando as seguintes palavras e 

termos-chave: “seed dispersal”, “diet”, “home range”, “feeding ecology”, “activity 

budget” juntamente com o nome de cada espécie de primata que ocorre dentro do 

estado de São Paulo.  

 Com esse conjunto de dados de características funcionais, foram calculados 

no software R com o pacote FD (função dbFD) quatro índices multidimensionais de 

diversidade funcional definidos por Villéger, Mason & Mouillot (2008) e adaptados por 

Laliberté & Legendre (2010): 

• FRic (Functional Richness): que representa a riqueza funcional de uma 

comunidade. Ele analisa o volume ocupado pelas espécies em um espaço 

multidimensional de características, a partir dos valores de cada característica 

(Figura 3): 

Figura 3: FRic - Functional Richness 

 

Fonte: Villéger et al. (2008) 

Medida de riqueza funcional, onde os pontos representam as espécies e seus respectivos 
valores para cada característica. O diâmetro dos pontos representa a abundância relativa 
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das espécies. A partir da disposição dos valores no espaço funcional, o índice mede o 
volume ocupado por todas as espécies. 

• FEve (Functional Evenness): que descreve a regularidade funcional, isto é, 

analisa a regularidade da distribuição de abundância das espécies no volume 

descrito no espaço multidimensional de características (Figura 4): 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fonte: Villéger et al. (2008) 

A regularidade funcional mede o quão regular é o espaçamento entre as espécies dentro do 
espaço multidimensional de características. Além disso, analisa a uniformidade da 

distribuição de abundancia entre as espécies. 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 4: FEve - Functional Evenness 

T
ra

it
 2

 



18 
 

• FDiv (Functional Divergence): que analisa o desvio das distâncias da média das 

características funcionais ponderada pela abundância dentro do espaço 

multidimensional de características (figura 5):  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fonte: Villéger et al. (2008) 

GV representa o centro de gravidade das características funcionais das espécies, e o círculo 

preto representa a distância média ao centro de gravidade. A divergência funcional mede o 

quanto as espécies desviam funcionalmente da média (linhas pretas ligadas ao círculo). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 5: FDiv – Functional Divergence 
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• FDis (Functional Dispersion): que considera tanto a riqueza quanto a divergência 

funcional para calcular a distância média das espécies ao centroide de todas as 

espécies no espaço multidimensional, podendo ser ponderada pela abundância 

das espécies (figura 6): 

 

  

 

 

 

 

 

 

 

 

Fonte: Laliberté & Legendre (2010) 

O índice de dispersão funcional considera tanto a riqueza quanto a divergência funcional. 

Neste caso, a localização do centro de gravidade (C) é deslocada para as espécies mais 

abundantes (aj). As distâncias individuais (zj) são ponderadas pelos valores de abundância 

para o cálculo da dispersão. 

 

 Subdividimos o conjunto de características funcionais em características de 

resposta (Specific Response Function) e características de efeito (Specific Effect 

Function), de acordo com Díez et al. (2013). As características de resposta são 

características relacionadas com a capacidade das espécies persistirem e 

responderem a mudanças e perturbações ambientais, aqui se referindo a 

fragmentação e perda de habitat. As características de efeito se referem a 

características das espécies que exercem efeitos sobre processos ecossistêmicos, 

sendo esse conjunto formado pelas características relacionadas ao processo de 

dispersão de sementes (Tabela 2). 

 

 

Figura 6: FDis – Functional Dispersion 
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Tabela 2: características funcionais dos primatas subdivididas em características de 

resposta (Specific Response Funcition) e características de efeito (Specific Effect 

Function). 

Características  

funcionais 

Características 

de resposta  

Características 

de efeito  

Tamanho corporal (g) ✓  ✓  

Tamanho de grupo ✓   

% de frutos na dieta ✓  ✓  

% de folhas na dieta ✓  ✓  

% de matéria animal na dieta ✓  ✓  

Nº de gêneros de frutos ingeridos  ✓  

% do tempo em vegetação de 0 - 5m ✓   

% do tempo em vegetação de 6 - 15m ✓   

% do tempo em vegetação > 15m ✓   

Especialista ou generalista ✓   

Distância diária percorrida (m) ✓   

Área de vida (ha) ✓   

Padrão de deposição das sementes  ✓  

Tempo médio de passagem pelo trato digestório (h)  ✓  

Largura média das sementes dispersas (cm)  ✓  

Comprimento médio das sementes dispersas (cm)  ✓  

Largura máxima das sementes dispersas (cm)  ✓  

Comprimento máximo das sementes dispersas (cm)  ✓  

Efeito sobre a germinação  ✓  

 

Fonte: elaborado pelo autor 

 

3.4. ANÁLISE DE DADOS E MODELOS 

 Antes de gerar todos os modelos, avaliamos a existência de colinearidade entre 

as métricas da paisagem utilizando o fator de inflação de variância (Variance Inflation 

Factor ou VIF) de acordo com Zuur et al. (2010). Métricas com VIF > 2 foram retiradas 

dos modelos. Dessa maneira, a retirada da métrica “distância a área urbana mais 

próxima” permitiu eliminar os efeitos de colinearidade. 

 Testamos a relação entre riqueza específica e as métricas da paisagem através 

de modelos aditivos generalizados mistos (GAMM). Em seguida, testamos a relação 

entre os índices de diversidade funcional, calculados tanto para características de 
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resposta quanto para características de efeito, com as métricas da paisagem também 

através de GAMM. Devido à proximidade de muitas áreas de estudo, os modelos 

tiveram a adição das coordenadas geográficas de cada área como fator aleatório, 

permitindo aos modelos levarem em consideração a existência de auto correlação 

espacial entre as áreas de estudo. Os modelos foram gerados no software R com o 

pacote mgcv (função gamm). Os melhores modelos foram selecionados de acordo 

com o Critério de Informação de Akaike (AIC), sendo os modelos com ΔAIC ≤ 2.0 e 

wAIC ≥ 0.1 igualmente plausíveis (BURNHAM; ANDERSON, 2003). A seleção dos 

modelos foi feita utilizando o pacote bblme (BOLKER et al., 2008). 
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4. RESULTADOS 

4.1. RIQUEZA ESPECÍFICA E A ESTRUTURA DA PAISAGEM 

 Avaliando os modelos gerados para riqueza específica, o isolamento médio 

influencia negativamente a riqueza em comunidades de primatas (Tabela 3, R²-

ajustado=0.20, F=6.365, p < 0.001), com riqueza específica baixa em áreas mais 

isoladas (Figura 6). O isolamento médio ganha maior poder explicativo (R²-ajustado= 

0.29, F=12.213, p < 0.001) quando combinado com a conectividade funcional (Tabela 

3, Figura 7). 

 

Tabela 3: Resultados dos modelos mais plausíveis testando a relação entre riqueza 
específica (Richness) e as métricas de isolamento médio (Iso) e conectividade 
funcional (Connect), e a contribuição de cada variável ao poder explicativo do modelo. 
‘****’ p < 0.0001; ‘***’ p < 0.001; ‘**’ p < 0.01; ‘*’ p < 0.05.  

 

Fonte: elaborado pelo autor 

 

Modelo e variáveis valor F valor p ΔAIC wAIC R² ajustado 

Richness ~ Iso   0.0 0.4740 0.201 

s(Iso) 6.365 0.0006***    

Richness ~ Connect + Iso   0.5 0.3718 0.292 

s(Connect) 3.725 0.0178*    

s(Iso) 12.213 < 0.0001****    
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Figura 6: Riqueza específica em função de isolamento médio 

 

Fonte: elaborado pelo autor 

 

 

Figura 7: Riqueza específica em função de isolamento médio e conectividade 
funcional 

 

Fonte: elaborado pelo autor 
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4.2. DIVERSIDADE FUNCIONAL PARA CARACTERÍSTICAS DE RESPOSTA E 

A ESTRUTURA DA PAISAGEM 

 Nenhuma métrica da paisagem pôde explicar a variação na riqueza funcional 

(FRic) calculada com base em características de resposta (Tabela 4, Apêndice C), 

contudo, a métrica de isolamento médio se aproxima da significância, mas não explica 

a variação (R²-ajustado=0.16, F=3.319, p=0.057). A variação na regularidade 

funcional (FEve) é explicada pela área do fragmento em conjunto com isolamento 

médio (Tabela 4), com o FEve sendo afetado positivamente pela área do fragmento 

até um certo limite, no qual aparenta se tornar constante (Figura 8). Semelhante a 

riqueza funcional, a divergência funcional (FDiv) não pôde ser explicada por nenhuma 

métrica da paisagem (Tabela 4, Apêndice C). Por sua vez, a dispersão funcional (FDis) 

é afetada positivamente pela área do fragmento (Tabela 4, R²-ajustado=0.61, 

F=12.29, p < 0.001), com FDis aumentando com o aumento da área (Figura 9). 

Quando em conjunto com a conectividade funcional, a área do fragmento adquire 

maior poder explicativo sobre a dispersão funcional (R²-ajustado=0.83, F=26.797, p < 

0.001). 

4.3. DIVERSIDADE FUNCIONAL PARA CARACTERÍSTICAS DE EFEITO E A 

ESTRUTURA DA PAISAGEM 

 Da mesma forma que o FRic para características de resposta, a riqueza 

funcional para características de efeito não pôde ser explicada por nenhuma métrica 

da paisagem (Tabela 5, Apêndice D). A variação na regularidade funcional para 

características de efeito é explicada pela permeabilidade da matriz (tabela 5, R²-

ajustado=0.24, F=10.61, p=0.002), com o FEve sendo afetado negativamente por 

áreas ao redor de matrizes menos permeáveis (Figura 10). Mais ainda, a área do 

fragmento também exerce efeito sobre FEve (Tabela 5, R²-ajustado=0.21, F=8.624, 

p=0.006), sendo este último afetado positivamente por áreas maiores (Figura 11). Os 

modelos não mostraram nenhuma relação significativa entre divergência funcional 

(FDiv) e as métricas da paisagem (Tabela 5). Já a dispersão funcional é afetada 

negativamente pela área do fragmento (Tabela 5, R²-ajustado=0.41, F=15.42, p < 

0.001), onde FDis diminui com o aumento da área (Figura 12). 
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Tabela 4: modelos plausíveis testando a relação entre os índices de diversidade 
funcional (FRic - riqueza funcional, FEve - regularidade funcional, FDiv - divergência 
funcional, FDis - dispersão funcional) calculados com base em características de 
resposta e métricas da paisagem: área do fragmento (Area), conectividade funcional 
(Connect), isolamento médio (Iso) e permeabilidade da matriz (MPI). Os modelos com 
ΔAIC ≤ 2.0 e wAIC ≥ 0.1 foram considerados igualmente plausíveis. ‘****’ p < 0.0001; 
‘***’ p < 0.001; ‘**’ p < 0.01; ‘*’ p < 0.05. 

 

Fonte: elaborado pelo autor 

 

 

 

Modelos e variáveis valor F valor p ΔAIC wAIC R² ajustado 

FRic ~ Iso   0.0 0.4118 0.169 

s(Iso) 3.319 0.0574    

FRic ~ MPI   0.2 0.3650 0.067 

s(MPI) 3.871 0.0586    

FEve ~ Area   2.1 0.147 0.429 

s(Area) 6.142 0.0047**    

FEve ~ Area + Iso   0.0 0.425 0.436 

s(Area) 6.759 0.0045**    

s(Iso) 6.726 0.0153*    

FDiv ~ Iso   0.1 0.245 0.020 

s(Iso) 1.664 0.2070    

FDiv ~ MPI   0.0 0.252 0.026 

s(MPI) 1.823 0.1870    

FDis ~ Area   0.0 0.6392 0.613 

s(Area) 12.29 < 0.0001****    

FDis ~ Area + Connect   1.2 0.3427 0.831 

s(Area) 26.797 < 0.0001****    

s(Connect) 8.441 0.0004***    
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Figura 8: Regularidade funcional em função de área do fragmento 

 

Fonte: elaborado pelo autor 

 

Figura 9: Dispersão funcional em função de área do fragmento 

 

Fonte: elaborado pelo autor 
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Tabela 5: modelos plausíveis testando a relação entre os índices de diversidade 
funcional (FRic - riqueza funcional, FEve - regularidade funcional, FDiv - divergência 
funcional, FDis - dispersão funcional) calculados com base em características de 
efeito e métricas da paisagem: área do fragmento (Area), conectividade funcional 
(Connect), isolamento médio (Iso) e permeabilidade da matriz (MPI). Os modelos com 
ΔAIC ≤ 2.0 e wAIC ≥ 0.1 foram considerados igualmente plausíveis. ‘****’ p < 0.0001; 
‘***’ p < 0.001; ‘**’ p < 0.01; ‘*’ p < 0.05. 

Modelos e variáveis valor F valor p ΔAIC wAIC R² ajustado 

FRic ~ Connect   0.0 0.3267 -0.077 

s(Connect) 0.783 0.3830    

FRic ~ Area   0.7 0.2332 -0.007 

s(Area) 0.156 0.6960    

FEve ~ MPI   0.0 0.429 0.242 

s(MPI) 10.61 0.0027**    

FEve ~ Area   1.6 0.429 0.210 

s(Area) 8.624 0.0063**    

FDiv ~ Area   0.0 0.378 0.106 

s(Area) 3.198 0.0840    

FDiv ~ Iso   1.3 0.196 0.002 

s(Iso) 1.11 0.3010    

FDis ~ Area   0.0 0.8683 0.419 

s(Area) 15.42 < 0.0001****    

 

Fonte: elaborado pelo autor 
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Figura 10: Regularidade funcional em função de permeabilidade da matriz (MPI) 

 

Fonte: elaborado pelo autor 

O índice de permeabilidade da matriz (MPI) varia de 0 a 100, e quanto maior o valor menos 
permeável é a matriz ao redor da área de estudo. 

 

Figura 11: Dispersão funcional em função de área do fragmento 

 

Fonte: elaborado pelo autor 
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5. DISCUSSÃO 

5.1. RIQUEZA ESPECÍFICA E A ESTRUTURA DA PAISAGEM 

 Nossos resultados indicam que a riqueza específica de primatas é afetada 

negativamente pelo isolamento das manchas de habitat, isto é, quanto mais isoladas 

as comunidades, menor é a riqueza. 

 O isolamento das manchas de habitat, em conjunto com a área do fragmento e 

efeitos de borda têm sido listados como fatores majoritários afetando negativamente 

diversas faces da biodiversidade e ecossistemas inteiros (HADDAD et al., 2015, 

LAURENCE et al., 2018). O isolamento entre fragmentos, resultante da subdivisão de 

habitat na paisagem, constrange principalmente a movimentação dos animais, tais 

como a movimentação dentro da área de vida, movimentos de dispersão e 

movimentos individuais em metapopulações (LINDENMAYER; FISCHER, 2013, 

HADDAD et al., 2015). Com isso, a limitação do movimento pode impulsionar a 

redução do pool gênico das populações remanescentes através do rompimento dos 

padrões de fluxo gênico (OKLANDER et al., 2010; WANG et al., 2017), diminuindo as 

chances de persistência das populações a longo prazo. Em adição, grande parte das 

espécies de primatas, semelhante a outros mamíferos, apresentam taxas 

consideráveis de dispersão (GREENWOOD, 1980), seja como consequência de 

comportamentos agressivos/coercitivos ou como resultado do grupo manter apenas 

uma fêmea reprodutiva (PUSEY; PACKER, 1987). Nesse sentido, o grau de 

isolamento pode influenciar a dinâmica de grupos sociais e a formação de novos 

grupos. Por exemplo, Oklander et al. (2010) demonstraram a existência de altos 

custos para a dispersão de machos de bugio-preto (Alouatta caraya HUMBOLDT, 

1812) devido a restrições ambientais causadas pelo isolamento dos fragmentos. 

 Em contraste aos nossos resultados, estudos prévios sobre os efeitos da 

fragmentação sobre primatas mostram a área do fragmento como fator determinante 

na riqueza (HARCOURT; DOHERTY, 2005; BENCHIMOL; PERES, 2013), 

abundância (CHIARELLO; MELO, 2001) e ocorrência de espécies (ESTRADA; 

COATES-ESTRADA, 1996, SILVA et al., 2015). Essa ausência de efeito da área do 

fragmento já foi observada em estudo prévio (CHIARELLO, 2003) e pode sugerir uma 

flexibilidade por parte das espécies de primatas na Mata Atlântica, apresentando 

resiliência frente aos distúrbios causados pela fragmentação. Mais ainda, Chiarello 

(2003) avaliou entre 1997 e 2003 cinco áreas de estudo incluídas na presente análise 



30 
 

(Parque Estadual Morro do Diabo, Estação Ecológica de Caetetus, Fazenda Rio Claro, 

Fazenda Mosquito e Fazenda Tucano) e que foram previamente estudadas por Cullen 

Jr. (2000) e constatou que embora a abundância de algumas espécies fosse baixa, 

em nenhuma dessas áreas houve extinção das três espécies de primatas 

(Leontopithecus chrysopygus MIKAN, 1823; Sapajus nigritus GOLDFUSS, 1809; 

Alouatta guariba CABRERA, 1940)  que naturalmente ocorrem nesta região, o que 

pode sugerir também uma resiliência dessas espécies, entretanto, estudos mais 

atuais sobre o status dessas populações são necessários para obtermos um cenário 

mais completo. 

 Observando a estrutura das comunidades analisadas, a espécie de maior 

ocorrência é o bugio-ruivo (Alouatta guariba) seguido pelo macaco-prego (Sapajus 

nigritus). A plasticidade ecológica dessas espécies é o fator que pode permitir a 

persistência delas na paisagem do estado de São Paulo.  A. guariba e espécies do 

gênero Alouatta de forma geral conseguem viver em fragmentos muito pequenos e 

isolados (BICCA-MARQUES, 2003; ARROYO-RODRÍGUEZ; DIAS, 2010), resultado 

de sua dieta altamente folívora e baixa atividade de movimento diário (BICCA-

MARQUES, 2003; PRATES; BICCA-MARQUES, 2011). Além disso, a alta 

persistência dessas duas espécies é algo observado em grande parte da Mata 

Atlântica (CULOT et al. No prelo), onde provavelmente vivem em vários pequenos 

fragmentos degradados, além de áreas grandes e conservadas. Em contrapartida, a 

persistência dessas e demais espécies ocorrentes no estado de São Paulo corre sério 

risco de não se sustentar no atual cenário de surto de febre amarela que se iniciou em 

2016 e já causou a morte de, pelo menos, 5.000 indivíduos de diferentes espécies, 

muitas delas já listadas como ameaçadas (BICCA-MARQUES et al., 2018; ESTRADA 

et al., 2018). Nesse sentido, o isolamento causado pela fragmentação de habitat pode 

agir em sinergia com epidemias e ameaças secundárias como a caça, e erodir ainda 

mais as populações dessas espécies. 
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5.2. DIVERSIDADE FUNCIONAL PARA CARACTERÍSTICAS DE RESPOSTA E A 

ESTRUTURA DA PAISAGEM 

 Modificações na diversidade funcional impulsionadas por perturbações 

antrópicas já foram retratadas em aves (FLYNN et al., 2009; BOVO et al., 2018), 

mamíferos de modo geral (FLYNN et al., 2009; MAGIOLI et al., 2015), comunidades 

vegetais (BENCHIMOL; PERES, 2015) e em besouros coprófagos (BARRAGÁN et 

al., 2011), entretanto, esta pesquisa representa os primeiros esforços para 

compreender alterações na diversidade funcional em comunidades de primatas 

causadas por distúrbios antrópicos. Nossos resultados indicam que a área do 

fragmento se relaciona negativamente com aspectos da diversidade funcional 

analisados com base em características de resposta. Riqueza e divergência funcional 

não foram afetadas por nenhuma das métricas da paisagem levadas aqui em 

consideração. Essa falta de relação provavelmente se deve ao fato de que FRic e 

FDiv são calculados com base no volume do invólucro convexo (“Convex Hull 

Volume”, para mais detalhes consulte CORNWELL et al., 2006) e nesta análise, o 

número de pontos (espécies) precisa necessariamente ser maior que o número de 

dimensões (características) (VILLÉGER et al., 2008; LALIBERTÉ; LEGENDRE, 2010). 

Quando o número de espécies é menor que o número de características o volume não 

é calculado precisamente. Em contrapartida, FEve e FDis não apresentam essa 

limitação, podendo abarcar mais características do que espécies (LALIBERTÉ; 

LEGENDRE, 2010). 

 Segundo Mouchet et al. (2010), índices de diversidade funcional tem a 

capacidade de revelar processos que moldam a coexistência de espécies e regras de 

montagem de comunidades (“Communities assembly rules”) impulsionadas por 

características funcionais. Esses processos agregam interações entre espécies bem 

como interações entre espécies e fatores ambientais, e podem ser divididos a grosso 

modo em duas categorias: competição e filtragem de habitat (ou nicho) (CORNWELL 

et al., 2006). A exclusão competitiva (HARDIN, 1960) e o princípio da similaridade 

limitante, que postula a existência de um limite para a similaridade ecológica de 

espécies ocorrendo na mesma comunidade (MACARTHUR; LEVINS, 1967; STUBBS; 

WILSON, 2004), sendo ambos aspectos da competição, assumem a coexistência 

estável de espécies funcionalmente diferentes. Em contrapartida, a filtragem de nicho 

assume a coexistência de espécies funcionalmente semelhantes, pois as condições 
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ambientais agem como um filtro sobre a comunidade, permitindo que espécies com 

um conjunto específico de características persista, excluindo, portanto, aquelas que 

não se adequam ao filtro ambiental (CORNWELL, 2006; MOUCHET et al., 2010). 

 Ainda de acordo com Mouchet et al. (2010), que avaliaram a performance e 

resposta de vários índices de diversidade funcional frente à riqueza de espécies e 

regras de montagem de comunidades, FEve é um índice mais sensível a filtragem de 

habitat do que a padrões de similaridade limitante, onde FEve será baixo quando 

algumas partes do espaço funcional estão vazias, enquanto outras se encontram mais 

adensadas. Nesse sentido, nossos resultados podem indicar que áreas muito 

pequenas (10 a 30 ha, de acordo com nossos dados) favoreçam apenas espécies 

com características mais resilientes a fragmentação. As menores áreas, Mata Furnas 

1 (23 ha) e Mata Fazenda Santa Atibaia (13 ha), abrigam comunidades compostas 

por Alouatta guariba (CABRERA, 1940), Callithrix penicillata (É. GEOFFROY, 1812) e 

Callithrix jacchus (LINNAEUS, 1758). Como já discutido acima, A. guariba consegue 

se manter em fragmentos muito pequenos devido à sua dieta flexível, pequenos 

padrões de movimentação diária e área de vida pequena. Da mesma forma, C. 

penicillata e C. jacchus apresentam alta plasticidade ecológica devido a suas 

pequenas áreas de vida (VILELA; FARIA, 2004; SCHIEL et al., 2017) além de 

especializações morfológicas que permitem a exploração de exsudatos (COIMBRA-

FILHO, 1976; FONSECA; LACHER, 1984), um recurso abundante mesmo em 

pequenos fragmentos. Em contrapartida, áreas pequenas podem diminuir a 

probabilidade de ocupação de espécies com grandes áreas de vida que geralmente 

apresentam uma dieta mais frugívora, como é o caso do Mico-Leão-Preto 

(Leontopithecus chrysopygus, MIKAN, 1823) e o Muriqui-do-sul (Brachyteles 

arachnoides, É. GEOFFROY, 1806), que ocorrem em áreas intermediárias e grandes 

contínuos florestais. 

 De acordo com Mason et al. (2013), FDis é um bom índice para medir a 

divergência funcional em comunidades, que está relacionada com 

complementaridade de nicho (MASON et al., 2012). A hipótese de complementaridade 

de nicho afirma que a sobreposição em uma determinada dimensão do nicho, pode 

ser nivelada pela baixa sobreposição em outra dimensão (SCHOENER, 1974). Assim, 

à luz dessa hipótese, a divergência funcional deve ser alta quando a 

complementaridade de nicho aumenta a probabilidade de ocorrência e persistência 
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das espécies na comunidade (MASON et al., 2012). Nesse contexto, a relação entre 

áreas maiores com maior dispersão funcional pode ser atribuída pela maior 

disponibilidade de habitats nessas grandes áreas (BENCHIMOL; PERES, 2014). O 

Parque Estadual Carlos Botelho, por exemplo, abriga populações de espécies 

frugívoras e que necessitam de grandes áreas de vida, B. arachnoides e L. 

chrysopygus, que podem coexistir entre si e com populações de outras duas espécies, 

S. nigritus e A. guariba, que também podem fazer dos frutos uma boa parte da sua 

dieta (MARTINS, 2008). Assim, grandes áreas, através da complexidade da estrutura 

vegetal, por exemplo, podem permitir a sobreposição de certas dimensões do nicho 

(dieta, padrões de uso do habitat) sem prejuízo para as espécies. 

 

5.3. DIVERSIDADE FUNCIONAL PARA CARACTERÍSTICAS DE EFEITO E A 

ESTRUTURA DA PAISAGEM 

 Esta pesquisa representa os primeiros esforços em tentar compreender os 

efeitos de perturbações antrópicas sobre uma função específica no ecossistema. 

Nossos resultados mostram que comunidades rodeadas por usos da terra menos 

permeáveis, resultam em uma menor regularidade funcional em características 

relacionadas com o processo de dispersão de sementes. Por sua vez, áreas menores 

abrigam comunidades com maior dispersão funcional. 

 Efeitos negativos da intensificação do uso da terra sobre a diversidade 

funcional, e como consequência, sobre o funcionamento de ecossistemas já foram 

avaliados em comunidades vegetais, de aves e mamíferos (FLYNN et al., 2009). Flynn 

et al. (2009) demonstram que comunidades de mamíferos em paisagens agrícolas 

apresentam uma diminuição de espécies frugívoras e granívoras. Ao mesmo tempo, 

eles demonstram que comunidades vegetais também em paisagens agrícolas 

apresentam uma predominância de espécies arbustivas e herbáceas (< 1.55 m) com 

grandes espécies arbóreas sendo perdidas. Isso pode sugerir que comunidades 

vegetais em regiões agrícolas forneçam habitats menos complexos e diversos, o que 

pode explicar a perda de animais frugívoros nessas comunidades (FLYNN et al., 

2009). Nesse contexto, temos as comunidades de primatas em fragmentos no estado 

de São Paulo, que apresenta uma cobertura e uso da terra dominado pela 

monocultura de cana-de-açúcar (BECA et al., 2017). Assim, de acordo com nossos 
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dados, a comunidade que mais sofre com essa impermeabilidade da matriz é a 

presente na Reserva Legal Fazenda Santa Adelaide, composta por A. caraya, S. 

nigritus e C. penicillata, apresentando baixa regularidade funcional. O que sugere que 

A. caraya e S. nigritus, sendo espécies capazes de persistir em ambientes 

perturbados, sejam também as duas espécies atuando no processo de dispersão de 

sementes, ingerindo semelhantes quantidades de frutos e dispersando sementes de 

tamanhos aproximados, visto que C. penicillata apresenta uma dieta mais 

gomívora/insetívora (VILELA; FARIA, 2004). Entretanto, são necessários estudos 

mais detalhados sobre a efetividade de dispersão por essas espécies. 

 Nossos resultados indicam que comunidades em áreas menores apresentam 

maior dispersão funcional que comunidades em grandes contínuos florestais. 

Avaliando a comunidade com maior FDis, Mata Fazenda Atibaia, composta por A. 

guariba, C. jacchus e C. penicillata, que também é uma das comunidades com menor 

regularidade funcional com base em características de resposta, podemos sugerir que 

a alta dispersão funcional pode se dar pelo fato de A. guariba ser funcionalmente 

diferente das outras duas espécies do gênero Callithrix, que ingerem poucas 

quantidades de frutos. A. guariba apresenta uma dieta folívora/frugívora e mesmo 

sendo um dispersor menos efetivo que o Muriqui-do-sul por exemplo (MARTINS, 

2005), sua presença nesses pequenos fragmentos pode ser decisiva para a 

manutenção de comunidades vegetais (CHAPMAN; CHAPMAN, 1995). Em 

contrapartida, comunidades em grandes contínuos florestais que apresentam menor 

dispersão funcional, podem sugerir a presença de redundância funcional, visto que 

permitem a coexistência de mais espécies frugívoras. Entretanto, é preciso avaliar de 

forma mais precisa a eficiência de dispersão das espécies de primatas que compõem 

tais comunidades. 
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6. OBSERVAÇÕES FINAIS 

 A Mata Atlântica é uma das florestas tropicais mais degradadas e exploradas 

do mundo (DEAN, 1995; RIBEIRO et al., 2009), e ainda assim abriga uma enorme 

biodiversidade (MYERS et al., 2000). Com isso, nossos resultados indicam como parte 

importante dessa diversidade, os primatas, e sua função como engenheiros 

ecossistêmicos atuando através da dispersão de sementes, reagem a uma miríade de 

consequências causadas por perturbações antrópicas. 

 Nossos resultados expõem a necessidade de conectar fragmentos isolados que 

abrigam populações de espécies resilientes a fragmentação, e que podem estar 

sofrendo há anos as consequências genéticas e populacionais causadas pelo 

isolamento. Muitos trabalhos mostram a eficácia de corredores ecológicos na 

persistência de populações remanescentes de bugios em paisagens fragmentadas 

(PIMENTEL et al., 1992; NAIMAN et al., 1993; ESTRADA; COATES-ESTRADA, 

1996), o que pode ser uma solução para essas populações escaparem de extinções 

locais e funcionarem como metapopulações. Em conjunto ao isolamento, a área do 

fragmento se mostra um fator ambiental determinante na persistência das espécies 

de primatas e, inerentemente, na persistência das características relacionadas ao 

processo de dispersão de sementes. Além de tudo, essa pesquisa mostra que tão 

importantes quanto grandes contínuos florestais, os pequenos fragmentos precisam 

ser cada vez mais protegidos e melhor manejados, visto que podem abrigar espécies 

essenciais para a continuidade do processo de dispersão de sementes em ambientes 

tão degradados.       
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Apêndice A: áreas de estudo e suas respectívas localizações 

 

Áreas de estudo Latitude Longitude Referência 

Mata São José -22.358816 -47.4774 1 

Estação Ecológica dos Caetetus -22.4 -49.7 2 

Fazenda Rio Claro -22.839361 -49.899416 2 

Fazenda Mosquito -22.6715 -51.5182 2 

Fazenda Tucano -22.477651 -52.464406 2 

Parque Estadual Morro do Diabo -22.5 -52.3333333 2 

PESM - Caraguatatuba -23.6444 -45.5659 3 

PESM - Santa Virgínia -23.4043 -45.1836583 4 

PESM – Cunha -23.25388056 -45.0251861 5 

PESM - Picinguaba -23.33661111 -44.8191694 5 

Parque Estadual Carlos Botelho (Parte Alta) -24.09108333 -47.9405861 5 

Parque Estadual Carlos Botelho (Parte Baixa) -24.20124444 -48.0217944 5 

Parque Estadual Intervales -24.29898333 -48.2073528 5 

PETAR -24.44891389 -48.579425 5 

Estação Ecológica Juréia-Itatins -24.53333333 -47.2333333 5 

Mata da Meia Lua -22.71368889 -47.0976056 6 

Mata de Santa Genebra -22.82027778 -47.1102778 6 

Parque Estadual de Vassununga -21.725175 -47.5966722 7 

Fragmento K -21.97558889 -47.8379417 7 

Fragmento L -21.39595833 -47.822975 7 

Fragmento M -21.73386111 -47.6520611 7 

Mata Ribeirão Cachoeira -22.82970833 -46.9251056 8 

Reserva Biológica Serra do Japi -23.25621389 -46.9738472 9 

Mata Furnas 1 -22.783025 -47.0030194 10 

Mata Fazenda Atibaia -22.79180278 -46.983325 10 

Mata Fazenda Santa Mariana 1 -22.78694444 -47.0047222 10 

Mata Fazenda Santa Mariana 2 -22.790438 -47.019553 10 

Mata Furnas 2 -22.77948889 -47.0015694 10 

Parque Estadual da Cantareira -23.421503 -46.6159 11 

Beiraldo-Alpes D Ouro -23.17331389 -46.4615611 11 

Estação Ecológica de Ribeirão Preto -21.219021 -47.847808 11 

Reserva Legal Fazenda Santa Adelaide -21.181225 -47.900920 11 

Reserva legal Fazenda Familia Junqueira -21.316056 -47.986581 11 

Estação Experimental de Sertãozinho -21.149801 -48.092438 11 

Viraeiro-Tabatinguera -22.66666667 -48.1666667 12 

Monal -22.69596944 -48.0836028 12 

Sarã -22.66642222 -48.1953611 12 

Água Sumida -22.63317778 -48.2908278 12 
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Apêndice B - Resultados dos dez modelos, e a contribuição de cada variável 

explicatória, testando a relação entre riqueza específica (Richness) e métricas da 

paisagem: área do fragmento (Area), conectividade funcional (Connect), isolamento 

médio (Iso) e permeabilidade da matriz (MPI). Os modelos com ΔAIC ≤ 2.0 e wAIC ≥ 

0.1 foram considerados igualmente plausíveis e estão destacados em negrito. ‘***’ P 

< 0.001; ‘**’ P < 0.01; ‘*’ P < 0.05. 

Modelos e variáveis valor F valor p ΔAIC wAIC R² ajustado 

Richness ~ Area   6.1 0.0222 0.112 

s(Area) 4.126 0.0495*    

Richness ~ Area + Connect   8.1 0.0083 0.258 

s(Area) 8.184 0.00709**    

s(Connect) 3.269 0.04944*    

Richness ~ Area + Iso   3.8 0.0698 0.193 

s(Area) 0.642 0.42882    

s(Iso) 5.339 0.00213**    

Richness ~ Area + MPI   10.9 0.0021 0.095 

s(Area) 1.366 0.250    

s(MPI) 0.021 0.864    

Richness ~ Connect   9.1 0.0050 0.060 

s(Connect) 0.728 0.399    

Richness ~ Connect + Iso   0.5 0.3718 0.292 

s(Connect) 3.725 0.0178*    

s(Iso) 12.213 2.69e-07***    

Richness ~ Connect + MPI   10.1 0.0030 0.236 

s(Connect) 3.439 0.02804*    

s(MPI) 7.608 0.00922**    

Richness ~ Iso   0.0 0.4740 0.201 

s(Iso) 6.365 0.000696***    

Richness ~ Iso + MPI   5.3 0.0329 0.182 

s(Iso) 5.496 0.00207**    

s(MPI) 0.076 0.78459    

Richness ~ MPI   7.5 0.0110 0.059 

s(MPI) 2.753 0.106    
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Apêndice C - Resultados dos modelos, e a contribuição de cada variável explicatória, 

testando a relação entre os índices de diversidade funcional (FRic - riqueza funcional, 

FEve - regularidade funcional, FDiv - divergência funcional, FDis - dispersão funcional) 

calculados com base em características de resposta e métricas da paisagem: área do 

fragmento (Area), conectividade funcional (Connect), isolamento médio (Iso) e 

permeabilidade da matriz (MPI). Os modelos com ΔAIC ≤ 2.0 e wAIC ≥ 0.1 foram 

considerados igualmente plausíveis e estão destacados em negrito. ‘***’ P < 0.001; 

‘**’ P < 0.01; ‘*’ P < 0.05. 

Modelos e variáveis valor F valor p ΔAIC wAIC R² ajustado 

FRic      

FRic ~ Area   2.9 0.0979 -0.016 

s(Area) 0.926 0.344    

FRic ~ Area + Connect   13.1 <0.001 -0.015 

s(Area) 0.268 0.609    

s(Connect) 0.423 0.521    

FRic ~ Area + Iso    8.6 0.0056 0.171 

s(Area) 0.935 0.3326    

s(Iso) 3.463 0.0521    

FRic ~ Area + MPI   7.8 0.0082 0.109 

s(Area) 2.030 0.1651    

s(MPI) 5.014 0.0331*    

FRic ~ Connect   2.8 0.1024 0.021 

s(Connect) 1.67 0.206    

FRic ~ Connect + Iso   10.4 0.0022 0.156 

s(Connect) 0.635 0.4324    

s(Iso) 2.660 0.0991    

FRic ~ Connect + MPI   10.8 0.0018 0.032 

s(Connect) 0.001 0.975    

s(MPI) 2.701 0.111    

FRic ~ Iso   0.0 0.4118 0.169 

s(Iso) 3.319 0.0574    

FRic ~ Iso + MPI   9.0 0.0045 0.183 

s(Iso) 1.658 0.237    

s(MPI) 1.141 0.462    

FRic ~ MPI   0.2 0.3650 0.067 
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Apêndice C – Continuação.      

Modelos e variáveis valor F valor p ΔAIC wAIC R² ajustado 

s(MPI) 3.871 0.0586    

FEve      

FEve ~ Area   2.1 0.147 0.429 

s(Area) 6.142 0.0047**    

FEve ~ Area + Connect   3.2 0.085 0.174 

s(Area) 8.216 0.00784**    

s(Connect) 0.870 0.35919    

FEve ~ Area + Iso   0.0 0.425 0.436 

s(Area) 6.759 0.0045**    

s(Iso) 6.726 0.0153*    

FEve ~ Area + MPI   4.2 0.053 0.438 

s(Area) 6.461 0.00434**    

s(MPI) 1.934 0.17663    

FEve ~ Connect   3.9 0.060 -0.032 

s(Connect) 0.098 0.756    

FEve ~ Connect + Iso   6.9 0.013 0.009 

s(Connect) 0.00 0.991    

s(Iso) 2.34 0.138    

FEve ~ Connect + MPI   7.1 0.012 6.94e-05 

s(Connect) 0.177 0.677    

s(MPI) 1.901 0.179    

FEve ~ Iso   2.9 0.099 0.045 

s(Iso) 2.444 0.129    

FEve ~ Iso + MPI   6.9 0.014 0.014 

s(Iso) 0.636 0.432    

s(MPI) 0.044 0.835    

FEve ~ MPI   3.0 0.093 0.032 

s(MPI) 1.849 0.185    

FDiv      

FDiv ~ Area   1.2 0.137 -0.020 

s(Area) 0.418 0.523    
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Apêndice C – Continuação.      

Modelos e variáveis valor F valor p ΔAIC wAIC R² ajustado 

FDiv ~ Area + Connect   1.6 0.115 -0.055 

s(Area) 0.469 0.499    

s(Connect) 0.051 0.823    

FDiv ~ Area + Iso   2.9 0.060 0.019 

s(Area) 1.084 0.307    

s(Iso) 2.325 0.138    

FDiv ~ Area + MPI   3.0 0.056 0.024 

s(Area) 1.012 0.323    

s(MPI) 2.455 0.128    

FDiv ~ Connect   1.6 0.115 -0.034 

s(Connect) 0.003 0.959    

FDiv ~ Connect + Iso   4.0 0.035 -0.014 

s(Connect) 0.054 0.817    

s(Iso) 1.721 0.200    

FDiv ~ Connect + MPI   3.5 0.045 0.007 

s(Connect) 0.529 0.473    

s(MPI) 2.395 0.133    

FDiv ~ Iso   0.1 0.245 0.020 

s(Iso) 1.664 0.207    

FDiv ~ Iso + MPI   3.9 0.037 -0.003 

s(Iso) 0.135 0.716    

s(MPI) 0.291 0.594    

FDiv ~ MPI   0.0 0.252 0.026 

s(MPI) 1.823 0.187    

FDis      

FDis ~ Area   0.0 0.6392 0.613 

s(Area) 12.29 7.45e-06***    

FDis ~ Area + Connect   1.2 0.3427 0.831 

s(Area) 26.797 1.17e-12***    

s(Connect) 8.441 0.000425***    

FDis ~ Area + Iso   10.9 0.0027 0.612 



49 
 

Apêndice C – Continuação.      

Modelos e variáveis valor F valor p ΔAIC wAIC R² ajustado 

s(Area) 8.594 0.000247***    

s(Iso) 0.776 0.385630    

FDis ~ Area + MPI   8.0 0.0120 0.593 

s(Area) 10.163 3.51e-05***    

s(MPI) 5.188 0.0512    

FDis ~ Connect   13.4 <0.001 -0.055 

s(Connect) 2.849 0.0597    

FDis ~ Connect + Iso   20.6 <0.001 0.242 

s(Connect) 3.273 0.0494*    

s(Iso) 5.178 0.0225*    

FDis ~ Connect + MPI   21.4 <0.001 0.62 

s(Connect) 4.576 0.0172*    

s(MPI) 8.761 3.64e-05***    

FDis ~ Iso   11.9 0.0017 0.273 

s(Iso) 6.412 0.0159*    

FDis ~ Iso + MPI   23.0 <0.001 0.394 

s(Iso) 1.389 0.170    

s(MPI) 2.326 0.135    

FDis ~ MPI   13.1 <0.001 0.345 

s(MPI) 4.965 0.00817**    
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Apêndice D – Resultados dos modelos, e a contribuição de cada variável explicatória, 
testando a relação entre os índices de diversidade funcional (FRic - riqueza funcional, 
FEve - regularidade funcional, FDiv - divergência funcional, FDis - dispersão funcio 
nal) calculados com base em características de efeito e métricas da paisagem: área 
do fragmento (Area), conectividade funcional (Connect), isolamento médio (Iso) e 
permeabilidade da matriz (MPI). Os modelos com ΔAIC ≤ 2.0 e wAIC ≥ 0.1 foram 
considerados igualmente plausíveis e estão destacados em negrito. ‘***’ P < 0.001; 
‘**’ P < 0.01; ‘*’ P < 0.05. 

Modelos e variáveis valor F valor p ΔAIC wAIC R² ajustado 

FRic      

FRic ~ Area   0.7 0.2332 -0.007 

s(Area) 0.156 0.696    

FRic ~ Area + Connect   11.4 0.0011 -0.120 

s(Area) 0.000 0.982    

s(Connect) 0.615 0.440    

FRic ~ Area + Iso   11.1 0.0013 -0.035 

s(Area) 0.127 0.724    

s(Iso) 0.256 0.757    

FRic ~ Area +MPI   11.7 <0.001 -0.064 

s(Area) 0.003 0.954    

s(MPI) 0.075 0.780    

FRic ~ Connect   0.0 0.3267 -0.077 

s(Connect) 0.783 0.383    

FRic ~ Connect + Iso   11.7 <0.001 -0.112 

s(Connect) 0.676 0.418    

s(Iso) 0.113 0.798    

FRic ~ Connect + MPI   11.8 <0.001 -0.115 

s(Connect) 0.536 0.470    

s(MPI) 0.019 0.891    

FRic ~ Iso   0.7 0.2258 -0.020 

s(Iso) 0.156 0.727    

FRic ~ Iso + MPI   12.1 <0.001 -0.077 

s(Iso) 0.201 0.775    

s(MPI) 0.181 0.674    

FRic ~ MPI   0.9 0.2083 -0.036 
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Apêndice D – Continuação.      

Modelos e variáveis valor F valor p ΔAIC wAIC R² ajustado 

s(MPI) 0.234 0.632    

FEve      

FEve ~ Area   1.6 0.429 0.210 

s(Area) 8.624 0.00634    

FEve ~ Area + Connect   5.6 0.026 0.182 

s(Area) 7.091 0.0126    

s(Connect) 0.007 0.9338    

FEve ~ Area + Iso   5.5 0.027 0.182 

s(Area) 1.414 0.244    

s(Iso) 0.058 0.812    

FEve ~ Area + MPI   3.9 0.060 0.219 

s(Area) 0.092 0.764    

s(MPI) 1.753 0.196    

FEve ~ Connect   7.1 0.012 0.003 

s(Connect) 1.128 0.297    

FEve ~ Connect + Iso   6.3 0.018 0.139 

s(Connect) 0.331 0.5699    

s(Iso) 5.975 0.0209    

FEve ~ Connect + MPI   3.8 0.063 0.227 

s(Connect) 0.327 0.57178    

s(MPI) 9.413 0.00465    

FEve ~ Iso   2.7 0.109 0.162 

s(Iso) 6.879 0.0136    

FEve ~ Iso + MPI   3.9 0.060 0.215 

s(Iso) 0.065 0.8006    

s(MPI) 3.153 0.0865    

FEve ~ MPI   0.0 0.429 0.242 

s(MPI) 10.61 0.00279    

FDiv      

FDiv ~ Area   0.0 0.378 0.106 

s(Area) 3.198 0.084    
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Apêndice D – Continuação.      

Modelos e variáveis valor F valor p ΔAIC wAIC R² ajustado 

FDiv ~ Area + Connect   4.0 0.051 0.071 

s(Area) 2.628 0.116    

s(Connect) 0.003 0.954    

FDiv ~ Area + Iso   3.9 0.053 0.117 

s(Area) 2.223 0.147    

s(Iso) 0.241 0.628    

FDiv ~ Area + MPI   3.9 0.054 0.086 

s(Area) 2.893 0.0999    

s(MPI) 0.295 0.5914    

FDiv ~ Connect   2.8 0.095 -0.033 

s(Connect) 0.199 0.659    

FDiv ~ Connect + Iso   5.2 0.028 -0.053 

s(Connect) 0.268 0.608    

s(Iso) 1.147 0.293    

FDiv ~ Connect + MPI   6.5 0.014 -0.049 

s(Connect) 0.151 0.700    

s(MPI) 0.074 0.788    

FDiv ~ Iso   1.3 0.196 0.002 

s(Iso) 1.11 0.301    

FDiv ~ Iso + MPI   5.4 0.026 -0.036 

s(Iso) 0.950 0.338    

s(MPI) 0.005 0.946    

FDiv ~ MPI   2.6 0.104 -0.004 

s(MPI) 0.122 0.729    

FDis      

FDis ~ Area   0.0 0.8683 0.419 

s(Area) 15.42 9.44e-05***    

FDis ~ Area + Connect   12.3 0.0019 0.403 

s(Area) 22.960 3.43e-05***    

s(Connect) 0.681 0.416    

FDis ~ Area + Iso   10.0 0.0058 0.445 
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Apêndice D – Continuação.      

Modelos e variáveis valor F valor p ΔAIC wAIC R² ajustado 

s(Area) 4.381 0.0261*    

s(Iso) 1.171 0.2870    

FDis ~ Area + MPI   11.2 0.0033 0.461 

s(Area) 2.043 0.0785    

s(MPI) 0.962 0.3349    

FDis ~ Connect   16.7 <0.001 -0.0198 

s(Connect) 0.544 0.466    

FDis ~ Connect + Iso   19.1 <0.001 0.262 

s(Connect) 0.111 0.7416    

s(Iso) 10.631 0.0031**    

FDis ~ Connect + MPI   16.6 <0.001 0.326 

s(Connect) 0.91 0.347884    

s(MPI) 10.12 0.000914***    

FDis ~ Iso   6.4 0.0352 0.277 

s(Iso) 12.33 0.00131**    

FDis ~ Iso + MPI   15.2 <0.001 0.353 

s(Iso) 1.499 0.3435    

s(MPI) 2.766 0.0844    

FDis ~ MPI   4.7 0.0846 0.318 

s(MPI) 13.04 0.000579***    
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