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 1 - INTRODUÇÃO 

No Cerrado, o funcionamento dos ecossistemas recebe influência da 

estacionalidade climática, de queimadas e da escassez de nutrientes essenciais, dentre 

outros fatores, sendo que diferentes formas fisionômicas da vegetação são conseqüência 

direta de gradientes edáficos associados com variações geomorfológicas, como 

profundidade efetiva, presença de concreções no perfil, proximidade à superfície do lençol 

freático, drenagem e fertilidade (Haridasan, 2000; Haridasan, 2001), podendo grande parte 

dos ecossistemas desenvolver aparência xeromórfica e escleromórfica, permitindo assim, 

associá-lo exclusivamente a ambientes savânicos (UNESCO, 2000). No entanto, as 

formações florestais são expressivas, mesmo cobrindo menor extensão (Felfili, 2003), 

como é o caso das matas de galeria, associadas aos cursos d’água e das florestas deciduais 

e semideciduais que ocorrem sobre afloramentos de rochas calcárias ou derramamentos 

basálticos de alta fertilidade (Felfili, 2001a). 

As florestas deciduais e semideciduais são caracterizadas, principalmente, pela 

ocorrência de espécies arbóreas que perdem as folhas durante uma parte da estação seca do 

ano, em conseqüência do stress hídrico do solo nesse período (Murphy & Lugo, 1986). 

Ocorrem onde a temperatura média anual fica acima de 17oC, com a pluviosidade variando 

de 200 a 2500 mm anuais, permitindo que a evapotranspiração seja maior do que a 

precipitação em parte significativa do ano (Murphy & Lugo, 1986). 

Essas florestas compreendem hoje um ecossistema terrestre tropical muito 

ameaçado de extinção, pois seus solos altamente férteis, com altos teores de cálcio e 

magnésio, são os preferidos para as práticas de agricultura e pecuária, e para a mineração 

por fábricas de cimento e calcário (Scariot & Sevilha, 2000; Felfili, 2001a; Felfili, 2003; 

Pennington et al. 2006; Ratter et al. 2006). Igualmente, as queimadas anuais, a invasão de 

animais como o gado, a entrada de espécies invasoras, o corte raso para a produção de 

carvão vegetal, a exploração seletiva de madeiras nobres como aroeira (Myracrodruon 

urundeuva M. Allemao), cedro (Cedrela fissilis Vell.), ipês (Tabebuia spp.) e perobas 

(Aspidosperma spp.), a extração de cascas, frutos, sementes e raízes e a pressão por 

estarem rodeadas por extensas áreas com monoculturas exóticas como soja e algodão, que 

são tratadas pesadamente com produtos químicos (fertilizantes e agrotóxicos) são também 

ameaças a essas florestas estacionais (Felfili, 2003). Além de existirem riscos associados às 

mudanças climáticas, à poluição humana e às poucas áreas destinadas à conservação e à 

proteção dessas florestas, conforme estimativa de Miles et al. (2006). 
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Nas matas onde houve interferência humana, principalmente a exploração seletiva 

de madeiras, com o subseqüente abandono da área, ocorre a formação da capoeira (Cunha, 

1999), formações florestais em estágio de sucessão secundária que se diferenciam 

profundamente das formações primárias, florestas sob regime natural de distúrbios, onde as 

espécies estão em equilíbrio ecológico recíproco e com o ambiente. As principais 

diferenças entre esses dois tipos de floresta estão relacionadas à estrutura da vegetação, as 

florestas secundárias apresentam alta densidade de árvores baixas, com diâmetros 

pequenos; alto índice de área foliar, devido à alta produtividade primária líquida; possuem 

menor riqueza de espécies e ausência de espécies de alto valor comercial, em conseqüência 

da exploração seletiva; além de serem abundantes em lianas e em espécies exóticas 

invasoras, consideradas espécies oportunistas (Lamprecht, 1990; Brown & Lugo, 1990). 

São também, mais dependentes da dispersão de sementes em áreas adjacentes para sua 

recuperação, pois muitas espécies importantes podem ter sido extintas, ou quase extintas 

no local (Brown & Lugo, 1990). 

A recuperação das funções ecológicas dessas florestas secundárias é tecnicamente 

viável, mas deve-se considerar que nem todos os sítios apresentam boas capacidades de 

regeneração natural, sendo esta, influenciada por vários fatores, como história de uso da 

área, fertilidade do solo, disponibilidade de água e tempo de pousio (Oliveira & Silva, 

1992). A matriz do entorno, em especial, a presença de espécies invasoras, fogo, erosões e 

a aplicação de defensivos agrícolas, também alteram os processos de regeneração. Deste 

modo, visando o aproveitamento racional e a sobrevivência dessas florestas, é necessário a 

aplicação de técnicas silviculturais baseadas na ecologia de cada formação florestal 

(Hosokawa et al. 1998), considerando as espécies individualmente, pois possuem 

requerimentos ecológicos distintos e respondem diferentemente às intervenções 

silviculturais e a distúrbios (Freitas, 2004). 

 Uma prática que tem sido muito utilizada em florestas tropicais pluviais e que vem 

apresentando resultados negativos quanto aos impactos na floresta e positivos quanto aos 

rendimentos de madeira e na relação custo-benefício é a aplicação do manejo florestal de 

baixo impacto (Reduced Impact Logging – RIL), onde são implementadas uma série de 

medidas pré e pós-exploração, destinadas a proteger a regeneração natural de injúrias, 

minimizar danos ao solo e proteger os processos dos ecossistemas, como hidrologia e 

seqüestro de carbono (Putz et al. 2000). Alguns autores afirmam ainda que, o emprego 

dessas técnicas constituiria um passo importante para alcançar os objetivos do manejo 

florestal sustentável, mas por si só não seriam suficientes, pois podem depender também da 
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intensidade de exploração, dos ciclos de corte estipulados e da produtividade da floresta 

(Putz et al. 2000; Holmes et al. 2002; Sist et al. 2003). 

 No Brasil os estudos e aplicações do manejo florestal de baixo impacto estão 

concentrados na região amazônica, sendo poucas as aplicações em florestas tropicais 

estacionais, necessitando assim, serem incentivados, pois essas florestas contribuíram e 

ainda contribuem muito no mercado madeireiro, tanto em nível local, regional como 

nacional, principalmente na construção civil, na fabricação de postes e mourões de cerca, 

na produção de carvão e de lenha e na fabricação de móveis, pisos e esquadrias. 

 A importância do manejo dessas florestas fica confirmada quando verifica-se seu 

quase desaparecimento em decorrência da procura pelo homem por madeiras nobres, como 

aroeira (Myracrodruon urundeuva M. Allemao), cedro (Cedrela fissilis Vell.), ipês 

(Tabebuia spp.), perobas (Aspidosperma spp.), cerejeira (Amburana cearensis Allemao) e 

copaíba (Copaifera langsdorffii Desf.), jatobá (Hymenaea courbaril L.) entre outras. 

 Esta proposta de manejo florestal de baixo impacto para as capoeiras de florestas 

estacionais semideciduais em Pirenópolis – GO visa minimizar o impacto da exploração 

sobre as florestas remanescentes e ampliar a oferta de madeira, gerando renda às famílias 

rurais locais. E teve início na constatação de que muitas pequenas propriedades nessa 

região contêm remanescentes destas matas como capoeiras em adiantado estado de 

regeneração, podendo ser manejadas, como foi confirmado através do trabalho de Nóbrega 

(2002). As florestas semideciduais, nessa região, ocorrem nas encostas, gradando em 

formações ripárias na borda dos córregos e em transições com o cerrado nas porções mais 

altas do relevo, e estão sendo substituídas por pastagens e agricultura, além de sofrerem 

exploração seletiva de madeiras e corte raso em muitos casos para a produção de carvão 

vegetal e para a exploração de calcário no subsolo. 

 Pela característica de possuir pequenas propriedades produtivas e ser uma região 

onde o turismo ecológico e cultural é praticado (Prefeitura Municipal de Pirenópolis, 

2007), a área rural de Pirenópolis, mais especificamente a Fazenda Vagafogo, lindeira ao 

Santuário de Vida Silvestre – Reserva Particular do Patrimônio Natural – RPPN, de mesmo 

nome, é região com potencial para difusão dessas técnicas de manejo de baixo impacto. 

 As técnicas de manejo de baixo impacto utilizadas nesse estudo foram baseadas na 

presunção clássica de que as taxas de crescimento das árvores estão diretamente 

relacionadas à exposição da copa à luz solar e inversamente relacionadas à densidade de 

indivíduos no interior da floresta (Wadsworth & Zweede, 2006; Rockwell et al., 2007). 

Caracterizando-se principalmente pela atenção especial dispendida durante o corte da 
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madeira dentro da floresta, por ocasião da aplicação dos tratamentos silviculturais, quando 

procurou-se minimizar ao máximo os danos ao solo e à vegetação remanescente, retirando-

se cuidadosamente e manualmente de dentro da floresta as toras e os galhos cortados para 

minimizar os danos causados pela extração. 

1.2 - HIPÓTESE 

Intervenções pontuais que favoreçam espécies desejáveis vão acelerar o 

crescimento das mesmas, sem favorecer a penetração de espécies invasoras que possam 

interferir negativamente na dinâmica da regeneração natural em floresta semidecídua 

secundária. 

1.3 - OBJETIVOS 

·  Avaliar o crescimento de espécies desejáveis em uma capoeira em regeneração 

com intervenções silviculturais de baixo impacto. 

·  Analisar a eficiência dos tratamentos de liberação de espécies desejáveis pelo 

corte de cipós e de espécies competidoras, em duas intensidades de desbaste. 

·  Verificar o efeito das intervenções quanto à entrada de espécies invasoras. 

·  Verificar o comportamento de espécies nativas de valor comercial introduzidas 

no ambiente natural em um sistema de enriquecimento: aroeira (Myracrodruon 

urundeuva M. Allemao) e baru (Dipteryx alata Vog.). 
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2 - REVISÃO DA LITERATURA 

2.1 - ATIVIDADE FLORESTAL 

Desde a origem da vida social dos primeiros hominídeos existe uma relação entre a 

civilização e a floresta, o convívio de ambos vem ocorrendo em um ambiente de interação 

mútua, gradual e contínua, onde evolução da espécie humana ocorreu preponderadamente 

com base nos benefícios obtidos a partir dos recursos florestais (MMA, 2000). Em 

contrapartida, a importância das florestas como fornecedoras de madeira é relatada por 

Perlin (1992) como causa e objetivo de várias guerras e revoluções, e da ascensão e 

declínio de muitas civilizações ao longo da história. 

Em 1917 em documento dirigido ao então Ministro da Agricultura, a Comissão da 

Sociedade Nacional de Agricultura alertava que o corte das madeiras e a conservação das 

florestas não exprimem idéias opostas e são duas coisas perfeitamente conciliáveis. 

Conservar o patrimônio florestal não implica em guardá-lo indefinidamente intacto e 

intangível, sendo que a tutela silvícola exercida pelo poder público pode harmonizar 

perfeitamente o corte contínuo das matas com a conservação e o melhoramento destas, e 

até com o progressivo desenvolvimento do domínio florestal (Vieira Souto et al. 1919). 

Dawkins & Philip (1998) analisaram os diversos métodos silviculturais aplicados 

em florestas tropicais do mundo e identificaram que uma das primeiras técnicas foi a 

inclusão de um diâmetro mínimo de corte para as árvores de interesse comercial. Já no 

século XIX, havia o reconhecimento da importância da proteção das florestas no ciclo 

hidrológico global e que o interesse industrial não controlaria sua derrubada, além disso, 

reconhecia-se sua preservação como necessária e que geraria conflitos. Os autores 

destacaram também o papel crucial da pesquisa em fornecer informações para guiar o 

manejo florestal, prevendo que as técnicas baseadas em diâmetro mínimo de corte não 

eram sustentáveis, pois não consideravam o crescimento da regeneração. Após o final da 

segunda guerra mundial a colheita mecanizada tornou-se mais popular, mudaram-se os 

padrões de comércio, o volume de madeira explorada, assim como os objetivos e os 

critérios dos diferentes métodos de manejo. Nessa época, as principais dificuldades no 

sucesso dos métodos silviculturais eram com relação à regeneração natural e com a falta de 

informações sobre o crescimento das árvores. No entanto, a partir dos estudos em ecologia, 

ecossistemas, dinâmica de clareiras, intensidades de exploração, modelagem de 

crescimento, plantios de enriquecimento, produtos florestais não madeireiros e 

conservação ambiental, o manejo florestal sustentável começou a se destacar. 
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No ano 2000 o levantamento decenal da FAO atribuía ao Brasil 544 milhões de 

hectares de florestas nativas e cinco milhões de hectares de florestas plantadas, as quais 

somadas davam ao país 64,5% de cobertura florestal. O restante do território brasileiro 

encontrava-se convertido em agricultura, pecuária, áreas urbanas e infra-estrutura. Naquela 

época a superfície de florestas do Brasil era equivalente a 14,5% da superfície florestal 

mundial (GeoBrasil, 2002). 

No estado de Goiás as áreas com cobertura vegetal natural, em diferentes estágios 

de conservação, representavam no ano 2000 cerca de 25% da cobertura natural do estado e 

as áreas agrícolas e de pecuária intensiva representavam quase 74%. Dos 25% com 

cobertura vegetal natural, as formações florestais naturais (florestas estacionais, florestas 

arbustivo-arbóreas e florestas de galeria) representavam 10,71% da superfície, 

concentradas principalmente em áreas de relevo ondulado no norte do Estado e ao longo 

dos eixos hidrográficos. As vegetações de caráter aberto como os cerrados e campos, 

representavam 14,71% da área do estado, incluindo nesse total as áreas protegidas 

existentes (GeoGoiás, 2002). Segundo Nóbrega (2002), na região do Ecomuseu do cerrado, 

que abrange os municípios de Pirenópolis, Corumbá de Goiás, Cocalzinho, Abadiânia, 

Alexânia, Santo Antônio do Descoberto e Águas Lindas do Goiás, as matas compreendem 

cerca de 1.558 km2, 19% da região, com fragmentos variando de 0,5 hectares a até mais de 

2.000 hectares. No município de Pirenópolis as matas estendem-se por aproximadamente 

569 Km2, 26% da área total do município, que conta ainda com 438 km2 (20%) de cerrado 

e 1.180 km2 (54%) de áreas antropizadas (Nóbrega, 2002). 

Segundo a FAO a contribuição econômica do setor florestal brasileiro em 2003 foi 

de US$ 53 bilhões, representando 6,9% do PIB e 2,4% do mercado mundial de produtos 

florestais. A região amazônica forneceu aproximadamente 85% da produção anual 

brasileira oriunda de florestas naturais, cerca de 30 milhões de m3 de madeira, quase tudo 

para atender o mercado doméstico, fazendo do Brasil o maior mercado consumidor de 

madeiras tropicais do mundo (FAO, 2005a). 

Alguns países também se destacam no setor florestal ou pela área coberta por 

florestas ou por otimizar sua capacidade produtiva. Segundo a FAO (2005a), na Finlândia, 

país que possui aproximadamente 0,5% das florestas do mundo, 22 milhões de hectares, 

que representam 72% do seu território, o setor florestal contribui com 8% do PIB e 

exportou em 1999, US$ 12 bilhões, 30% das exportações do país, colocando a Finlândia 

como um grande produtor e exportador mundial de madeira serrada, painéis e produtos de 

papel, mesmo possuindo uma pequena área florestal e baixa riqueza de espécies; na Bolívia 



 7 

a superfície de florestas tropicais é de aproximadamente metade do seu território, 53,1 

milhões de hectares, o país ocupa o primeiro lugar no mundo em termos de florestas 

tropicais naturais certificadas, principalmente de acordo com os princípios e critérios do 

Forest Stewardship Council (FSC), estimadas em 2005, em 2,2 milhões de hectares (ITTO, 

2006), o setor florestal contribui com cerca de 3% do PIB, produzindo anualmente 1,1 

milhões de metros cúbicos de madeira serrada destinadas principalmente à exportação; a 

Indonésia possui quase 60% de seu território coberto por florestas, 105 milhões de 

hectares, que representam 3% das florestas tropicais do mundo, o país é líder em 

exportação de painéis, particularmente compensados, e as exportações de produtos 

florestais em 1999 alcançaram US$ 4,8 bilhões; na Malásia as florestas cobrem cerca de 20 

milhões de hectares, 59,5% da área territorial, aproximadamente 11 milhões de hectares 

são florestas de produção, contribuindo com 3,1% do PIB, exportando, em 1999, US$ 3,9 

bilhões; os Estados Unidos possuem aproximadamente 6% das florestas do mundo, são o 

quarto maior país em área florestal, cerca de 226 milhões de hectares (30% do seu 

território), sendo ultrapassado somente pela Rússia, Brasil e Canadá, são os maiores 

produtores e consumidores de produtos florestais do mundo, cerca de 15% do mercado 

mundial de produtos florestais, e mesmo o setor florestal deste país sendo pequeno se 

comparado ao restante da economia americana, em escala global é significativo, cerca de 

US$ 280 bilhões em 2000, com uma produção estimada em 497,6 milhões de metros 

cúbicos de madeira (FAO, 2005a). 

O Instituto Brasileiro de Geografia e Estatística, IBGE, classifica como silvicultura 

a atividade que se ocupa do estabelecimento, desenvolvimento e da reprodução de florestas 

visando múltiplas aplicações, tais como a produção de madeira, o carvoejamento, a 

produção de resinas e a proteção ambiental. Como extrativismo vegetal, considera o 

processo de exploração dos recursos vegetais nativos, compreendendo a coleta ou apanha 

de produtos como madeiras, látex, sementes, fibras, frutos e raízes, entre outros, de forma 

racional ou de modo primitivo e itinerante, possibilitando geralmente apenas uma única 

produção. Desse modo, conforme apurado na pesquisa Produção da Extração Vegetal e da 

Silvicultura de 2004, a produção primária florestal do País somou cerca de 8,5 bilhões de 

reais, dos quais, 62% provieram da silvicultura e 38% do extrativismo vegetal (IBGE, 

2004a). Em 2005, o faturamento do setor florestal atingiu R$ 10,3 bilhões, 66,4% 

originavam-se do cultivo de florestas, enquanto 33,6% foram originados da extração da 

vegetação nativa. Esse crescimento em relação a 2004 ocorreu devido aos investimentos 
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em florestas plantadas, principalmente do gênero Pinus e Eucalyptus por empresas ligadas 

ao setor de papel e celulose (IBGE, 2004a; IBGE, 2005). 

Em 2005 os produtos madeireiros representaram 85,3% do valor da produção 

extrativa vegetal e os não-madeireiros 14,7%. Quanto à madeira em tora do segmento 

extrativista vegetal, a produção nacional em 2005 foi de 17.372.428 m3, com valores da 

ordem de 1,64 bilhões de reais, sendo o estado do Pará responsável por 57,2% dessa 

produção (IBGE, 2005). 

O estado de Goiás, no ano de 2005 se destacou, na extração vegetal, na produção de 

amêndoa de pequi: produzindo 377 t (R$ 151.000), carvão vegetal: 320.636 t (R$ 124,2 

milhões), lenha: 786.709 m3 (R$ 15,1 milhões) e na produção de madeira em tora: 29.655 

m3 (R$ 4,6 milhões). Na silvicultura, provenientes de florestas plantadas, os destaques 

foram para a produção de carvão vegetal: 15.941 t (R$ 5,25 milhões) e de lenha: 901.723 

m3 (R$ 28,2 milhões), e para o grande aumento na produção de madeira em tora de 2004 

para 2005, excluindo-se a produção para papel e celulose, subindo de 21.500 m3 (R$ 650 

mil) em 2004 para 182.700 m3 (R$ 5,58 milhões) em 2005 (IBGE, 2004a; IBGE 2005). 

Em Pirenópolis, em 2002, o Produto Interno Bruto (PIB) do município foi de 93,4 

milhões de reais. R$ 30,9 milhões foram provenientes de atividades agropecuárias, do setor 

industrial R$ 28,2 milhões e do setor de serviços R$ 33,8 milhões de reais (IBGE, 2002a). 

2.2 – FLORESTAS TROPICAIS ESTACIONAIS 

Em 1898 Schimper classificou as florestas estacionais como sendo florestas que 

durante a estação seca do ano ficam mais ou menos sem folhas, possuem altura mais baixa 

que as florestas tropicais pluviais, são ricas em lianas e herbáceas, mas pobres em epífitas, 

sendo influenciadas principalmente pelo clima (Richards, 1996). Essa influencia do clima é 

refletida nos padrões sazonais das chuvas, variando de dois ou três meses de umidade 

anual adequada a oito ou mais meses, como no caso das florestas estacionais que bordeiam 

as florestas pluviais, sendo, suficiente para alterar significativamente a composição 

florística e a estrutura desses ecossistemas, permitindo ainda serem classificados de secos a 

úmidos, a até muito úmidos, o que permite a existência de diversas designações na 

literatura, que dificultam e confundem a classificação e a comparação entre as áreas 

(Murphy & Lugo, 1986), as quais incluem floresta estacional tropical e subtropical, 

floresta mesófila ou mesotrófica, floresta semidecídua ou decídua, bosque caducifólio e 

bosque espinhoso (Pennington et al. 2000). 
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 Apesar das influências climáticas, fatores edáficos podem sobrepor ou modificar a 

influência do clima local, como ocorre, por exemplo, com as matas de galeria atravessando 

áreas de cerrado e de florestas secas seguindo o curso de rios e córregos, sob as mesmas 

condições climáticas (Richards, 1996). Em condições naturais, não perturbadas, os fatores 

determinantes de cada fisionomia estão relacionados principalmente à fertilidade dos solos, 

mais alta sob as florestas estacionais (Lugo et al. 2006), com pH de moderadamente ácido 

a alcalino e com baixos teores de alumínio (Pennington et al. 2006). A influência da 

estrutura física do solo na capacidade de retenção de água também determina o mosaico de 

fisionomias de cerrado e florestas estacionais (Durigan, 2006). Essa diferenciação entre as 

florestas estacionais e o cerrado pode ser facilmente observada pelo maior porte das 

árvores nas florestas, com troncos mais retilíneos e de maior diâmetro, com cortiças 

delgadas, folhas pouco ou nada esclerificadas, sobre solos mais argilosos, estrato herbáceo 

ombrófilo, fogo natural ausente ou pontual ou apenas de serrapilheira nas bordas da mata 

em contato com cerrados queimados (Durigan, 2006). 

A maior proporção dessas florestas originalmente no mundo era encontrada na 

África, onde correspondiam a cerca de 70-80% da cobertura florestal, na América do Sul 

representavam 22% e na América Central a quase 50% da cobertura florestal (Brown & 

Lugo, 1986 apud Murphy & Lugo, 1986). 

A complexidade estrutural entre as florestas estacionais é baixa comparada às 

florestas úmidas, possuem cerca de 50% da altura do dossel e de 30 a 75% da área basal, 

apresentam baixa estratificação, metade do índice de área foliar, produção de serrapilheira 

máxima no auge da estação seca devido à alta queda de folhas e à baixa decomposição 

causada pela baixa umidade relativa (Pennington et al. 2000), incremento anual em 

diâmetro cerca da metade do das florestas úmidas em conseqüência do período favorável 

ao crescimento ser mais curto (Murphy & Lugo, 1986), ocorrendo somente na estação 

chuvosa, fazendo com que a produtividade primária líquida seja menor do que a das 

florestas tropicais pluviais (Pennington et al. 2000). Muito embora o crescimento na 

estação chuvosa seja similar ao das florestas úmidas, diminuindo durante a estiagem, elas 

podem se recuperar a distúrbios mais rapidamente por causa de sua estrutura madura ser 

relativamente mais simples, podendo ser consideradas mais resilientes (Ewel, 1980; 

Murphy & Lugo, 1986; Pennington et al. 2006). 

Fenologicamente tanto a variação entre espécies quanto a variação entre indivíduos 

são grandes para todos os eventos fenológicos, incluindo crescimento de troncos, perda de 

folhas, iniciação foliar, florescimento e frutificação (Murphy & Lugo, 1986). Contudo, as 
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informações disponíveis sugerem que o stress hídrico é o fator mais importante (Singh & 

Singh, 1992), mas, outros fatores também podem influenciá-los, como o comprimento do 

dia, a idade da planta, correlações internas de crescimento e combinações de fatores 

bióticos e abióticos (Murphy & Lugo, 1986). Possuem ainda maior proporção de espécies 

com sementes dispersas pelo vento (anemocoria) do que as florestas tropicais úmidas 

(Vieira & Scariot, 2006a), além de produzirem flores notáveis (Pennington et al. 2000). As 

sementes da maioria das espécies são ortodoxas, as quais são caracterizadas por possuir 

dormência, podendo permanecer viáveis no solo por longos períodos de tempo (Khurana & 

Singh, 2000). 

Um bom exemplo do comportamento fenológico dessas florestas são as 

observações de Singh & Singh (1992), que verificaram atividades fenológicas intensas no 

período seco, a queda das folhas iniciou-se logo após o término das chuvas, juntamente 

com o período de baixas temperaturas, e o brotamento das folhas teve início com o 

aumento da temperatura. Esses resultados fazem parte da estratégia das plantas para 

aproveitarem ao máximo a curta estação favorável ao crescimento, aumentando a produção 

primária nesse período. Os autores relacionaram a temperatura ao mecanismo de 

manutenção da turgidez da parte aérea das plantas e destacaram também que as principais 

atividades fenológicas nessas florestas acontecem no período entre o inverno e o verão, 

favorecendo a produtividade e o recrutamento através da germinação das sementes, 

maximizando o período de disponibilidade de recursos para os polinizadores, dispersores e 

predadores, em troca da transferência de pólen e da dispersão das sementes. 

Prado (2000) identificou algumas espécies-chave indicadoras dessas formações 

florestais na América do Sul, principalmente Anadenanthera colubrina var. colubrina, 

sinonímia de Anadenanthera macrocarpa (Benth.) Brenan e Anadenanthera colubrina var. 

cebil, entre outras 30 espécies, as quais mostram sua expansão geográfica e concentração 

em três unidades claramente definidas e conectadas entre si, uma na caatinga no nordeste 

do Brasil, outra na bacia do rio Paraná-Paraguai, no nordeste da Argentina, leste do 

Paraguai e sudoeste do Mato Grosso do Sul e a terceira, nas florestas sub-andinas do 

sudoeste da Bolívia e noroeste da Argentina. 

Segundo Mills et al. (1993) o termo espécies-chave foi primeiramente utilizado por 

Paine em 1969 no sentido de identificar espécies as quais a presença é crucial para manter 

a organização e a diversidade da comunidade ecológica, sendo espécies excepcionais em 

importância ao resto da comunidade, e sua presença, atividade e persistência, garantem o 

equilíbrio da comunidade ao longo do tempo. 
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Miles et al. (2006) a partir do trabalho de Olson et al. (2001) identificaram por 

meio de mapas elaborados pelo método Moderate Resolution Imaging Spectroradiometer 

(MODIS) as áreas de distribuição atual dessas florestas estacionais pelo mundo e 

encontraram que as duas áreas mais contíguas estão localizadas na América do Sul: uma no 

nordeste do Brasil e outra no sudeste da Bolívia, Paraguai e nordeste da Argentina, outras 

notáveis concentrações ocorrem na península de Yucatan no México, no nordeste da 

Venezuela e da Colômbia e na Indochina Central (Tailândia, Vietnã, Laos e Camboja). 

Concentrações difusas ocorrem ao longo da costa do Pacífico no México, no leste da Índia 

e do Sri Lanka, no leste da cadeia de ilhas em Java e no nordeste da Austrália. Na África, 

estão distribuídas a oeste da Etiópia, sudeste do Sudão e da República da África Central, 

em Zâmbia, Zimbábue e Moçambique e a oeste de Madagascar. Considerando a 

distribuição relativa dessas florestas pelas regiões, mais da metade dos remanescentes estão 

presentes na América do Sul (54,2%), 13,1% na África, 12,5% nas Américas Central e do 

Norte, 16,4% na Eurásia e 3,8% na Austrália e no sudeste da Ásia, somando um total de 

1.048.700 km² de florestas estacionais pelo mundo. 

Miles et al. (2006) e Pennington et al. (2006) não identificaram a presença dessas 

florestas pelo Brasil Central, onde de acordo com Felfili (2003), baseando-se no mapa de 

vegetação brasileira, existem fragmentos naturais dessas florestas inseridas no bioma 

cerrado, associadas a afloramentos de rochas calcárias e a solos mais férteis, funcionando 

como um “corredor estacional” que liga as florestas estacionais do nordeste brasileiro, a 

caatinga arbórea, às florestas estacionais do leste de Minas Gerais e de São Paulo, às 

manchas encontradas no pantanal, às florestas Pré-Amazônicas e ao Chaco boliviano 

(Felfili, 2003). 

Prado (2000) e Felfili (2003) estão mais próximos à caracterização oficial do IBGE 

(IBGE, 2004b) sobre a distribuição dessas matas, mas deve-se ressaltar que essas 

considerações não desvalorizam a caracterização de Pennington et al. (2006) e de Miles et 

al. (2006) que trabalharam em escala mundial, onde as manchas dessas florestas 

estacionais do Brasil Central e de outros países não aparecem. 

2.2.1 - Florestas estacionais semideciduais versus florestas estacionais deciduais 

Beard (1955) apresentou uma classificação para as formações vegetais na América 

tropical em que nas florestas estacionais semideciduais somente dois estratos sobressaíam, 

sendo que o estrato superior era fechado, enquanto que nas florestas estacionais deciduais, 

o estrato superior era descontínuo. Para Veloso et al. (1991), a principal diferença entre as 
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florestas estacionais semideciduais e as deciduais está na caducifolia, influenciada pela 

sazonalidade climática, variando de semidecíduas a fortemente decíduas, em acordo com 

Prado (2000). Complementarmente, Felfili (2001a) afirma que as florestas semidecíduas 

apresentam cobertura foliar arbórea de 70 a 90% na estação chuvosa e de até 50% na 

estação seca, já nas florestas deciduais as copas das árvores não necessariamente se tocam, 

formando um dossel descontínuo, fornecendo uma cobertura foliar arbórea de até 70% na 

estação chuvosa e inferior a 50% na época seca (Ribeiro & Walter, 1998). No entanto, 

casos extremos na variabilidade no total anual de chuvas, na intensidade e na duração do 

período seco ano a ano podem ser mais significativos na dinâmica florestal do que a média 

anual (Murphy & Lugo, 1986). 

Exceto pela deciduosidade das folhas, é muito difícil distinguir essas duas 

formações florestais, principalmente no Brasil Central, onde ocorrem de forma contínua, 

determinadas apenas por pequenas variações na umidade e na fertilidade dos solos 

(Oliveira-Filho et al. (2006). Ribeiro e Walter (1998) associam as florestas estacionais 

semideciduais a solos desenvolvidos em rochas básicas de alta fertilidade (terra roxa 

estruturada, Brunizém ou cambissolos) e a latossolos roxo e vermelho escuro, de média 

fertilidade. Já as florestas deciduais estão associadas a solos de origem calcária, geralmente 

com afloramentos rochosos típicos. Na mata decídua há predominância de espécies 

caducifólias, apresentando composição florística ligeiramente diferenciada das florestas 

semideciduais, nelas ocorrem espécies características, como Bursera leptophloeos Mart. e 

Cavanillesia arborea K. Schum., além de algumas espécies de cactáceas e aráceas, 

possuindo grande afinidade florística com a caatinga. O nível de deciduidade 

provavelmente depende da umidade do solo, de suas propriedades químicas e da influência 

crescente do frio do inverno, que aumenta com a altitude e latitude. Assim, a floresta 

semidecidual ocorre em solos com maior disponibilidade de água durante a estação seca e 

a floresta decidual ocorre em solos mais rasos e com menor capacidade de retenção de 

água nessa mesma estação, consequentemente espécies que possuem grande capacidade de 

reter água no tronco se desenvolvem melhor nas matas decíduas, tornando-se espécies 

características dessas matas. 

Com relação à ocorrência no Brasil Central, Felfili et al. (2006) destacam que as 

formações decíduas em relação às semidecíduas estão mais associadas a terrenos planos, 

nos vales, e que as maiores concentrações atuais dessas formações florestais estão no vale 

do Paraná, no nordeste de Goiás, e na região chamada Mato Grosso Goiano, no sudoeste de 

Goiás, além de existirem áreas representativas no triângulo mineiro, no sudoeste de Minas 
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Gerais. Felfili (2003) enfatiza ainda que os estudos fitossociológicos existentes nessas 

matas no Brasil Central identificaram fortes ligações florísticas entre as florestas 

semideciduais e as deciduais, confirmando os resultados de Prado (2000), que descreve a 

distribuição dessas matas associadas a espécies-chave de ampla ocorrência nessas regiões. 

Na composição florística, ambas as florestas se caracterizam por abundância das 

famílias Leguminosae, Bignoniaceae, Euphorbiaceae e Commelinaceae no dossel, e de 

Cactaceae, Bromeliaceae, Malvaceae e Marantaceae no sub-bosque, possuindo baixa 

freqüência de gramíneas. As famílias Anacardiaceae, Myrtaceae, Rubiaceae, Sapindaceae e 

Flacourtiaceae também são abundantes (Gentry, 1995). Nessas florestas o dossel fechado 

na estação chuvosa desfavorece a presença de espécies arbustivas no sub-bosque, enquanto 

a diminuição da cobertura na estação seca não possibilita a presença de espécies epífitas 

(Ribeiro e Walter 1998; Richards, 1996). 

Existe ainda uma maior similaridade florística entre formações florestais distintas, 

mas localizadas próximas geograficamente, do que entre as mesmas fisionomias distantes 

no espaço, como por exemplo, entre florestas pluviais atlântica e florestas estacionais em 

uma mesma região, do que entre florestas estacionais ou florestas pluviais em regiões 

afastadas (Oliveira-Filho et al., 2006). Por outro lado, existe uma grande diferença entre as 

tipologias de florestas estacionais causada por variações climáticas, como por exemplo, 

entre as florestas estacionais do sudeste do Brasil que experimentam um clima muito mais 

úmido e as florestas estacionais do nordeste, na caatinga, onde a estação seca pode persistir 

por mais de um ano (Mayle, 2006). 

2.3 – FLORESTAS SECUNDÁRIAS 

A FAO considera as formações secundárias aquelas que se regeneram em grande 

parte por processos naturais depois de alterações importantes na estrutura da vegetação 

florestal original, apresentando diferenças estruturais e florísticas com relação às florestas 

primárias situadas em locais similares (FAO, 2005a). Essas alterações podem ser de 

origem antrópica, pelo impacto do pastoreio, extração seletiva de madeira, queimadas e 

abandono de culturas permanentes sobre áreas florestais, ou de origem natural, tais como 

furacões, incêndios florestais e desabamento de terras, sendo que os impactos na floresta 

serão determinados pela intensidade do distúrbio e não por sua origem (Brown & Lugo, 

1990; Corlett, 1994; Richards, 1996). 

As principais características que tipificam a estrutura da vegetação dessas florestas 

secundárias tropicais em comparação com as florestas primárias (maduras) de acordo com 
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Lamprecht (1990) e Brown & Lugo (1990) são: alta densidade total de árvores com 

diâmetro a 1,3 m de altura (DAP) menor que 10 cm, menor área basal, baixo volume de 

madeira, alto índice de área foliar, baixa riqueza de espécies, ausência de espécies 

produtoras de madeira com alto valor comercial, alto incremento nos primeiros estágios de 

regeneração e mudanças na composição florística e na estrutura em longo prazo. 

Ainda segundo Brown & Lugo (1990), as florestas secundárias tropicais variam em 

função da idade, em geral chegam a atingir aproximadamente 60-80 anos, porque além 

dessa idade tornam-se quase indistinguíveis das florestas primárias, que por sua vez, são 

difíceis de serem identificadas. Mesmo a caça pode ser considerada um fator de conversão 

a florestas secundárias. Richards (1996) destaca que o tempo para uma floresta tropical 

secundária tornar-se indistinguível de florestas tropicais primárias pode eventualmente 

alcançar 200 anos, e ocorre somente se estas mantiverem-se sem distúrbios (exceto os 

naturais normais da sucessão florestal) durante todo esse período. Miranda destaca ainda 

que existem no Brasil, no litoral paulista, indícios de áreas de Mata Atlântica desmatadas 

para plantio de cana, na primeira metade do Século XVI, que posteriormente foram 

abandonadas e que ainda hoje não se reconstituíram plenamente, pois são floristicamente 

diferenciadas das florestas em seu entorno, com predominância de bignoniáceas (Miranda, 

2007). 

Mundialmente a superfície coberta pelas florestas secundárias está aumentando de 

maneira espetacular e em muitos países tropicais como Bolívia, Costa Rica, Costa do 

Marfim, Equador, El Salvador, Moçambique, Paraguai, Austrália, entre outros, supera 

atualmente a superfície coberta por florestas primárias (FAO, 2005a). Em 1990, Brown & 

Lugo afirmavam que essas florestas cobriam mais do que 600 milhões de hectares nas 

áreas tropicais (Brown & Lugo, 1990) e em 2002, segundo a FAO, a extensão das florestas 

degradadas e secundárias nas regiões tropicais era estimada em 245 milhões de hectares na 

África, 335 milhões nas Américas e de 270 milhões de hectares na Ásia, somando um total 

de 850 milhões de hectares, com incrementos anuais superiores a 15,2 milhões de hectares 

ao ano durante a década de 90 (FAO 2005b). 

 De acordo com de Jong et al. (2001), esse aumento nas áreas de florestas 

secundárias no mundo de um lado pode ser considerado alarmante, mas por outro indica 

que a conversão de florestas maduras não está resultando em perda total dessas florestas e 

sim em uma substituição de um tipo de floresta por outro. 

Nos últimos anos, várias organizações internacionais, entre elas o Centro 

Agronômico de Investigações Tropicais (CATIE), o Centro Internacional de Investigações 



 15 

Florestais (CIFOR), o Centro Mundial de Agrosilvicultura (ICRAF), a Organização das 

Nações Unidas para Agricultura e Alimentação (FAO) e a Organização Internacional para 

as Madeiras Tropicais (ITTO), juntamente com outras agências financiadoras, têm 

ressaltado a importância das florestas secundárias e estão se esforçando para melhorar as 

práticas de ordenação e manejo dessas matas (FAO, 2005b). 

Uma das principais características dessas florestas é que podem apresentar elevada 

densidade de espécies invasoras, especialmente cipós, capazes de inibir a regeneração das 

espécies arbustivo-arbóreas nativas (Tabarelli et al., 1999; Tabarelli & Mantovani, 2000; 

Tabanez & Viana, 2000) pela alteração das condições ambientais causadas pela exploração 

da floresta, sobretudo, com relação à incidência de radiação solar pela abertura do dossel. 

Lianas, comuns em áreas florestais tropicais são plantas trepadeiras lenhosas que 

iniciam a vida como plântulas terrestres e para crescerem para o alto dependem de 

estruturas externas de apoio durante parte de suas vidas, respondem rapidamente ao 

aumento da luminosidade e causam a mortalidade de árvores, reduzindo o valor 

silvicultural da floresta (Gerwing & Vidal, 2003a). Deformações em caules também têm 

sido associadas à presença de cipós nas copas (Gerwing, 2003; Gerwing & Vidal, 2003a). 

Os cipós reduzem o crescimento e a fecundidade de árvores hospedeiras, além disso, 

causam conexões entre as copas das árvores vizinhas aumentando os danos da exploração 

(Pérez-Salicrup & Barker, 2000; Schnitzer & Bongers, 2002). Por essas razões, os cipós 

são freqüentemente considerados uma praga silvicultural e o seu corte antes da exploração 

da madeira é recomendado como um componente do manejo de impacto reduzido (Barreto 

et al. 1998). O corte de cipós também tem sido testado como tratamento silvicultural para 

aumentar o crescimento das árvores, reduzindo a densidade populacional, diminuindo, 

conseqüentemente, a competição local (Gerwing & Vidal, 2003b; Gerwing, 2006). 

Devido à forte influência da luz sobre o crescimento das árvores e da floresta e 

especialmente da regeneração natural, manipular a abertura do dossel não é tarefa fácil, 

pois existe uma grande diversidade de espécies co-ocorrendo e que possuem respostas 

diferentes à tolerância a luz, sendo, portanto, o grande desafio da silvicultura encontrar a 

abertura do dossel suficiente para obter a regeneração de espécies desejáveis sem permitir 

a entrada de espécies indesejáveis e/ou invasoras (Freitas, 2004). 

2.4 – FRAGMENTAÇÃO FLORESTAL E ESPÉCIES INVASORAS 

Em todo o mundo ecossistemas naturais são indiscriminadamente convertidos a 

diversos usos como agricultura, pecuária, urbanização, inundações para a construção de 
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usinas hidroelétricas e industrialização, entre outros. Como resultado, formam-se paisagens 

onde a vegetação natural aparece fortemente fragmentada, fazendo com que as espécies 

que tendem a ocorrer preferencialmente nos locais menos cobiçados pelo homem sejam 

melhor representadas nos fragmentos remanescentes, enquanto que as espécies que tendem 

a ocorrer sobre os solos onde se desenvolvem as atividades antrópicas ou não estarão 

representadas ou serão sub-representadas nesses fragmentos (Usher, 1987). 

Como visto, o processo de fragmentação pode provocar o desaparecimento de 

várias espécies vegetais, comprometendo o patrimônio genético e alterando os padrões de 

biodiversidade. No bioma cerrado, por exemplo, imensas áreas de vegetação nativa estão 

sendo transformadas rapidamente em áreas de produção agropecuária, sendo que, cerca de 

50% da sua cobertura original já se encontra convertida em pastos, lavouras ou outras 

formas degradadas de solos abandonados (MMA, 2000) e dentre as fitofisionomias 

existentes nesse bioma, em termos proporcionais, as florestas semidecíduas têm sido muito 

mais afetadas por desmatamentos do que outros ecossistemas, e mesmo se comparado às 

taxas de desmatamento das florestas tropicais pluviais essa situação ainda é verificada 

(Oliveira-Filho et al. 1997). 

Como conseqüência, a fragmentação causa a quebra da continuidade da distribuição 

original da vegetação, que além de reduzir o habitat disponível às plantas e animais 

silvestres, acrescenta bordas a uma paisagem até então contínua, alterando em grande parte 

o funcionamento dos ecossistemas (Andrén, 1994; Cerqueira et al. 2005). As alterações 

vão desde a invasão por espécies competidoras e oportunistas, na maioria das vezes 

exóticas ao ambiente, como gramíneas exóticas cultivadas em pastagens ou mesmo 

espécies cultivadas próximas aos fragmentos como soja, sorgo, algodão, milho, entre 

outras, à mudanças na dinâmica e na estabilidade dos ecossistemas e à mudanças genéticas, 

causadas pelo isolamento, podendo levar à extinção os ecossistemas (Usher, 1987; 

Kageyama et al. 1998). Pode ocorrer também, quebra da dispersão de sementes, 

prejudicando o sucesso reprodutivo, aumento na abundância de espécies pioneiras em 

conseqüência da maior área sob insolação (efeito de borda), causando a substituição das 

espécies do interior por espécies mais comuns às bordas (Hobbs, 1987; Oliveira-Filho et 

al., 1997; Scariot et al., 2005). No caso de espécies arbóreas, a alteração na abundância de 

polinizadores, dispersores, predadores e patógenos, pode alterar as taxas de recrutamento e 

as mudanças microclimáticas que atuam mais intensamente nas bordas, passam a alterar as 

taxas de mortalidade das árvores (Viana & Pinheiro, 1998). 
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Assim como nas florestas secundárias, geralmente nos fragmentos florestais a 

abundância de lianas aumenta muito, podendo atingir níveis onde os mecanismos de auto-

regulação do ecossistema ficam comprometidos, não sendo suficientes para evitar que a 

degradação se expanda (Engel et al. 1998). 

Rejmánek & Richardson, (1996) identificaram alguns fatores que estão diretamente 

relacionados com o potencial invasor das espécies vegetais, tornando-as mais competitivas, 

foram eles: produção de sementes de pequeno tamanho em grande quantidade, com 

mecanismos de dispersão pelo vento, maturação precoce de frutos, produção de sementes 

com grande longevidade no solo, reprodução tanto por sementes quanto por rebrotas, 

florescimento e frutificação por longos períodos, crescimento rápido e heliofilia. 

A alelopatia e a ausência de inimigos naturais também estão relacionadas ao 

potencial invasor de algumas espécies (Ziller, 2001). Plantas exóticas invasoras tendem a 

produzir alterações nas propriedades ecológicas essenciais dos ecossistemas, alteram a 

ciclagem de nutrientes, a produtividade, a densidade de espécies, o porte da vegetação, a 

produção de serrapilheira e biomassa e suas taxas de decomposição, além da polinização, 

promovendo, de modo geral, o empobrecimento dos ecossistemas (Ziller, 2001). Há até 

mesmo o risco de que produzam híbridos a partir de espécies nativas, desenvolvendo maior 

potencial invasor (D’Antonio & Vitousek, 1992; Ziller, 2001), colocando em risco as 

atividades econômicas ligadas ao uso dos recursos naturais e mudando a matriz de 

produção com impactos econômicos negativos (Ziller, 2001). 

Em função do elevado nível de perturbações antrópicas nos ecossistemas terrestres, 

em especial nas florestas estacionais, esses ecossistemas encontram-se atualmente 

inseridos em paisagens intensivamente cultivadas, estando muitas vezes isolados, pouco 

conhecidos e pouco protegidos. A interação entre as áreas remanescentes e as culturas 

agrícolas também causa distúrbios na área, o movimento de animais como o gado pisoteia 

a regeneração natural, a invasão por espécies cultivadas pode causar um efeito detrimental 

sobre a comunidade, devido à competição por água, luz e nutrientes, 

dificultando/impedindo a regeneração natural das espécies nativas, e a aplicação de 

fertilizantes e pesticidas, muitas vezes transportados pelo vento para essas áreas, pode 

alterar o comportamento das plantas e suas interações com o meio ambiente (Hobbs, 1987; 

Laurance, 1998). 

Todos os processos que levam à fragmentação e à invasão dos ecossistemas por 

espécies exóticas iniciam-se na decisão dos proprietários de terras sobre o uso dos recursos 

naturais com base em suas percepções do ambiente físico e biológico e de suas 
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oportunidades e limites para o uso econômico da terra e estão aliados à tecnologia 

disponível para o manejo florestal e agrícola. Estes fatores se manifestam e se combinam 

de várias formas, podendo, levar à degradação dos ecossistemas. Conseqüentemente cada 

fragmento florestal é único e sua recuperação ou conservação dependerá da sensibilização 

da população local e dos proprietários rurais quanto à importância da cobertura florestal, 

identificando os fatores de degradação e as alternativas sustentáveis para minimizar esse 

processo, recuperando-os e conservando a sua biodiversidade (Viana & Pinheiro, 1998). 

2.5 - MANEJO FLORESTAL 

 O conceito de manejo florestal sustentado busca encontrar o balanço entre a 

produção de madeira e as funções ecológicas do ecossistema florestal, fundamentando-se 

na produção contínua e sustentada desse recurso (Wakeel et al. 2005), sendo essencial 

considerar que a floresta contém algo mais do que árvores e seu potencial representa algo 

mais do que madeira, possuindo inúmeros organismos vivos (homens, inclusive), que 

interagem com o ambiente natural e que precisam ser cuidadosamente considerados antes 

de qualquer intervenção (Higuchi, 1994). Sua prática requer decisões que considerem 

trocas (tradeoffs) entre maximizar a produção de madeira e reduzir os impactos negativos 

sobre a integridade biológica da floresta (Pinard et al. 1999), criando uma perspectiva de 

conservação pela extração seletiva de madeira, ativando a regeneração natural e acelerando 

o crescimento das árvores já existentes (Chazdon, 1998). 

Quanto à aplicação do manejo florestal, MacKinnon et al. (1992) afirmam que o 

ideal é testar o método silvicultural em uma área experimental antes de aplicá-lo a uma 

área relativamente grande, afim de melhor compreender as respostas da floresta, estudando 

sua dinâmica para aperfeiçoar os tratamentos silviculturais e melhor estimar os ciclos de 

corte e a produção de madeira (da Silva et al. 2002), ainda mais em florestas nativas, onde, 

além de toda a complexidade em sua composição, com um grande número de espécies com 

as mais diferentes características silviculturais e ecológicas, poucas são as informações 

sobre como as plantas crescem, seja em áreas intactas, seja em áreas exploradas ou sujeitas 

a regime de manejo (Scolforo et al. 1996), situação verificada comumente em ambientes 

tropicais, onde estudos indicam que o número de espécies é elevado e a distribuição é 

desigual, com poucas espécies contendo muitos indivíduos e um grande número de 

espécies contendo um número reduzido de indivíduos, sendo consideradas raras localmente 

(Felfili & Felfili 2001, Felfili et al., 2001a, Felfili et al., 2002, Andrade et al., 2002 em 

cerrado sensu stricto; Silva et al., 1995; Marimon, 2005, Nappo et al., 2000, Ivanauskas et 
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al., 1999, Silva et al., 2004, Andrade & Rodal, 2004, Nascimento et al., 2004, Silva & 

Scariot, 2004 em florestas estacionais; e Seabra et al., 1991, Silva Júnior, 2004, Santiago et 

al., 2005 em matas ciliares/de galeria). 

As mudanças na biodiversidade das florestas tropicais em decorrência da 

exploração, tendem a ser favoráveis à abundância de algumas espécies, principalmente as 

espécies adaptadas a ambientes de clareiras e habitats degradados, capazes de utilizar uma 

ampla variedade de recursos (Frumhoff, 1995), ao mesmo tempo, pode ocorrer um declínio 

regional na riqueza de espécies devido à perda ou fragmentação do habitat, geralmente das 

espécies adaptadas a uma condição ambiental relativamente constante no interior da 

floresta e dependentes de uma pequena amplitude de recursos (Frumhoff, 1995; Bawa & 

Seidler, 1998). 

Além da susceptibilidade das espécies florestais à exploração, muitos pontos são 

relevantes para que as florestas naturais possam ser utilizadas de forma sustentável, como, 

por exemplo, a racionalização das técnicas de exploração e transporte, a eficiência no 

processo de beneficiamento e aproveitamento da madeira e o rendimento econômico da 

produção (Scolforo et al. 1996). 

Levando-se em consideração que ecossistemas em sucessão secundária são bastante 

produtivos podendo oferecer produtos madeireiros e não-madeireiros, como frutos, plantas 

medicinais, forragens, pasto apícola, entre outros, e que possuem espécies de rápido 

crescimento, com boa qualidade de fuste, que podem ser aproveitadas no mercado 

madeireiro, o manejo dessas florestas é uma alternativa para diminuir a pressão de 

desmatamento sobre as florestas primárias, além de desempenhar importante papel 

ecológico, contribuindo com a fixação de carbono da atmosfera, com a melhoria das 

condições ambientais, restituindo a fertilidade dos solos e oferecendo benefícios 

hidrológicos e de manutenção da biodiversidade (Oliveira & Silva, 2001), aumentando ou 

mesmo garantindo o fluxo gênico animal e vegetal pela promoção de corredores ecológicos 

e pela manutenção dos habitats. O manejo dessas florestas, sobretudo, por estarem 

localizadas mais próximas às áreas urbanas e por serem ecossistemas de rápido 

crescimento, aliado ao desenvolvimento de novas tecnologias na indústria de produtos 

florestais, com aproveitamento da árvore completa independente da categoria de uso 

(Brown & Lugo, 1990), pode e deve tornar essas florestas rentáveis e competitivas com 

outros usos da terra, conservando-as e fornecendo renda aos proprietários rurais (Ferreira 

& Neto, 2001). 
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Quanto aos impactos ambientais diretos mais importantes da exploração madeireira, 

destacam-se a redução da cobertura florestal e os impactos físicos das operações de corte e 

transporte da madeira (MMA, 2000), sendo que a intensidade de exploração causará 

alterações significativas na abertura do dossel, podendo resultar em mudanças nas 

condições biofísicas, incluindo o solo que pode sofrer compactação ou pode perder 

umidade e secar, resultando em danos às taxas de recrutamento e no estabelecimento da 

regeneração natural (Bawa & Seidler, 1998). 

Intervenções na estrutura podem aumentar a quantidade de radiação solar que 

atinge o piso da floresta, tornando-o mais seco e susceptível ao fogo (Nascimento, 2005). 

Mesmo a deciduidade da floresta pode provocar esse efeito. Estudando duas florestas de 

galeria no Brasil Central, Felfili (1997a) concluiu que o fogo, por sua vez, causa uma série 

de mudanças na estrutura e na composição florística dos ecossistemas florestais, a autora 

encontrou uma diminuição na densidade de Amaioua guianensis, uma espécie tolerante a 

sombra e abundante no local, de 14,3% após seis anos da passagem do fogo, enquanto em 

outra mata de galeria não queimada sua densidade aumentou 17% no mesmo período. Já a 

diferença entre as distribuições dos diâmetros não foi significativa, o fogo promoveu 

mudanças qualitativas a favor de espécies pioneiras ao invés de impedir a regeneração 

natural, principalmente pela abertura do dossel juntamente com a falta de uniformidade da 

queima que pôde favorecer algumas espécies, como ficou constatado para Piptocarpha 

macropoda, espécie de rápido crescimento e demandante em luz que apresentou pequena 

diferença no crescimento diamétrico entre os dois períodos estudados: 4,3 mm.ano-1 na 

mata queimada e 4,7 mm.ano-1 na mata não queimada, provavelmente essa diferença 

ocorreu pela não queima de alguns indivíduos, os quais foram favorecidos pela maior 

abertura do dossel após a passagem do fogo. 

Nos últimos anos, têm sido marcantes as discussões sobre a viabilidade ecológica 

da aplicação do manejo em florestas naturais, sobretudo, é preciso estar ciente de que essas 

questões são complexas e que para inferir se essa prática é viável ou não é necessário 

conhecer sua aplicabilidade e seus benefícios ambientais e econômicos (Souza et al. 2002). 

Sua aplicação de forma participativa tem sido uma estratégia mais efetiva para a 

conservação florestal do que somente a proteção das florestas utilizando-se de 

instrumentos administrativos e de controle (Wakeel et al. 2005). 

O manejo de capoeiras em propriedades rurais apresenta ainda como requisito o 

conhecimento e o interesse dos proprietários e o seu envolvimento no processo, bem como, 

considerar que as florestas devem ser vistas como um recurso tanto para produtos quanto 
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para serviços, ao invés de um impedimento para o desenvolvimento econômico através da 

expansão agrícola, desse modo, como afirma Zarin (2005), o balanço entre o 

desenvolvimento e a conservação garante a preservação da floresta, mas requer 

engajamento e diálogo entre conservacionistas, populações tradicionais, grandes e 

pequenos proprietários rurais, empresas, indústrias, governo e comunidade científica. 

Viana et al. (2002) citam que o desmatamento proporciona uma fonte de madeira 

barata, seja legal ou ilegal, sendo um dos fatores limitantes ao manejo sustentável das 

florestas tropicais, pois com o intuito de desmatar áreas para pastagens e agricultura, os 

agricultores vendem os direitos de extrair a madeira em sua propriedade a preços muito 

baixos tornando o custo de produção menor do que os do manejo florestal. 

O relatório da Organização Internacional de Madeira Tropical (ITTO) sobre o 

estado do manejo florestal sustentável de seus países membros, apresenta a existência de 

14,3 milhões de hectares sob manejo florestal sustentável em florestas naturais de 

produção na região da Ásia-Pacífico, 6,4 milhões de hectares na América Latina e no 

Caribe e de 4,3 milhões de hectares na África. Entre os países com os maiores avanços em 

manejo sustentável de florestas tropicais figuram a Malásia com pelo menos 4,8 milhões de 

hectares, a Indonésia com 2,9 milhões de hectares, Bolívia (2,2 milhões), Gabão (1,48 

milhões), Brasil (1,3 milhões), República do Congo (1,3 milhões), Guatemala (670 mil 

hectares), Peru (560 mil) e Gana (270 mil hectares). Considerando as áreas sob manejo 

florestal sustentável com certificação, os principais países em área florestal são Malásia 

com 4,6 milhões de hectares, Bolívia com 2,2 milhões de hectares, Gabão (1,48 milhões) e 

Brasil com 1,16 milhões de florestas naturais certificadas (ITTO, 2006). 

Em 2007, no Brasil, o Decreto 6.063/2007 regulamentou alguns dispositivos da 

chamada Lei de Florestas Públicas (Lei 11.284/2006), que dispõe sobre a gestão das 

florestas públicas: naturais ou plantadas, localizadas nos diversos biomas brasileiros, em 

bens sob domínio público, para produção sustentável, procurando incentivar ou mesmo 

disseminar as práticas de manejo florestal sustentável através de concessões para a 

exploração de produtos e serviços florestais por meio de planos de manejo devidamente 

aprovados pelo órgão ambiental competente. Sem dúvida é uma Lei essencial no setor 

florestal brasileiro, mas deve-se ter em mente que introduz na matriz de 

produção/exploração florestal áreas que poderiam ser utilizadas como reserva de mercado, 

dado que existem grandes áreas sob domínio público, sem considerar as localizadas em 

propriedades privadas, sendo convertidas a agricultura, pecuária e mineração, ou mesmo 

áreas onde há exploração madeireira sem planejamento, que poderiam estar sendo 
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manejadas, nos mesmos critérios da Lei, para atender o mercado madeireiro de forma 

sustentável, tanto na região da floresta amazônica quanto nos demais biomas brasileiros, 

especialmente no cerrado, onde está localizada grande parte das florestas semideciduais e 

deciduais, grandes e importantes fornecedoras de madeira no mercado nacional. 

Essa questão das florestas públicas em concessões também foi abordada por 

Dawkins & Philip (1998) quando analisaram os casos de sucessos e falhas do manejo 

florestal aplicado a florestas tropicais úmidas ao redor do mundo. Eles identificaram que 

são poucos os casos de sucesso, sendo que os principais impedimentos estavam ligados à 

características silviculturais e não às concessões, exceto nos casos onde ocorreu falta de 

monitoramento e controle do estado sobre as áreas concedidas. Os fatores determinantes do 

fracasso relacionaram-se principalmente à baixa capacidade de regeneração natural sob 

altas intensidades de exploração, à baixa porcentagem de espécies com valor comercial na 

floresta e às grandes variações nas taxas de crescimento entre as espécies. Destacaram 

como casos de sucesso o Sistema Malaio Uniforme (MUS) e o Sistema de Árvores 

Protegidas de Trinidad (TSS), com o foco principal ficando entre os sistemas mono e 

policíclicos, enfatizando que, quanto mais heterogênea a floresta menor a probabilidade de 

sucesso do sistema silvicultural e quanto maior a disponibilidade de sementes maior a 

probabilidade de sucesso. Os autores completaram ainda que o sucesso do sistema 

silvicultural é afetado especialmente pela disponibilidade de mão-de-obra treinada para 

atuar no manejo florestal, afirmando que essa ausência compromete toda sua aplicação. 

A análise dos autores é bastante detalhada, inclusive com a descrição dos métodos 

silviculturais empregados, permitindo concluir que os métodos silviculturais são muito 

heterogêneos, com peculiaridades regionais determinadas pelas características das 

florestas, como estrutura e composição florística e por fatores econômicos e de uso da terra 

aliados à legislação de cada país, sendo muito difícil, por exemplo, o Sistema Malaio 

Uniforme ser bem aproveitado na Amazônia brasileira. Mesmo na Malásia esse método já 

passou por uma série de modificações e ainda assim está condicionado à presença, em 

abundância, de regeneração natural das espécies comerciais na ocasião da exploração. 

2.5.1- -Manejo florestal de baixo impacto 

 Baseado em uma ampla revisão sobre o significado do manejo florestal de baixo 

impacto em florestas tropicais, Killmann et al. (2002) definiram-no como uma técnica de 

planejamento e controle da colheita florestal que visa minimizar o impacto sobre a floresta 

e o solo com o corte seletivo de árvores individuais. Apresentando algumas características 
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que sempre foram utilizadas no manejo florestal, mas que não são consideradas na 

exploração convencional, como exploração da área somente no ciclo de corte pré-

determinado, realização de inventário pré-colheita, construção de sistema viário, corte de 

cipós, marcação e localização das árvores a serem abatidas, direcionamento da queda 

conciliado com abertura mínima de trilhas de extração, localização das árvores extraídas 

em pátios com área mínima, realização das operações de extração somente sob condições 

favoráveis como solo seco, bom treinamento de trabalhadores e supervisores, máxima 

utilização das árvores abatidas, incorrer nos menores danos possíveis à regeneração 

remanescente, facilitar a reabilitação dos impactos negativos que possam ter ocorrido e 

condução de avaliações pós-colheita. 

Portanto, a exploração de impacto reduzido é um termo coletivo que se refere ao 

uso de princípios científicos e de engenharia, combinados com educação e treinamento, 

para melhorar e otimizar a aplicação da mão-de-obra, equipamentos e métodos 

operacionais na colheita de madeira (Dykstra, 2002). 

O surgimento dessas técnicas ocorreu no período pós-segunda guerra, em que a 

demanda por madeira aumentou consideravelmente devido à rápida expansão econômica e 

à introdução de técnicas mecanizadas de exploração, que aumentaram em muito a escala e 

a intensidade de exploração, promovendo a degradação das florestas por danos excessivos 

à vegetação remanescente e ao solo, colocando em dúvida a sustentabilidade da exploração 

e em risco todo o ecossistema florestal (Dykstra, 2002). 

Outros fatores que impulsionaram a adoção das práticas de manejo de baixo 

impacto foram o crescente reconhecimento da comunidade científica, profissional e 

política de que as práticas tradicionais de exploração florestal impunham inaceitáveis 

níveis de danos às árvores, ao solo e à hidrologia florestal, além do aumento da 

sensibilidade do mercado internacional à questão ambiental, com a exigência crescente da 

certificação florestal da madeira comercializada (Klassen, 2002). Mas esse mesmo autor 

aponta que na Indonésia, assim como no Brasil, apesar dos diversos benefícios financeiros, 

sociais e ambientais com a aplicação do manejo florestal de baixo impacto, sua utilização 

não é amplamente difundida, principalmente, por questões relacionadas à propriedade da 

terra, pela ineficiência do governo na regulamentação e na aplicação de Leis, pela falta de 

benefícios financeiros claros e incentivadores, pelas informações inadequadas sobre a 

aplicação prática do manejo de impacto reduzido e pela falta de intenções sérias das 

empresas com relação à sustentabilidade no fornecimento de madeira em longo prazo. 
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 Segundo a FAO, o manejo florestal de baixo impacto não é difícil de ser 

implantado e à escala operacional, as economias devido à maior eficiência quando 

comparado à exploração convencional, geralmente compensam qualquer custo adicional no 

planejamento e no controle. Porém sua implantação na prática tem sido esporádica e o 

manejo de baixo impacto em florestas tropicais é raro, na Amazônia brasileira, por 

exemplo, em 2001, seis empresas atuavam com certificação florestal (Viana et al. 2002), 

sendo que em locais onde as técnicas de manejo de baixo impacto não são utilizadas, os 

volumes de madeira extraídos no segundo e no terceiro cortes são muito inferiores aos do 

primeiro corte (FAO, 2004). 

Putz et al. (2000) identificaram sete causas principais que inibem a adoção das 

técnicas de manejo florestal de baixo impacto (exploração de impacto reduzido – EIR) em 

florestas tropicais e discutiram seus fundamentos, foram elas: os custos, as crenças 

populares da não existência de algo de errado com as práticas de exploração convencional 

devido aos altos rendimentos conseguidos principalmente em curto prazo, a conversão das 

florestas em agricultura é irreversível, a falta de incentivos governamentais, a falta de 

equipamentos e de ferramentas adequadas, a necessidade de adoção de novos modelos de 

disseminação do conhecimento para os trabalhadores, gerentes e tomadores de decisão dos 

setores público e privado e aos proprietários de terras florestais, e a falta de pressão por 

parte de grupos ambientais ao invés de fazerem lobby pela criação de reservas ambientais. 

Diversos são os trabalhos comparativos entre a exploração com manejo florestal de 

baixo impacto (EIR) e com exploração convencional (EC), principalmente em florestas 

tropicais pluviais, sendo poucos os estudos e aplicações em florestas estacionais, e os 

resultados encontrados mostram realmente que na exploração convencional os danos à 

floresta remanescente, de maneira geral, são maiores que na exploração com impacto 

reduzido. 

Sumarizando vários trabalhos relacionados à exploração convencional e de impacto 

reduzido, a FAO relata que em áreas tropicais os danos às árvores residuais variaram de 30 

a 70% em áreas sob altas intensidades de exploração (> 30 m³.ha-1) a 10 a 20% em áreas 

sob média e baixa intensidades de exploração (1-2 árvores.ha-1), na exploração 

convencional, enquanto que com as técnicas de manejo florestal de baixo impacto, esses 

danos foram reduzidos em até 200% (FAO 2004). O mesmo documento enfatiza, porém, 

que os danos às árvores remanescentes não aumentam em proporção direta à intensidade 

de exploração, mas que com a implantação das técnicas de exploração de impacto 

reduzido, a intensidade de exploração pode ser significativamente aumentada e ainda assim 
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resultar em menores danos às árvores residuais (FAO 2004). Buenaflor (1989), por 

exemplo, encontrou 67% de danos às árvores residuais na exploração convencional, com 

remoção de 23m³.ha-1, enquanto que nas áreas com exploração de impacto reduzido, 22% 

das árvores residuais foram danificadas com remoção de 32 m³.ha-1 de madeira, em floresta 

tropical na Nova Guiné. 

 Com relação à madeira extraída da floresta na exploração convencional e na 

exploração de impacto reduzido, considerando 130 estudos (n= 37 para EIR e n= 93 para 

EC) Killmann et al. (2002) encontraram que o volume colhido foi em média 8 m3.ha-1 

menor com EIR do que na EC. Afirmam ainda que o tempo requerido para o abate de cada 

árvore é significativamente maior nas operações de EIR, sendo despendido na localização 

da árvore, na preparação da queda e no abate. Freitas (2004) encontrou que na exploração 

convencional o tempo para a localização, preparo e abate de uma árvore foi de 8 minutos e 

24 segundos e na exploração alternativa (de baixo impacto) foi de 16 minutos e12 

segundos, sendo o número de árvores derrubadas por hora de trabalho duas vezes maior na 

exploração convencional comparada à alternativa, devido à intensidade de colheita e à 

própria operação de localização e preparo das árvores a serem abatidas, mesmo assim, o 

volume de madeira foi praticamente o mesmo nas duas operações por causa do maior 

volume médio por árvore abatida na exploração de baixo impacto. 

 Killmann et al. (2002) compilaram informações de vários estudos com manejo de 

baixo impacto comparando-os à exploração convencional. Os resultados encontrados por 

eles e por vários outros autores apontam que a exploração de impacto reduzido foi mais 

vantajosa, promoveu a redução de 41% nos danos à floresta residual (n = 75), de 56% às 

árvores remanescentes por árvore abatida (n = 15), de 50% nos danos causados por trilhas 

de extração (n = 39), de 60% na perda de madeira na floresta (madeira esquecida ou não 

encontrada) e de 36% na abertura do dossel (n = 25). A abertura no dossel foi cinco vezes 

menor com EIR no leste da Amazônia (Johns et al., 1996), houve uma redução de 50% nos 

danos à floresta remanescente na Malásia (Tay et al., 2002) e na Indonésia (Bertault & 

Sist, 1997; Sist et al., 2003), a área ocupada por trilhas, estradas e pátios de estocagem foi 

50% menor na amazônia brasileira (Pereira Jr., 2002), a lucratividade aumentou em 35% 

na primeira colheita na Amazônia brasileira (Holmes et al., 2002) e a abertura no dossel 

aumentou 15% na exploração convencional contra 10% na de impacto reduzido na 

Amazônia brasileira (Freitas, 2004). 

 Pereira et al. (2005) avaliaram o efeito da exploração de impacto reduzido na 

florística e na estrutura de uma comunidade arbórea na floresta amazônica e encontraram 
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que a exploração promoveu uma redução balanceada em todas as classes diamétricas, 

permitindo a manutenção do padrão da estrutura da floresta original. A variação da 

diversidade de espécies foi pequena H’ = 4,738 nats.indv-1 antes da exploração, contra H’ 

= 4,735 nats.indv-1 após. A equabilidade de Pielou foi de 0,803 e 0,805 antes e após a 

exploração respectivamente. 

 Carvalho (2004) avaliou os danos causados pela exploração madeireira em floresta 

estacional no Centro-Oeste brasileiro, sob manejo florestal de baixo impacto, na mesma 

mata onde está sendo desenvolvido este trabalho, encontrou que a exploração de impacto 

reduzido não provocou danos significativos às copas e aos fustes das árvores 

remanescentes, onde em média, 10% dos indivíduos apresentaram-se com algum tipo de 

dano, sendo que 85% deles foram causados ao fuste das árvores, não existindo diferença 

entre os tratamentos aplicados. 

 Estudos que estabelecem o custo total de exploração florestal indicam serem 

maiores na EIR, contudo, mencionam que os níveis mais baixos de danos à floresta 

residual com essas operações, provavelmente compensam os custos adicionais futuros de 

manutenção da sustentabilidade da produção (Killmann et al. 2002). Silva (2001) na 

Amazônia brasileira encontrou no sistema de manejo florestal convencional custo de U$ 

15,66.m-3 de madeira explorada, enquanto que, no manejo de baixo impacto estes foram de 

U$ 13,64.m-3 nas mesmas condições. 

 O manejo florestal pode contribuir para a redução das taxas de desmatamento, na 

geração de postos de trabalho, redução das taxas de emigração rural, diversificação e 

elevação da renda no meio rural, alcance de mercados exigentes (pela certificação 

florestal), manutenção dos serviços ambientais da floresta (equilíbrio climático e hídrico, 

conservação da biodiversidade e proteção do solo) e para a legitimação da indústria de base 

florestal (Araújo, 2005). Portanto, essas práticas devem ser mais estimuladas, juntamente 

com a divulgação de seus resultados e impactos, incentivando seu uso tanto em florestas 

tropicais pluviais como nas estacionais que também apresentam madeiras de valor 

comercial e respondem por uma grande parcela do mercado madeireiro nacional. 

 Deve-se considerar ainda que a silvicultura de florestas inequiânias encontra-se em 

estágio social de desenvolvimento e que as demandas não estão mais baseadas somente em 

alcançar o rendimento sustentado da produção de madeira, seus objetivos devem incluir o 

valor estético, a manutenção dos processos naturais e o uso múltiplo dos recursos naturais 

(O’Hara, 2002). 
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2.5.2 - Tratamentos silviculturais 

Sistemas silviculturais envolvem a aplicação de tratamentos pré e pós-colheita que 

objetivam, notadamente, realçar a regeneração aumentando as taxas de recrutamento, 

estabelecimento e crescimento das árvores, ou mesmo que melhorem suas qualidades 

comerciais na floresta remanescente (Pinard et al. 1999). 

 Lamprecht (1990) descreve e Gómez–Pompa & Burley (1991) apresentam 

diferentes percepções de silvicultura e de manejo florestal, que vão desde a proteção 

integral dos recursos florestais à total conversão da floresta a outros usos. Dentro dos 

sistemas silviculturais aplicados a florestas nativas que envolvem a exploração de espécies 

comerciais, Gómez–Pompa & Burley (1991) destacam como eficientes os que favorecem a 

regeneração natural ou artificial, enriquecendo a futura floresta com espécies interessantes 

economicamente e os que promovem a eliminação de espécies indesejáveis. 

Sistemas silviculturais que envolvem a remoção seletiva de árvores em diferentes 

ocasiões são chamados de policíclicos (Whitmore, 1991) e, se removerem poucas árvores 

criam clareiras pequenas, favorecendo espécies clímax tolerantes à sombra, mas que, 

entretanto, necessitam de luz em determinado momento para completar seu ciclo de vida, 

justamente o grupo onde se encontram a maioria das espécies de maior valor comercial em 

ambientes de mata. 

A abertura de clareiras provoca uma mudança no microambiente ao piso da floresta 

pelo aumento da radiação solar e da temperatura, diminuindo a umidade do solo e do ar 

(Lopes et al. 2001a), causa também diminuição momentânea da competição por nutrientes 

(Silva et al. 2001). Em geral o tamanho das clareiras determina a predominância do tipo 

ecológico da regeneração, em clareiras pequenas são mais facilmente encontradas espécies 

de sombra e em clareiras grandes espécies de luz (Schneider & Finger, 2000; Lopes et al. 

2001b), determinando assim a sucessão do povoamento, que geralmente é iniciada com a 

exclusão de indivíduos devido à competição, seguida da iniciação no sub-bosque até 

atingirem o equilíbrio (steady-state) (Schneider & Finger, 2000). Durante a sucessão, as 

primeiras espécies a colonizarem uma clareira são espécies agressivas que tendem a se 

tornarem dominantes (d’Oliveira, 2000), espécies oportunistas, que na maioria das vezes 

podem ser exóticas à área e que possuem grande potencial de adaptação e colonização 

(Cronk e Fuller, 2001). 
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O uso de maquinário pesado também cria condições adversas aos sítios, como 

compactação e rachadura do solo, destrói plântulas e raízes e remove a camada superficial 

de húmus e o banco de sementes do solo (Whitmore, 1991). 

Considerando que o desbaste em florestas tropicais visa reduzir a competição entre 

árvores por espaço, luz e nutrientes, proporcionando aumento da sobrevivência e do 

crescimento e o estabelecimento da regeneração natural de espécies desejáveis (Smith, 

1986), Costa et al. (2001) avaliaram a efetividade da aplicação de anelamento de árvores, 

juntamente com o uso de arboricida, como técnica de refinamento para a eliminação da 

vegetação indesejável, espécies não comerciais com DAP > 15 cm, de modo a reduzir a 

área basal da floresta, e encontraram que esses tratamentos não foram eficientes, 

principalmente nas espécies que apresentaram madeira dura e com reentrâncias no fuste, 

sugerindo o desbaste seletivo como forma de eliminação. 

Silva et al. (2001) avaliando parcelas permanentes em floresta ombrófila densa nas 

regiões do Tapajós e do Jarí, na Amazônia Oriental, encontraram forte correlação entre a 

exposição das copas à luz e o crescimento, concluindo que arvoretas com copas totalmente 

expostas à radiação solar cresceram significativamente mais rápido do que as parcialmente 

ou completamente sombreadas, independente do grupo ecológico, reafirmando diversos 

outros trabalhos na mesma região e em outros países (ver Silva et al. 2001), ressaltando 

importantes implicações para a silvicultura, pois comprova a aplicação de desbastes para 

liberar as copas das árvores potenciais de exploração, aumentando seu crescimento, 

podendo induzir a um ciclo de corte mais curto. Porém, esses mesmos autores afirmam que 

o benefício da abertura do dossel diminui gradativamente à medida que o tempo passa, 

com o crescimento chegando quase ao nível de uma floresta não explorada, indicando que 

os desbastes devem ser práticas silviculturais constantes em manejo operacional se o 

interesse é manter a floresta crescendo a taxas mais elevadas que o normal. 

Desbastar a floresta maximizando a produção requer acompanhamento dos 

incrementos médio anual (IMA) ou do incremento periódico anual (IPA), no caso de 

florestas nativas, por não se conhecer sua idade, e do incremento corrente anual (ICA), 

sendo que o momento ideal para realizar as intervenções pode ser determinado quando o 

incremento corrente anual aproxima-se ao incremento periódico anual, indicando que a 

floresta está tendendo a crescer menos no ano atual do que na média geral, necessitando ser 

desbastada ou explorada (Oedekoven, 1968). No caso da capoeira em estudo, a 

manutenção dos refinamentos, corte de cipós e de liberação para espécies desejáveis, estão 

sendo semestrais e a manutenção dos tratamentos além de disponibilizar recursos para as 
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plantas indicará qual a melhor intensidade de desbaste para a produção de madeira com os 

menores danos à floresta. 

Vários estudos confirmam o crescimento relacionado a desbastes. Clearwater et al. 

(1999) aplicaram desbaste com corte e anelamento de espécies não comerciais, abertura de 

clareiras no dossel acima de plântulas pré-existentes suprimidas pela sombra e plantio de 

enriquecimento em linha, objetivando avaliar o crescimento em altura à intensidade de luz 

incidente em plântulas de Shorea johorensis, uma dipterocarpácea de valor comercial nas 

florestas da Indonésia. Os resultados mostraram que as plântulas responderam ao aumento 

na disponibilidade de luz de 5-10 mol.m-2.dia-1 com um significante crescimento em altura, 

mas existiu pequena resposta à radiação acima desse valor, apontando uma saturação do 

crescimento imposta ou pela disponibilidade de água e nutrientes ou porque as plântulas 

atingiram o potencial máximo de crescimento, ou ainda, por terem se aclimatado às 

condições abertas de maior intensidade luminosa, sendo que o manejo com abertura de 

clareiras relativamente pequenas pode ser suficiente para o crescimento máximo de 

plântulas dessa espécie. 

A curva de resposta à luz para o crescimento de plântulas de mogno (Swietenia 

macrophylla) demonstrou uma resposta fotossintética saturada à densidade de fluxo de 

fóton maior que 750 µmol.m-2.s-1, 38% da radiação a pleno sol, sugerindo que o aumento 

no tamanho da clareira além do necessário pode resultar em pouca vantagem nas taxas de 

crescimento das plântulas (Grogan et al, 2005). 

Pariona et al. (2003) estudaram o efeito da liberação da competição pela supressão 

de todos os indivíduos herbáceos e arbóreos dentro de um raio de um metro das espécies de 

interesse (espécies de valor comercial) em duas florestas tropicais bolivianas, uma úmida e 

outra seca, por dois anos, e encontraram que após um ano da aplicação dos tratamentos, o 

incremento em diâmetro das arvoretas aumentou significativamente em relação à área 

controle na floresta úmida, existindo uma forte tendência para uma reposta similar após 

dois anos. Entretanto, a sobrevivência das arvoretas e o crescimento em altura não foram 

significativamente afetados pelos tratamentos nessa mesma floresta. Já na floresta seca, 

não existiu diferença significativa nem na sobrevivência das arvoretas nem no crescimento 

em altura e em diâmetro entre os tratamentos. Esses mesmos autores discutiram que esses 

resultados podem estar relacionados com a época de aplicação dos tratamentos, no início 

da estação seca, pois observaram que enquanto muitas arvoretas tornaram-se dormentes 

durante esta estação, a vegetação competidora continuou a crescer, particularmente cipós e 

espécies pioneiras, conseqüentemente, os tratamentos deveriam ter sido aplicados no início 
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da estação chuvosa, quando as arvoretas poderiam aproveitar completamente a liberação da 

competição. 

O crescimento em altura de plântulas como resposta à abertura do dossel não 

deferiu entre tratamentos silviculturais (remoção de 100%, 80-90%, 50-60%, 20-30% e 0% 

da área basal, suprimindo as árvores com mais de 5 cm de DAP) em uma floresta 

secundária com dossel dominado por Cecropia spp. na Amazônia brasileira, após o 

primeiro ano da aplicação dos tratamentos. No segundo ano as diferenças foram evidentes 

e existiu um efeito significativo entre a abertura do dossel e o incremento em altura, a 

remoção total do dossel resultou em crescimento três vezes maior do que o da área controle 

(0%), mas não diferiu do tratamento com remoção de 50% do dossel, indicando que a 

remoção total é desnecessária para se alcançar bons resultados (Mesquita, 2000). 

Com relação à densidade de plântulas relacionadas a diferentes intensidade de corte 

seletivo, variando na redução do volume de madeira em pé de 44 a 106 m³.ha-1, na 

Amazônia, Lima et al. (2002) encontraram que as espécies estudadas responderam 

diferentemente ao corte e que duas delas foram positivamente correlacionadas com a 

intensidade de corte: Goupia glabra e Aniba hostmanniana. 

 McLaren & McDonald (2003a) estudando o crescimento da regeneração em uma 

floresta estacional na Jamaica verificaram que o número de plântulas foi maior nas 

parcelas não cortadas (0% de remoção na área basal) e nas parcialmente cortadas (remoção 

de 40% da área basal) do que nas parcelas totalmente cortadas (96% de redução na área 

basal). Os níveis de distúrbios testados não alteraram significativamente as taxas de 

recrutamento nas parcelas cortadas, mas a sobrevivência foi maior nas parcelas não 

cortadas e a mortalidade de plântulas foi maior na estação seca independente do 

tratamento. 

 Gerwing (2001) testando corte de lianas como tratamento silvicultural em 

Paragominas, na Amazônia brasileira, encontrou que na ausência de intervenções 

silviculturais, o incremento médio em diâmetro foi de 1,3 mm.ano-1, enquanto que no 

tratamento com corte de lianas este foi de 3,0 mm.ano-1. Os tratamentos também reduziram 

significativamente a ocorrência de árvores que não mostraram crescimento durante o 

período de estudo. D’Oliveira & Braz (2006) estudando a dinâmica da floresta amazônica 

no Acre sob manejo florestal de baixo impacto encontraram resultados em incremento em 

diâmetro favoráveis à exposição das copas à luz solar. 
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2.5.3 - Incremento 

 A aplicação do manejo florestal sustentado requer informações sobre o incremento 

em diâmetro e dos padrões de crescimento de árvores individuais (da Silva et al. 2002). A 

análise da distribuição dos diâmetros das espécies, definida pelo número de árvores por 

unidade de área por intervalo de classe de diâmetro pode ser utilizada como um indicativo 

de equilíbrio ou desequilíbrio do ecossistema florestal (Pereira-Silva, 2004). Se a floresta 

está em equilíbrio, as taxas de recrutamento são parecidas com as taxas de mortalidade e a 

distribuição dos diâmetros das árvores apresenta a forma de J-reverso ou exponencial 

negativo, determinado pelo quoeficiente de De Liocourt (O’Hara, 2002), onde a relação 

entre o número de indivíduos existentes em uma classe de diâmetro e na classe 

imediatamente anterior tende a ser constante em qualquer ponto da curva, indicando que a 

floresta é capaz de render um volume estável de madeira, sem mudar a estrutura ou o 

volume inicial, podendo ser considerada sustentável. Qualquer mudança na curva indica 

desbalanceamento na regeneração e no crescimento (O’Hara, 2002). Existe uma tendência 

para a forma de j-reverso em comunidades clímax indicando muitos indivíduos jovens com 

pequenos diâmetros e poucos indivíduos maduros com diâmetros maiores (Felfili, 2001b), 

porém, deve-se, observar que diferentes espécies possuem hábitos distintos de crescimento 

e para uma melhor aproximação da real situação da vegetação, estas devem ser estudadas 

separadamente, sendo que nem sempre a informação estática sobre a distribuição da 

vegetação é um bom indicador das tendências futuras da população, espécies de rápido 

crescimento terão menos indivíduos jovens no sub-bosque do que as de crescimento mais 

lento, mesmo quando as taxas de crescimento da população são iguais (Condit et al., 1998; 

Felfili, 2001b). 

Uma comunidade natural em clímax é descrita como um grupo de espécies 

autoperpetuáveis providas de um estável processo de sucessão em equilíbrio com o habitat 

físico (Odum, 2004). De maneira geral são menos invadidas por novas espécies ou 

espécies invasoras do que as comunidades que perdem uma ou mais de suas espécies-

chave, sendo a invasão um sintoma do incompleto uso da luz, água e/ou nutrientes e da 

interação com fatores bióticos (Ewel, 1993), pois, neste caso, o consumo de recursos 

estaria abaixo da capacidade do sítio, não sendo totalmente utilizados pelas plantas 

existentes. Mesmo a herbivoria poderia atuar a favor de espécies invasoras. 

Da Silva et al. (2002) compararam o crescimento em DAP de acordo com classes 

topográficas (topo, rampa e vale) em uma floresta densa de terra firme na Amazônia 
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brasileira, medindo indivíduos igualmente distribuídos nessa toposequência sob influência 

ripária. Eles concluíram que não houve interação entre incremento em diâmetro e as 

variações topográficas, demonstrando que o padrão de crescimento é o mesmo nas três 

situações. As respostas foram independentes das condições ambientais proporcionadas pela 

topografia, tal como a umidade do solo. Outro resultado foi o maior incremento nos 

indivíduos pertencentes às maiores classes diamétricas, o incremento médio em diâmetro 

foi de 1,64 mm.ano-¹, estando dentro do valor esperado para esta região da floresta 

amazônica (2 mm.ano-¹). Já em matas de galeria no Brasil Central, Felfili (1995a) 

encontrou incremento médio anual em diâmetro, em árvores com DAP > 10 cm, de 2,5 

mm.ano-¹ durante um período de 6 anos de estudo. 

As taxas de crescimento em DAP variam significativamente entre e dentro de 

espécies e também em relação à idade, estação do ano e condições microclimáticas (da 

Silva et al. 2002). Estudos demonstram que a variação dentro de espécies pode ser de 38% 

(Goupia glabra Aubl.) a 431% (Hevea guianensis Aubl.) indicando que tratamentos 

silviculturais podem ser mais bem aproveitados por espécies que respondem melhor às 

intervenções (da Silva et al. 2002), comprovando que as espécies respondem 

diferentemente à disponibilidade de recursos e que mantém taxas de crescimento 

diferenciadas umas das outras, podendo ainda ser diferentes em exigências nutricionais e 

na habilidade em extrair os recursos disponíveis. 

Comparando taxas de desenvolvimento da área basal, da densidade e da diversidade 

florística após 11 anos de diferentes intensidades de intervenções em floresta tropical 

úmida de terra firme na Amazônia brasileira, Parrota et al. (2002) encontraram que o 

incremento da área basal geralmente aumentou com a intensidade do desbaste, baixa: 

remoção das árvores com DAP >45 cm e média: remoção das árvores com DAP < 20 cm e 

> 60 cm. O desbaste estimulou o recrutamento e o crescimento das árvores remanescentes, 

particularmente nas menores classes de diâmetro, mas teve pouco efeito sobre a riqueza de 

plântulas, de cipós, de ervas e de gramíneas. O maior aumento tanto em área basal como 

em densidade ocorreu com o tratamento de corte raso, sendo que a regeneração por 

sementes foi mais importante do que por rebrotas, no entanto, 47% dos tocos maiores que 

2 cm de diâmetro apresentaram rebrotas, respondendo por 19% da área basal. 

Silva et al. (1995) encontraram taxa de crescimento de 4 mm.ano-1 após desbaste 

seletivo e de 2 mm.ano-1 na área não explorada, após 8 anos, na Amazônia. A intensidade 

de exploração foi de 16 árvores por hectare, todas acima de 45 cm de DAP, removendo 75 

m3.ha-1. Encontraram também, 13 anos após a intervenção, que as espécies pioneiras 



 33 

estavam ocupando os primeiros lugares em área basal, principalmente Bixa arborea, Inga 

sp. e Cecropia sciadophylla. 

da Silva et al. (2002) fizeram uma revisão dos estudos em florestas tropicais úmidas 

que enfatizaram padrões de crescimento e encontraram incremento periódico anual (IPA) 

em volume de madeira nessas áreas variando de 2 a 4 m3.ha-1.ano-1 na Ásia e de 5 m3.ha-

1.ano-1 na Amazônia brasileira, 10 anos após desbaste seletivo. 

O desbaste de competidoras para liberação de espécies desejáveis aumentou o 

incremento em diâmetro em 20% e o rendimento de madeira de 25 m³.ha-1 na área controle 

para 43 m³.ha-1 na área sob manejo após 5,7 anos, o que seria suficiente para pagar os 

custos da liberação, além de diminuir o tempo entre uma colheita e outra em 25%. Dados 

de floresta de terra firma na Amazônia (Wadsworth & Zweede, 2006). 

2.6 – REGENERAÇÃO SOB FLORESTAS ESTACIONAIS 

 Segundo Whitmore (1991), a regeneração pode ser definida como a restauração da 

fitomassa na clareira florestal à medida que o dossel alcança a maturidade. Richards (1996) 

destaca que ela ocorre segundo algumas fases ou estágios no ciclo de desenvolvimento das 

florestas. A fase madura é representada por um dossel fechado formado pelos estratos 

superiores da floresta e quando as árvores tornam-se senescentes, morrem e caem criando 

clareiras, danificando algumas árvores menores e beneficiando outras, ficando essas 

clareiras, completamente tomadas por herbáceas, lianas e árvores jovens, que à medida que 

crescem e se desenvolvem restabelecem a fase madura (Richards, 1996). A origem dessas 

novas colonizadoras pode ser o banco de sementes e de plântulas do solo e/ou as rebrotas 

de raízes e dos troncos dos indivíduos sobreviventes à criação da clareira ou daqueles no 

dossel adjacente, podendo a clareira ser fechada ainda, pela própria árvore caída (Richards, 

1996; Lima, 2005). 

Se determinada pelo banco de sementes do solo a regeneração fica condicionada às 

probabilidades de chegada e sobrevivência das sementes em um determinado local, 

provavelmente a chegada é determinada pelo modo de dispersão e a sobrevivência pela 

dormência e pelas interações de cada espécie com patógenos e predadores na floresta 

(Schupp et al. 1989). Whitmore (1989) ressalta que independente do distúrbio que dá 

início à sucessão: morte de árvores mais velhas, queda de árvores por ventos ou por outras 

causas quaisquer, a regeneração será determinada pelos requerimentos por luz das 

espécies. Algumas espécies são demandantes por luz (intolerantes à sombra) e podem se 

desenvolver somente em ambientes de clareiras; outras são tolerantes à sombra e suas 
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plântulas são capazes de sobreviver e alcançar a maturidade mesmo sob um dossel fechado 

(Richards, 1996; Swaine & Whitmore, 1988), lembrando que naturalmente existe uma 

amplitude de sobrevivência das plântulas na sombra representada por um contínuo de 

tolerância e não por uma dicotomia entre espécies tolerantes e intolerantes, conforme 

discutido por Augspurger (1984) e Souza & Válio (2001). Além do mais, espécies juvenis 

tolerantes à sombra que sobrevivem à formação da clareira podem dominar a regeneração 

simplesmente por estarem lá no momento da formação da clareira, reduzindo a vantagem 

competitiva das espécies pioneiras (Felton et al. 2006). 

Em florestas estacionais a regeneração natural depende principalmente da 

disponibilidade de umidade no solo (McLaren & McDonald, 2003a, b; Lieberman & Li, 

1992), afetando tanto os padrões de produção de sementes, quanto a germinação, a 

sobrevivência e o desenvolvimento das plântulas (Khurana & Singh, 2000). Os frutos da 

maioria das espécies anemocóricas amadurecem até pouco antes do início da estação 

chuvosa, quando a umidade é suficiente para a germinação das sementes e para o 

estabelecimento das plântulas, mesmo porque, o período favorável ao crescimento fica 

restrito a essa estação (Singh & Singh, 1992). Já as espécies zoocóricas são dispersas 

principalmente durante a estação chuvosa e suas sementes permanecem dormentes no solo 

até o início da próxima estação chuvosa, procurando também maximizar as condições 

impostas pelo período favorável ao estabelecimento das plântulas (Garwood, 1983), mas, 

cabe destacar que, atrasos nas primeiras chuvas e veranicos são fortes fontes de 

mortalidade dessas plântulas (McLaren & McDonal, 2003a; Vieira & Scariot, 2006a, b), 

além do mais, a água disponível para as sementes e plântulas não depende somente dos 

padrões de chuva, mas também das características físicas do solo, podendo agravar o efeito 

da seca (Blain & Kellman, 1991; Brady & Weil, 2001). 

Durante as chuvas, nas florestas estacionais, o dossel se recupera às condições 

anteriores à seca e as plântulas emergentes experimentam uma redução na intensidade e 

uma modificação na qualidade da luz sob o dossel fechado (Khurana & Singh, 2000), por 

outro lado, a deciduosidade de algumas ou da maioria das espécies de árvores durante a 

estação seca permite um aumento na irradiância que na ausência de umidade causa 

dessecação de plântulas, aumentando as taxas de mortalidade (Gerhardt, 1996). Nessas 

florestas, a dinâmica de clareiras pode não ser tão importante para a regeneração natural 

como em florestas tropicais pluviais, pois, a sobrevivência de plântulas pode diminuir 

mesmo para as espécies demandantes em luz, por causa das temperaturas extremas e pela 

baixa umidade do solo no período seco (McLaren & McDonald, 2003a, b, c), ficando a 
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emergência, o estabelecimento e o crescimento das plântulas sujeitas a uma alta 

heterogeneidade de irradiância, temperatura e umidade (Khurana & Singh, 2000). Além 

disso, as plantas não poderiam ter aclimatação simultânea à seca e à sombra por causa de 

tradeoffs fisiológicos, como resultado é esperado que o impacto da seca seja relativamente 

forte sob alta irradiância, fraco sobre sombra moderada por causa da facilitação e forte em 

condições de alta sombra (Holmgren et al., 1997; McLaren & McDonald, 2003c). 

Nesse sentido, a estratégia do banco de sementes em florestas estacionais pode 

ajudar a evitar a alta mortalidade de plântulas provocada pela seca, fogo, predação e/ou por 

patógenos, e aumenta a probabilidade de recrutamento através da germinação em resposta 

às condições favoráveis (Marold et al. 2002), no entanto, a falta de sementes no solo, a 

predação de sementes e plântulas, a competição com gramíneas e com outras plântulas e a 

falta de nutrientes e a compactação do solo, podem tornar a regeneração natural mais lenta 

(Cubiña & Aide, 2001), fazendo com que a habilidade em rebrotar seja o mecanismo de 

regeneração mais comum e mais importante nessas florestas tropicais estacionais, devido, 

provavelmente não só à menor probabilidade de estabelecimento via sementes em 

conseqüência da sazonalidade climática, mas porque as bases dos troncos das árvores 

caídas ou danificadas ficam menos sujeitas à decomposição, favorecendo as rebrotas e 

facilitando a regeneração, eliminando o estágio de vida mais vulnerável à predação, 

dessecação e sobrevivência, iniciando o processo a partir de um estágio mais vigoroso, os 

brotos (Kammesheidt, 1999).  

As rebrotas podem, portanto, causar um impacto significativo sobre as populações 

de plantas, reduzindo a taxa de retorno (turnover), minimizando os efeitos do distúrbio e a 

dependência de sementes para a manutenção da população (Bond & Midgley, 2001), mas 

as espécies perdem a habilidade em rebrotar após uma seqüência de distúrbios, como a 

passagem do fogo ou a passagem intensiva de tratores e máquinas agrícolas, além do que, 

algumas espécies apresentam baixo ou nenhum potencial para rebrotar (Uhl et al. 1988). 

Lieberman & Li (1992) estudaram o recrutamento de plântulas em uma floresta 

estacionalmente seca em Gana e verificaram um forte padrão sazonal, as rebrotas 

aumentaram progressivamente durante a estação úmida alcançando o pico ao final desse 

período. 

 Além do processo de regeneração das florestas acontecer de forma natural, pode 

ocorrer também com a ajuda do homem, com semeaduras diretas e por plantios no interior 

das matas e/ou clareiras. O plantio de enriquecimento visa, sobretudo, melhorar a 

qualidade da regeneração pela introdução de espécies interessantes ecológica e/ou 
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economicamente na região, sendo as espécies apropriadas escolhidas pelo conhecimento 

sobre sua performance e seus benefícios ambientais e econômicos (Hosokawa et al. 1998), 

localmente varia de acordo com a disponibilidade de sementes e mudas e de informações 

sobre as características silviculturais e de manejo. Escolher espécies nativas da região é 

mais adequado, pois estão mais adaptadas às condições ambientais locais, sementes são 

localmente disponíveis, fazendeiros estão familiarizados com elas e com seus usos, além 

de ajudar a preservar a diversidade genética e estar em melhor interação com a flora e 

fauna local (Montagnini, 2001). 

Os plantios de enriquecimento no sub-bosque da floresta são favorecidos pela 

manutenção da temperatura e da umidade mais baixas nesse ambiente do que em campos 

abertos, devido à cobertura do dossel e pela vegetação oferecer proteção contra erosão e 

lixiviação de nutrientes, existindo ainda uma constante entrada de nutrientes pelo processo 

de ciclagem da matéria orgânica. Por outro lado, existe competição entre as espécies, 

podendo prejudicar o desenvolvimento das espécies introduzidas (Mesquita, 2000). 

Estudos que relatam o comportamento de espécies introduzidas pelo homem no 

ambiente natural são importantes para verificar o comportamento dessas espécies e sua 

capacidade em competir com a vegetação nativa e muitas vezes encontram espécies 

melhores para determinado ambiente. Paiva & Poggiani (2000) avaliaram o 

desenvolvimento de cinco espécies florestais nativas plantadas no sub-bosque de um 

fragmento de floresta semidecidual no município de Guará – SP, monitorando a 

intensidade luminosa dentro e fora do fragmento. Após um ano do plantio, os incrementos 

em diâmetro e em altura foram respectivamente de 5,9 mm e 25,6 cm para Cedrela fissilis; 

0,8 mm e 25,8 cm para Anadenanthera macrocarpa; 1,3 mm e 20,3 cm para Hymenaea 

courbaril var. stilbocarpa; 0,5 mm e 14,2 cm para Aspidosperma parvifolium e de 1,5 mm 

e 13,5 cm para Tabebuia avellanedae. A maior taxa de mortalidade observada foi de 5% 

em mudas de Cedrela fissilis, sendo que a intensidade luminosa oscilou de 0,83 a 2,0 klux 

no sub-bosque e de 72 klux a 137 klux na condição aberta. 

A sobrevivência e o crescimento inicial de espécies arbóreas nativas foram 

avaliados por Coutinho et al. (2003) em plantio de enriquecimento, em Cruzeiro – SP. Os 

incrementos em diâmetro e altura após 13 meses do plantio foram respectivamente: 8,40 

mm e 43,0 cm para Pseudobombax grandiflorum; 4,58 mm e 18,98 cm para Euterpe 

edulis; 1,02 mm e 7,23 cm para Aspidosperma polyneuron; 1,49 mm e 4,47 cm para 

Centrolobium tomentosum e de 4,28 mm e 2,73 cm para Cedrela fissilis. A maior taxa de 

mortalidade foi verificada em Pseudobombax grandiflorum, 20%. 
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2.6.1 - Abertura no dossel e a regeneração natural 

Denslow et al. (1990) afirmam que a luz é um fator crucial na determinação de 

processos ecológicos e fisiológicos importantes nas plantas, sendo sua disponibilidade um 

dos principais elementos do meio ambiente que influenciam o desenvolvimento da 

vegetação, podendo seu suprimento inadequado reduzir o vigor e limitar o crescimento dos 

vegetais (Swaine & Whitmore, 1988). 

Sousa-Silva et al. (1999) afirmam que é possível identificar a plasticidade das 

espécies em relação à radiação fotossinteticamente ativa (RFA) disponível, nesse sentido, 

vários estudos nas florestas estacionais relacionam o desenvolvimento de plântulas ao 

gradiente de luz, e a sobrevivência aos efeitos da estação seca. Ray & Brown (1995) e 

Gerhardt (1996) encontraram resultados semelhantes em florestas estacionais, maior 

sobrevivência de plântulas associada às baixas intensidades de luz. No entanto, Gerhardt 

(1996) encontrou que a resposta das plântulas estava relacionada à tolerância à seca ao 

invés de tolerância à sombra, e que o desbaste de liberação aumentou o crescimento das 

plântulas durante a estação chuvosa, mas proporcionou um efeito negativo sobre a 

sobrevivência durante a estação seca por agravar a dessecação das plântulas. 

Estudando uma mata de galeria no Brasil Central, Felfili (1997b) encontrou que em 

condições naturais, a estrutura da regeneração natural foi caracterizada pela ocorrência de 

muitas espécies com baixas densidades de indivíduos, similarmente à estrutura da 

população adulta e que apesar das variações anuais nas densidades de indivíduos, a 

proporção de arvoretas para plântulas permaneceu entre 25 e 30% durante o período de 

estudo, seis anos. Quase todas as espécies presentes como árvores estiveram presentes 

como plântulas e arvoretas em algum momento do estudo, no entanto, algumas espécies 

importantes como adultas não apresentavam estoque suficiente na regeneração natural para 

manter sua posição fitossociológica futura na floresta e outras tidas como raras na fase 

adulta possuíam grandes quantidades de plântulas em regeneração, podendo sua população 

adulta aumentar no futuro. A autora afirmou ainda que essa dinâmica de regeneração 

natural parece similar à de outras florestas de galeria e que o padrão de distribuição 

espacial da regeneração natural pode estar relacionado a condições ambientais como a 

distância ao curso d’água e às bordas da floresta. Na mesma mata, após 13 anos de estudo, 

Oliveira & Felfili (2005) encontraram novamente que a grande maioria das espécies estava 

presente em todos os estratos e mantiveram a proporção de arvoretas para plântula em 

30%, muito embora, tenha ocorrido reduções nas populações de algumas espécies, 
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sugerindo que poderiam estar associadas ao fechamento do dossel. Além disso, não 

detectaram associações (distinção) entre grupos de espécies em regeneração e os ambientes 

de borda e de interior da mata, ficando estas restritas ao gradiente de umidade. 

Felfili et al. (2001b) estudaram o comportamento de 13 espécies florestais que 

ocorrem em matas de galeria do Brasil Central em um gradiente de luz variando de pleno 

sol a 90% de sombra e encontraram que todas as espécies investiram mais em biomassa 

radicular nas condições menos sombreadas, apresentando maior relação raiz/parte aérea 

nas condições mais abertas (30% de sombra e pleno sol). Os autores consideraram essa 

resposta essencial para a sobrevivência das espécies no campo em virtude do clima sazonal 

da região, afirmando que as espécies de matas de galeria aclimatam-se bem aos diferentes 

níveis de luz, porém, desenvolvem-se melhor sob condições intermediárias, sendo de 

extrema importância a formação de clareiras e a exposição das plantas às bordas da 

floresta. 

Ramos et al. (2004) estudaram o crescimento e a alocação de biomassa em 

condições de viveiro, no Brasil Central, em mudas de Amburana cearensis (Allemao) A. 

C. Smith. As plantas desenvolveram-se melhor a pleno sol e a 50% de sombra, o que 

condiz com as variações na intensidade luminosa às quais a espécies está exposta no 

ambiente de floresta estacional, além disso, o maior acúmulo de biomassa ocorreu no 

sistema radicular, fator positivo na seleção de espécies para ambientes sob intensa 

estacionalidade climática. Já Engel & Poggiani (1990) estudando a influência do 

sombreamento no desenvolvimento dessa mesma espécie também em condições de 

viveiro, agora, no sudeste do Brasil, em São Paulo, encontraram resultados opostos, a 

espécie foi favorecida pelos níveis de sombra acima de 50%, pelo menos durante a fase 

inicial de crescimento, inclusive não foi capaz de se adaptar às condições de pleno sol de 

maneira satisfatória, apresentando altas taxas de mortalidade nessa condição. No entanto, 

os autores confirmam a existência de outros experimentos com resultados contrários aos 

seus e afirmam que dentro dessa espécie pode haver a existência de diferentes acótipos 

(variedades) adaptados a condições tão diversas quanto seus ambientes de ocorrência 

natural: caatinga, floresta estacional e floresta pluvial atlântica. 

O comportamento de Myracrodruon urundeuva Allemao, espécie característica de 

florestas estacionais e de cerradão (Mendonça et al., 1998), sob diferentes regimes 

hídricos, no nordeste brasileiro, estado do Ceará, foi similar ao comumente encontrado 

associado às plantas submetidas a ambientes sujeitos a períodos prolongados de estiagem: 

maior acumulação de biomassa no sistema radicular na condição de maior déficit hídrico, 
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priorizando a absorção de água e a menor perda por transpiração foliar (Figueirôa et al., 

2004) 

Engel & Poggiani (1990) estudando outras espécies também em condições de 

viveiro, no sudeste do Brasil, encontraram que Zeyheria tuberculosa (Vell.) Bur. 

(Bignoniaceae), espécie típica de cerrado sensu stricto (Mendonça et al., 1998), foi capaz 

de se adaptar a uma faixa de intensidades luminosas variando do pleno sol a 80% de 

sombra, sem prejudicar seu crescimento, assim como Tabebuia avellanedae (Lorentz ex 

Grisebach) (Bignoniaceae), espécie característica de matas de galeria (Mendonça et al., 

1998). Já Erythrina speciosa Andrews (Fabaceae), espécie comum em matas perturbadas 

(Mendonça et al., 1998), se mostrou bastante intolerante à sombra, desenvolvendo-se 

melhor a pleno sol. 

Rezende et al. (1998) estudaram o comportamento de Cryptocaria aschersoniana 

Mez., espécie típica das matas de galeria do Distrito Federal, sob diferentes condições de 

sombreamento e encontraram que as plântulas expostas às condições de clareira (50% de 

sombra) e dossel fechado (90% de sombra) apresentaram os maiores crescimentos em 

altura e diâmetro comparado às plantas completamente expostas ao sol. 

Mesmo espécies típicas de cerrado também apresentam comportamento 

diferenciado com relação aos níveis de luz na fase inicial do desenvolvimento. Ramos et 

al. (2002) encontraram que Curatella americana L. se desenvolveu melhor a pleno sol, 

apresentando maior acúmulo de biomassa nos órgãos subterrâneos, no entanto, apresentou 

maior crescimento em altura a 90% de sombra, podendo estar associado ao seu 

estiolamento em razão da ausência de luz. 

McLaren & McDonald (2003c) avaliaram os efeitos da luz e da umidade sobre o 

estabelecimento de plântulas em uma floresta estacional na Jamaica e encontraram que a 

sombra provocou efeito positivo e maior do que a irrigação sobre a geminação das 

sementes. A mortalidade das plântulas foi maior na estação seca e a pleno sol do que sob 

sombra parcial e pesada, onde ocorreu maior sobrevivência. A irrigação prolongou o 

crescimento de todos os indivíduos independentemente da sombra, sendo o maior diâmetro 

basal encontrado nas plântulas parcialmente sombreadas e a maior altura sob sombra 

pesada. Altos níveis de luz durante a estação chuvosa aumentaram o crescimento, mas 

também aumentaram significativamente a mortalidade na estação seca, confirmando que a 

germinação e o estabelecimento das espécies, em florestas estacionais, devem ocorrer 

durante a estação úmida, quando a água está disponível, a irradiância é reduzida e a 

qualidade da luz ao nível do solo é modificada pela influência do dossel. 
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Os diferentes requerimentos das espécies para a germinação, sobrevivência e 

crescimento tornam o manejo difícil (Collet & Chenost, 2006), mas, de maneira geral, a 

germinação e o primeiro estágio de sucessão são favorecidos pela sombra, que desfavorece 

o estabelecimento de arvoretas, sendo, portanto, recomendado desbastar o sub-bosque, 

cortando as espécies indesejáveis ao redor das plântulas e arvoretas para favorecer o 

crescimento das espécies (Vieira & Scariot, 2006a, b), principalmente porque a 

disponibilidade de luz e a densidade de plântulas são facilmente reguladas por tratamentos 

silviculturais, tornando-as as principais ferramentas utilizadas para controlar seu 

desenvolvimento (Collet & Chenost, 2006).
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3 – METODOLOGIA 

3.1 – ÁREA DE ESTUDO 

3.1.1 – Localização 

Pirenópolis localiza-se no estado de Goiás, na latitude 15º51'09" sul e longitude 

48º57'33" oeste, estando a uma altitude média de 770 metros acima do nível do mar. Está 

incluída na mesorregião do Leste Goiano e na microrregião do entorno do Distrito Federal 

(Wikipédia, 2006), conforme mostrado na Figura 3.1. 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

Figura 3.1. Localização do Estado de Goiás no Brasil e do município de Pirenópolis no 
Estado de Goiás, destacando a Divisão Político-Administrativa representada na Carta 

Topográfica MI 2213, onde encontra-se Pirenópolis. Fonte: DSG, 2002. 
 

3.1.2 – Clima 

O Estado de Goiás caracteriza-se por ter um clima quente, variando de úmido a 

semi-árido, com até cinco meses de seca (Nimer, 1989). Segundo a classificação de 

Köeppen enquadra-se no tipo Aw, característico dos climas úmidos tropicais (A), com duas 

estações bem definidas: seca no inverno e úmida no verão (w), com transições mais 

próximas nos períodos que estão findando (Nimer, 1989). A temperatura média anual no 

município de Pirenópolis é de 22oC variando de 16oC a 34oC e a precipitação média anual 

é de 1800 mm, com um período de estiagem que vai de maio a agosto (INMET, 2006). 

3.1.3 – Vegetação 

 O Estado de Goiás está inserido no bioma Cerrado, ocupando quase 17% dos seus 

dois milhões de quilômetros quadrados, representando cerca de 23% do território nacional 

(GeoGoiás, 2002). O bioma Cerrado normalmente refere-se a uma grande região 

biogeográfica, e em escalas menores, é formado por diferentes fisionomias que variam 
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desde vegetação baixa com várias espécies de gramíneas (campo limpo) até formações 

florestais fechadas com 20 a 30 metros de altura (matas de galeria) (Ratter et al. 1997). 

A região de Pirenópolis é composta por diferentes desses ecossistemas do Cerrado: 

cerrado sensu stricto, cerradão, florestas ciliares, matas de galeria e florestas semideciduais 

(IBGE, 2004b). Este trabalho está sendo realizado em uma floresta sob relevo ondulado 

(mata de encosta), caracterizada como floresta estacional semidecidual, bordeando uma 

floresta sob influência do córrego grota da mina em um extremo e um cerrado no outro, 

expondo-se, assim, a um gradiente de umidade, que determina sua composição florística. 

As Figuras 3.2 e 3.3 mostram a mata estudada, durante a estação chuvosa. 

 

 

 

 

 

 

 

 
Figura 3.2. Floresta estacional semidecidual na encosta do morro e seu sub-bosque na 

estação chuvosa, na Fazenda Vagafogo, em Pirenópolis – GO. 
 

3.1.4 – Solo 

Segundo o Mapa de Solos do Brasil, os solos predominantes na região de 

Pirenópolis – GO são do tipo Neossolo Litólico, (+RL 12) (IBGE 2001). São solos com 

horizonte A ou O hístico com menos de 40 cm de espessura, assente diretamente sobre a 

rocha ou sobre um horizonte C ou Cr ou sobre material com 90% (por volume), ou mais de 

sua massa constituída por fragmentos de rocha com diâmetro maior que 2 mm (cascalhos, 

calhaus e matacões) e que apresentam um contato lítico dentro de 50 cm da superfície do 

solo. Admite um horizonte B, em início de formação cuja espessura não satisfaz a qualquer 

tipo de horizonte B diagnóstico (Embrapa, 1999). São considerados como Entisols na 

Taxonomia de Solos, sistema de classificação de solos desenvolvido nos Estados Unidos e 

amplamente utilizado por pedólogos no mundo todo (Brady & Weil, 2001). A figura 3.3 

destaca a presença das rochas na superfície do terreno sob a floresta semidecidual 

estudada. 
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Figura 3.3. Presença de rochas na superfície do solo sob a floresta estacional semidecidual 
na Fazenda Vagafogo, em Pirenópolis – GO. 

 

3.1.5 – Aspectos sócio-econômicos-ambientais 

3.1.5.1 – Município de Pirenópolis 

O município de Pirenópolis possui uma área de pouco mais de 2.100 Km2, com 

atividades econômicas concentradas principalmente na mineração, extração de Quartzito 

Micáceo (pedra para pisos e revestimentos) e na agropecuária, criação de gado para corte e 

produção leiteira, fruticultura (abacaxi, maracujá, limão etc.), agricultura (arroz, cana de 

açúcar, milho, seringueira etc.), eqüino e suinocultura. As atividades de turismo também 

movimentam a economia com turismo de lazer, esportivo, histórico e de eventos e são 

poucas as atividades relacionadas à silvicultura ou visando a exploração sustentável dos 

recursos florestais (IBGE, 2000; IBGE, 2004a; IBGE, 2005). 

A população total do município de acordo com o censo demográfico de 2000 é de 

21.245 habitantes, considerando-se somente as pessoas residentes com mais de 10 anos de 

idade são 17.138 habitantes, 8.871 homens e 8.267 mulheres. Destes, os homens que 

possuem renda mensal são 6.508 e as mulheres são 3.575. A renda mensal média no 

município é de R$ 381,65 (homens R$ 428,96 e mulheres R$ 295,52). Possuem renda de 

até um salário mínimo 43% da população, de até três salários mínimos 82%, e somente 

0,8% da população possui renda mensal acima de 20 salários mínimos. Quanto à 

escolaridade, 14% da população possui apenas um ano de estudo, 23% de um a três anos, 

38% de quatro a sete anos, 11% de oito a 11 anos, 12% de 11 a 14 anos e cerca de 2% 

possuem mais de 15 anos de estudo (IBGE, 2004c). 
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3.1.5.2 – Fazenda Vagafogo 

A Fazenda Vagafogo está inserida no Município de Pirenópolis – GO, limita-se ao 

norte e a oeste com o rio Vagafogo e a leste e sul com outras propriedades particulares, 

possui 46 hectares e constitui-se em parte, 17,76 hectares, uma unidade de conservação da 

categoria Reserva Particular do Patrimônio Natural - RPPN, denominada Santuário de 

Vida Silvestre Vagafogo (Funatura, 1990), pertencente ao grupo das Unidades de 

Conservação de Uso Sustentável, cujo objetivo básico, de acordo com o Sistema Nacional 

de Unidades de Conservação da Natureza – SNUC é compatibilizar a conservação da 

natureza com o uso sustentável de parcela de seus recursos naturais (Brasil, 2003). 

A RPPN foi criada em 1990, sendo a primeira do Estado de Goiás e uma das seis 

primeiras do Brasil (Ibama, 2006), está localizada aos pés da Serra do Pedro e mantém 

intacta uma área de floresta úmida, sob influência do rio Vagafogo, com espécies arbóreas 

de grande porte, além de uma grande biodiversidade de fauna e flora (Vagafogo, 2007). 

Essa mata abrange a maior parte da fazenda, estendendo-se pela encosta do Morro do 

Frota, onde transforma-se em floresta semidecidual, até o seu cume, quando cede lugar ao 

cerrado, conforme pode ser observado na Figura 3.4. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 3.4. Recorte da Carta Topográfica MI 2213 que contém a região de Pirenópolis – 
GO, mostrando a localização, a topografia e a vegetação da Fazenda Vagafogo, onde está 

localizado o experimento. 
 

 

A divisão da propriedade entre o Santuário de Vida Silvestre e a Fazenda com a 

localização da floresta semidecidual em estudo é mostrada na Figura 3.5. 

Escala 1:100.000-49°00’

Fazenda VagaFogo

Escala 1:100.000-49°00’

Fazenda VagaFogo
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Figura 3.5. Croqui da propriedade rural, mostrando a Fazenda Vagafogo e o Santuário de 
Vida Silvestre – RPPN, separadamente. Destaque para floresta estacional semidecidual em 

estudo próxima ao ponto mais alto da propriedade, onde encontra o cerrado. Em 
Pirenópolis – GO. Adaptado de Funatura (1990). 

 

Em março de 1992 após desenvolver um plano de manejo ambiental em convenio 

com a Funatura (Fundação Pró-Natureza) que permitiu a identificação da fauna, flora, 

geografia, geologia e hidrografia local, a propriedade abriu as portas para a visitação 

turística. Atualmente durante todo o ano a fazenda recebe a visitação de turistas e 

estudantes, principalmente de escolas de Brasília e de Goiânia, como parte de um 

programa de educação ambiental onde os visitantes podem ver e identificar in loco a 

vegetação nativa e aprender um pouco sobre preservação ambiental, podendo ainda 

praticar esportes radicais sob a copa das árvores em ambientes de floresta, além de poder 

adquirir produtos elaborados na própria fazenda como doces, geléias, frutas cristalizadas, 

pães e biscoitos, além da tradicional castanha de baru torrada, especialidade da Fazenda 

(Vagafogo, 2007). 
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Sua missão é a conservação de ambientes de cerrado e a educação ambiental 

(Vagafogo, 2007), sendo apropriada à montagem de experimentos demonstrativos, pois a 

presença de visitantes amplia significativamente a abordagem do estudo, contribuindo para 

o melhor aproveitamento e aplicação dos resultados obtidos, podendo servir de modelo 

para a difusão dessas técnicas, permitindo também a continuidade do projeto, garantindo o 

desenvolvimento sustentável local, que segundo Ffolliott et al., (1995) é melhor alcançado 

quando satisfaz esses critérios de continuidade e difusão, aliados às externalidades 

(Ffolliott et a., 1995). 

3.2 - IMPLANTAÇÃO DO EXPERIMENTO 

 Este experimento foi montado em abril de 2003 na RPPN Vagafogo em Pirenópolis 

– GO, no âmbito do projeto Conservação e Manejo da Biodiversidade do Bioma Cerrado – 

CMBBC, com apoio financeiro do DFID-UK (Department for International Development). 

3.2.1 – Inventário florestal 

Em abril de 2003 foram instaladas 16 parcelas de 25 x 30 m, adjacentes umas às 

outras, respeitando-se uma distância de 60 m da floresta úmida sob influência do córrego 

da grota da mina, em direção a relevos mais altos sob influência de cerrado, seguindo a 

relevos mais baixos em ambiente de mata sob menor influência ripária. 

Inicialmente foram identificados todos os indivíduos presentes em uma faixa (sub-

parcela) de 5 x 30 m que apresentavam circunferências maiores do que nove centímetros à 

altura do peito (aproximadamente 1,30 m de altura) ou seja, CAP > 9 cm. Esses dados 

foram utilizados para realizar os estudos fitossociológicos da área, onde foram encontradas 

80 espécies em 36 famílias, denotando uma grande riqueza florística, os resultados 

encontram-se em Fagg et al. (2004). 

Na parcela de 25 x 30 m, o procedimento aplicado foi classificar as espécies ou 

indivíduos em desejáveis ou indesejáveis. Foram consideradas desejáveis, as espécies com 

fuste retilíneo, copa bem formada, ausência de galhos, aparentemente sadias e com valor 

econômico, consideradas como aquelas produtoras de madeira, frutos, resinas e outros 

produtos de valor comercial. Foram também consideradas desejáveis, espécies com valor 

ecológico, consideradas como aquelas espécies de importância para a alimentação da fauna 

silvestre (Apêndice A). As espécies desejáveis que possuíam CAP > 9cm foram 

identificadas e tiveram sua alturas totais (H) e circunferências à altura do peito (CAP) 

medidas, foram plaqueteadas com placas de alumínio de aproximadamente 3 x 3 cm, 

afixadas com arame logo acima do ponto de medição do CAP e numeradas 
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sequencialmente, totalizando 2670 árvores. As indesejáveis localizadas dentro de um raio 

de um metro em relação à desejável, foram marcadas com um circulo de fita crepe para 

serem abatidas nos tratamentos 2, 3 e 4. As indesejáveis foram selecionadas por defeitos no 

tronco, comprometimento de seu estado fitossanitário e pelo risco de queda iminente, ou 

por serem competidoras de menor valor comercial que estavam suprimindo as mais 

desejáveis. 

A seguir, efetuou-se uma ordenação pela técnica DECORANA (Detrended 

Correspondence Analysis – DCA) com o objetivo de espacializar os dados da vegetação, 

composição de espécies, em eixos de ordenação definidos por gradientes na vegetação que 

possam refletir os gradientes ambientais. O resultado dessa ordenação é o arranjo das 

espécies e parcelas em um espaço dimensional restrito, de modo que as entidades 

semelhantes ficam próximas e as diferentes ficam distantes (Felfili, 2001b). Para verificar 

o relacionamento entre a composição florística das parcelas e o gradiente de umidade 

compreendido pela borda do córrego versus proximidade com o cerrado, utilizou-se como 

variável de entrada a densidade das espécies por parcela. Os resultados permitiram propor 

o delineamento experimental em blocos casualizados, e a definição das parcelas que 

compuseram cada bloco seguiu esse gradiente, claramente identificado na ordenação 

(Felfili et al. 2005), conforme a figura 3.6. 

P1

P2

P3
P4

P5

P6
P7

P8
P9 P10

P11

P12
P13

P14
P15

P16

0

0

100 200

50

100

150

200

Eixo-1 (autovalor=0,321)

E
ix

o-
2 

(a
ut

ov
al

or
 =

 0
,1

46
)

 

Figura 3.6. Ordenação das 16 parcelas do experimento (P1 a P16) pelo método 
DECORANA (Detrended Correspondence Analysis) na floresta estacional semidecidual na 

Fazenda Vagafogo em Pirenópolis – GO. Nota-se a presença de parcelas agrupadas de 
acordo com a similaridade florística. 
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3.2.2 – Delineamento experimental 

3.2.2.1 – Estabelecimento do delineamento experimental 

O delineamento experimental em blocos casualizados permite retirar da análise de 

variância o efeito do gradiente de umidade identificado na ordenação, diminuindo o erro 

experimental e evitando tendências na comparação entre os tratamentos. A blocagem ou 

controle local significa a existência de um subconjunto de parcelas homogêneas, onde sob 

aditividade, a diferença entre dois tratamentos é a mesma em cada bloco, isto é, o efeito de 

um tratamento é o mesmo em qualquer parcela do experimento, ou seja, a diferença 

esperada entre duas observações dentro de um bloco seria devido à diferença entre seus 

respectivos tratamentos (Regazzi, 1991; Banzatto & Kronka, 1992; Zar, 1999). 

 Os quatro blocos perfizeram 1,2 ha e foram instalados distantes pelo menos 60 

metros da borda do córrego conforme apresentado na Figura 3.7. 

 

 

Figura 3.7. Imagem de satélite mostrando a floresta estacional semidecidual em estudo, 
entre a floresta úmida sob influência do Rio Vagafogo e o cerrado na parte mais alta do 

relevo, na Fazenda Vagafogo, em Pirenópolis – GO. Em destaque apresenta-se a 
disposição do delineamento experimental em blocos ao acaso (BI a BIV) cobrindo este 

gradiente ambiental. Fonte: Google Earth (2007). 
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·  BLOCO I – mais próximo da mata sob influência do córrego grota da mina (± 

60 metros), ambiente de maior influência ripária. 

·  BLOCO II – um pouco mais distante do córrego grota da mina, ambiente sob 

menor influência ripária do que o bloco I. 

·  BLOCO III – menor influência ripária, maior distância do córrego e mais 

próximo ao cerrado. 

·  BLOCO IV – transição floresta-cerrado, ambiente mais seco. 

 

Dessa forma, o bloco I conteve as parcelas 1, 2, 3 e 4; o bloco II as parcelas 5, 6, 7 

e 8; o bloco III compreendeu as parcelas 12, 14, 15 e 16; e o bloco IV as parcelas 9, 10, 11 

e 13. 

3.2.2.2 – Tratamentos 

 Após a realização do levantamento da vegetação e da definição de cada bloco, as 

parcelas (25 x 30 m) foram aleatoriamente submetidas aos diferentes tratamentos em 

outubro de 2003. A disposição de cada tratamento aplicado em cada parcela é apresentada 

na Figura 3.8. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 3.8. Disposição de cada tratamento nas parcelas do experimento na Fazenda 
Vagafogo em Pirenópolis – GO. 

 

Os tratamentos aplicados foram: 

·  TRATAMENTO 1 (T1) – Testemunha, controle. 

·  TRATAMENTO 2 (T2) – Liberação de um metro (1 m) de raio para as espécies 

desejáveis. 
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·  TRATAMENTO 3 (T3) – Idem ao T2 mais retirada de cipós de grande porte em 

toda a parcela. 

·  TRATAMENTO 4 (T4) – idem ao T3 mais plantio de cinco (05) barus Dipteryx 

alata Vog. e cinco (05) aroeiras Myracrodruon urundeuva Allemao, por 

parcela, com distância mínima de quatro metros (4m) entre as plantas, 

alternando as espécies. 

 

O abate das árvores indesejáveis, conforme pré-estabelecido em cada tratamento, 

foi realizado por uma equipe composta de um operador de motosserra e dois ajudantes, 

utilizando-se de facão ou machado. A motosserra foi utilizada somente em árvores com 

CAP superior a 30 cm. A extração foi realizada por três pessoas, sendo as toras deslocadas 

e carregadas manualmente para a parte mais baixa do terreno, onde foram empilhadas, 

conforme a Figura 3.9. Vale notar que esse procedimento foi realizado com estudo do 

direcionamento da queda das árvores e a extração foi feita por carregamento e não por 

arraste, buscando minimizar ao máximo os danos ao solo e à vegetação remanescente. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 3.9. Parte da madeira cortada na floresta estacional semidecidual em Pirenópolis, 
GO, durante a aplicação dos tratamentos. As toras e galhos foram cuidadosamente 

retirados das parcelas experimentais e empilhados, possibilitando seu aproveitamento. 
 

Imediatamente após a aplicação dos tratamentos, Carvalho (2004) fez uma 

avaliação dos danos causados aos fustes e às copas das árvores adultas remanescentes, 

segundo metodologia descrita por Johns et al. (1998) na Amazônia brasileira, considerando 

não haver padronização específica adotada para a avaliação do efeito de corte de cipós 

nessas florestas estacionais. E não encontrou diferença significativa, a 5% de 

probabilidade, entre os danos causados pelos diferentes tratamentos nas parcelas, em 

média, apenas 10% dos indivíduos sofreram algum tipo de dano em todos os tratamentos. 
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Os principais danos causados à floresta foram: leve dano ao fuste e nenhum dano à copa 

(14,7% dos indivíduos) e pequena perfuração ou corte no fuste e nenhum dano à copa 

(7,5%). Dentre os indivíduos danificados, 22,7% sofreram pelo menos algum tipo de dano 

na copa e 85,3% sofreram pelo menos algum tipo de dano no fuste. Esses resultados 

fornecem uma evidência da preocupação em tentar manter intacta a vegetação 

remanescente durante a aplicação dos tratamentos. 

3.2.3 – Coleta de dados: variáveis alométricas 

3.2.3.1 – Inventário florestal 

Em junho/julho de 2003 foram medidas todas as circunferências à altura do peito 

(CAP > 9cm) e as alturas totais (H) das árvores desejáveis, utilizando-se de fita métrica e 

de uma vara graduada, respectivamente. Essas medidas serão retomadas em junho/julho de 

2007 com os mesmos equipamentos, quatro anos após a aplicação dos tratamentos, quando 

serão feitas análises de crescimento e sobrevivência das espécies desejáveis por ANOVA. 

Serão feitas também análises de variância (ANOVA) da área basal por parcela por 

tratamento na primeira e na segunda ocasião, verificando as mudanças ocorridas na 

ocupação do espaço pelas espécies desejáveis de acordo com os tratamentos. A área basal 

total também será testada nas duas ocasiões para verificar as mudanças ocorridas. 

Os valores dos incrementos diamétricos serão padronizados a média zero e 

variância um para conseguir distribuição normal (Magalhães & Lima, 2005). Com essas 

medidas será verificada a resposta aos tratamentos silviculturais aplicados. Em nível de 

espécies (utilizando espécies comuns aos tratamentos), serão comparados os incrementos 

entre os tratamentos e com relação à testemunha por teste de qui-quadrado (� ²) a 5% de 

probabilidade, verificando a associação entre as espécies e os tratamentos, conforme 

Magalhães & Lima (2005). Os incrementos médios de cada espécie dentro de cada 

tratamento serão testados por teste F a 5% de probabilidade e teste Tuckey a 5% de 

probabilidade, caso haja diferença entre os tratamentos, verificando se realmente houve 

diferença significativa entre os tratamentos (Regazzi, 1991; Zar, 1999), identificando a 

possível existência de um tratamento que melhor promoveu o crescimento da floresta. 

3.2.3.2 – Regeneração natural 

O levantamento da regeneração natural está sendo feito em sub-parcelas de 2 x 2 m 

e de 5 x 5 m, locadas no canto superior esquerdo de cada parcela de 25 x 30 m (Figura 

3.10). Nas sub-parcelas de 5 x 5 m estão sendo identificados e medidos todos os indivíduos 
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com CAP < 9 cm e H > 1 m presentes no momento da avaliação, medindo-se suas alturas. 

Nas sub-parcelas de 2 x 2 m, todos os indivíduos com H < 1 m presentes no momento das 

avaliações estão sendo identificados e tendo suas alturas medidas. As medidas de altura são 

tomadas com o uso de uma régua de um metro de comprimento e no caso de medidas 

superiores a esse valor, utiliza-se uma vara graduada com limite máximo de 5 metros, a 

precisão dessas duas réguas é lida em centímetros. 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 3.10. Localização das sub-parcelas de avaliação da regeneração natural dentro das 
parcelas experimentais de 25 x 30 m, na floresta estacional semidecidual em Pirenópolis, 

GO. 
 

Em outubro de 2003 (início das chuvas), logo após a aplicação dos tratamentos foi 

feita a primeira avaliação da regeneração natural, as demais avaliações foram realizadas 

em maio de 2004 (final das chuvas), em agosto de 2005 (auge da seca) e em outubro de 

2006 (no início das chuvas). As futuras avaliações estão previstas para maio e agosto de 

2007, completando duas avaliações em cada época, cobrindo, desse modo, as possíveis 

variações climáticas que possam influenciar a dinâmica da regeneração, repetindo-as duas 

vezes, de modo a comparar a composição florística (riqueza de espécies e diversidade) na 

mesma época e em diferentes épocas do ano, correlacionado-a, ainda, aos estratos 

superiores da floresta. 

A riqueza de espécies será avaliada pelo número de espécies presentes, a 

diversidade pelo índice de diversidade de Shannon-Wiener (H’) e a equabilidade pelo 

índice de Pielou (J), conforme Magurran (1988), Kent & Coker (1992) e Zar (1999): 

�
=

-=
k

i

pipiH
1

ln'  

(3.1) 

Sub-parcela de 2 x 2 m

Sub-parcela de 5 x 5 m

Parcela de 25 x 30 m

Sub-parcela de 2 x 2 m

Sub-parcela de 5 x 5 m

Parcela de 25 x 30 m



 53 

onde k é o número de espécies e pi é a proporção do número total de indivíduos 

encontrados da espécie i, pi = fi/n onde, n é o número total de indivíduos (tamanho da 

amostra) e fi o número de indivíduos da espécie i. 

max'
'

H
H

J =  

(3.2) 

e 

kH lnmax' =  

(3.3) 

Sendo H’max a máxima diversidade possível. 

 De acordo com Magurran (1988), o índice de Shannon-Wiener (H’) caracteriza-se 

por ser mais afetado por espécies raras, os valores comumente encontrados variam de 1,5 a 

3,5 e valores acima de 3,0 são considerados de alta diversidade. O valor do índice de 

Pielou (J) varia de 0 a 1, sendo que o valor 1 representa a situação em que todas as espécies 

possuem a mesma abundância. 

Serão avaliadas as mudanças na composição florística da regeneração natural entre 

e dentro dos tratamentos, por época do ano, testando as mudanças nos índices de 

diversidade pelo teste t conforme sugerido por Zar (1999): 
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A variância (s²) de cada H’ pode ser obtida por: 
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Onde fi é o número de indivíduos de uma espécie i e n o número total de 

indivíduos, conforme definição anterior e (log² fi) é a notação matemática para (log fi)². 

Entretanto, qualquer base logarítmica pode ser utilizada, mas como os principais trabalhos 

envolvendo dinâmica de vegetação no Brasil utilizam a base natural (ln) esta será adotada 
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neste trabalho. Os graus de liberdade associados ao t precedente são calculados da seguinte 

maneira: 
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Estão sendo avaliadas as mudanças na regeneração natural em função do tempo de 

aplicação dos tratamentos e correlacionando-a à pluviosidade local, medida na estação 

meteorológica de Pirenópolis, para verificar a existência de correlações quantitativas e 

qualitativas entre a composição florística e a pluviosidade. Essas correlações serão feitas 

por análises canônicas tendo a densidade de espécies por parcela como variável de entrada 

versus a matriz de dados ambientais de textura e química de solo, declividade, 

pluviosidade, cobertura de invasoras e radiação fotossinteticamente ativa. 

3.2.3.3 – Cobertura do solo por espécies invasoras 

Segundo Kent & Coker (1992) a cobertura é definida como a área de solo dentro de 

uma parcela ocupada por partes das espécies acima do solo quando vistas de cima e 

geralmente é estimada como uma porcentagem. A porcentagem de cobertura por espécies 

invasoras foi medida utilizando-se uma escala de cobertura aproximada à de Braun-

Blanquet (Kent & Coker, 1992), consistindo de cinco categorias: <1% de cobertura; de 1 a 

25% de cobertura; de 26 a 50% de cobertura, de 51 a 75% e de 76 a 100% de cobertura. 

Essa avaliação foi feita com o auxílio de um gabarito, quadrado, feito de madeira, medindo 

1 m x 1 m, com quatro subdivisões de 25 cm x 25 cm. A quantidade de quadrados dentro 

do gabarito ocupados por vegetação invasora representou o percentual de cobertura de 

invasoras do solo, permitindo assim, a separação das parcelas de acordo com a cobertura 

de espécies invasoras. As medições foram realizadas de forma aleatória dentro das sub-

parcelas de avaliação da regeneração natural (5 x 5 m) e serão realizadas em duas ocasiões, 

uma avaliação foi feita em fevereiro de 2007, na estação chuvosa e a outra será realizada 

em agosto de 2007, na estação seca, de modo a permitir a comparação da cobertura de 

invasoras entre as épocas do ano, correlacionando-a com a regeneração natural e com a 

fenologia da floresta, medida pela radiação fotossinteticamente ativa. 

As análises da ocupação por espécies invasoras serão realizadas comparando os 

tratamentos com a testemunha por teste de qui-quadrado a 5% de probabilidade, de modo a 

verificar a influência dos tratamentos na ocorrência dessas espécies, relacionando inclusive 
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aos blocos, pois além da exposição aos tratamentos, gradiente ambiental pode influenciar o 

aparecimento dessas espécies. 

3.2.3.4 – Sistema de enriquecimento 

Em outubro de 2003 foram plantadas cinco (05) mudas de Baru Dipteryx alata Vog. 

e cinco (05) mudas de Aroeira Myracrodruon urundeuva Allem. nas parcelas do 

experimento que receberam o tratamento 4 (liberação da espécie desejável com corte de 

cipós e plantio de enriquecimento), com espaçamento entre plantas de no mínimo quatro 

metros. Essas mudas estão sendo monitoradas quanto à altura total e diâmetro do coleto 

com auxílio de uma vara graduada e de um paquímetro digital, respectivamente, afim de 

analisar seus crescimentos. Para o plantio de enriquecimento, além da análise crescimento, 

será feita uma análise da sobrevivência dessas espécies introduzidas. 

Em outubro de 2004 foi feita a primeira avaliação dessas mudas nas parcelas (12 

meses após o plantio) e foi anotada também a quantidade de mudas que permaneciam 

vivas, os resultados se encontram em Felfili et al. (2005), e demonstraram 10% de 

mortalidade para aroeira e 45% para baru, provavelmente associados aos efeitos da estação 

seca. Nessa mesma época houve novamente corte de rebrotas de árvores indesejáveis e de 

cipós e foi feita uma aplicação de cal hidratada [Ca(OH)2] nos tocos das árvores e dos 

cipós cortados, com o objetivo de diminuir a reincidência de brotação, pois a cal hidratada 

atuaria como dessecante dos tecidos vivos das plantas, impedindo as rebrotas. 

Em agosto de 2005 foi verificado que o tratamento com a cal hidratada não impediu 

a rebrota nem de árvores nem de cipós, constatado pela alta reincidência de rebrotas, mas 

essa avaliação não foi contabilizada numericamente (Figura 3.11). Ainda em outubro de 

2004 foi realizado o replantio dos barus e das aroeiras que haviam morrido e estes foram 

avaliados novamente em fevereiro de 2007, quando ficou constatado 15% de mortalidade 

para aroeira e 25% de mortalidade para baru. 
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Figura 3.11. Presença de rebrotas em tocos de árvores e de cipós cortados por ocasião da 
aplicação dos tratamentos nas parcelas experimentais na floresta estacional semidecidual 

em Pirenópolis, GO. 
 

3.2.4 – Coleta de dados: variáveis ambientais 

3.2.4.1 – Radiação Fotossinteticamente Ativa - RFA 

A avaliação da radiação fotossinteticamente ativa (µmol.m-².s-¹) foi realizada dentro 

da floresta, ao nível do solo e a 1,30 m de altura, em uma área quadrangular de 2 x 2 m 

localizada no centro de cada parcela experimental. Simultaneamente eram tomadas 

medidas a 1,30 m de altura no lado de fora da floresta, em condição de pleno sol. Foram 

utilizados dois sensores de quanta LI 190 S, Li-cor Inc, USA, na faixa fotossinteticamente 

ativa, acoplados cada a um data logger – Li-cor. Em cada um dos cantos do quadrado 

foram tomadas duas medidas, uma ao nível do solo e outra a 1,30 m de altura, com o 

sensor ficando nivelado em ambos os casos com o auxílio de plataformas e de estacas de 

madeira previamente fixadas no local para facilitar a operação, conforme metodologia 

descrita por Felfili & Abreu (1999) (Figura 3.12). 

 

 

 

 

 

 

 
Figura 3.12. Avaliação da Radiação Fotossinteticamente Ativa, no interior da mata, ao 

nível do solo e a 1,30 m de altura, e a pleno sol, na estação chuvosa na floresta estacional 
semidecidual em Pirenópolis, GO. 

 

As leituras iniciavam-se às 7:30h e encerravam-se às 17:20h, sendo feitas em 

intervalos de 10 minutos, com cada parcela sendo medida 15 vezes durante esse período, 

pois voltava-se à mesma parcela a cada 40 minutos. Como para cada medida dentro da 

floresta uma outra foi efetuada fora da floresta, isso possibilita comparar as porcentagens 

de sombreamento dentro da floresta, uma vez que foram efetuadas no mesmo dia e horário. 

A avaliação da RFA foi realizada em junho de 2006, ao final da estação chuvosa e 

será realizada em agosto de 2007, na estação seca, permitindo representar a curva de RFA 

diária e posteriormente associá-la a aspectos ecofisiológicos da floresta, como crescimento, 



 57 

recrutamento e mortalidade, considerando também as espécies introduzidas no sistema de 

enriquecimento. 

3.2.4.2 – Propriedades químicas do solo 

Foram coletadas amostras de solo de cada parcela do experimento, essas foram 

compostas por três sub-amostras, coletadas na profundidade de 0-10 cm com o auxílio de 

um enxadão. As amostras foram armazenadas em sacos plásticos devidamente lacrados e 

enviadas ao laboratório de solos da EMBRAPA – CPAC onde foram efetuadas as análises. 

Foram determinados o pH e a disponibilidade de P, K, Ca, Mg, Mn, Al, Zn e Fe. Os 

cátions foram analisados por espectroscopia de absorção atômica ou fotometria de emissão 

de chama. O fósforo foi estimado pelo método colorimétrico. O extrator do Ca, Mg e do Al 

foi o KCl 1N e para extrair o K, P, Zn, Mn e Fe foi utilizado como extrator a solução 

Mehlich I, conforme metodologia empregada pela Embrapa (EMBRAPA, 1998) e 

amplamente utilizada no Brasil, principalmente na região do Cerrado (Haridasan et al. 

1997). 

3.2.4.3 – Declividade do terreno 

 A declividade do terreno foi estimada utilizando um Hipsômetro Haga, instrumento 

construído com base em princípios trigonométricos e que permite medir rampas pelos 

ângulos de inclinação, em percentagens, sendo a visada feita por uma mira (Imaña, 1998). 

A diferença de nível existente entre dois pontos A e B, referentes à cota mais baixa e à cota 

mais alta do terreno respectivamente, é dada em leitura direta no instrumento, este 

regulado para a escala de porcentagem, uma vez que nessa escala os valores lidos no 

instrumento já estão transformados para a tangente do ângulo formado entre o nível do 

solo, ponto A, zero na leitura do aparelho, e uma régua de mesma altura do olho do 

observador, posicionada no ponto B, independente da distância entre o observador e a 

régua, conforme metodologia descrita em Espartel & Lüderitz (1968) e demonstrado na 

Figura 3.13. 
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Figura 3.13 – Representação gráfica para o cálculo da declividade das parcelas utilizando o 
Hipsômetro Haga. 

 

A representação matemática para o cálculo da declividade utilizando o esquema 

acima é dada por: 

atgDBDBDBCBBCn =-+== 111 ;  

(3.8) 

Foram tomadas as declividades de todas as parcelas experimentais. Estas serão 

relacionadas às mudanças na composição florística da regeneração natural e aos 

incrementos das árvores, por análise de correspondência canônica, verificando os 

relacionamentos existentes entre a declividade do terreno e as espécies presentes. 

3.2.5 – Variáveis alométricas versus variáveis ambientais 

Será realizada análise de correspondência canônica (Canonical Correspondence 

analysis – CCA) relacionando as mudanças ocorridas em área basal aos tratamentos e às 

características ambientais das parcelas, como física (textura) e química do solo (pH, 

matéria orgânica, P, K, Ca, Mg, Al, Fe, Zn, Mn), declividade do terreno, radiação 

fotossinteticamente ativa (RFA) e cobertura de espécies invasoras (Felfili, 1995b, Kent e 

Coker, 1992, McCune & Grace, 2002). 

Esta técnica realiza uma análise direta de gradientes, baseada na média ponderada 

dos dados, permitindo testar a significância das correlações entre as parcelas e/ou 

tratamentos, espécies e variáveis ambientais pelo teste de Monte Carlo (Ter Braak, 1987). 

Os eixos são definidos em combinação com as variáveis ambientais, produzindo diagramas 

(“biplots”) que apresentam conjuntamente as espécies e parcelas como pontos ótimos 

aproximados no espaço bidimensional, e variáveis ambientais como vetores ou flechas, 

indicando a direção dessas variáveis no espaço de ordenação (Ter Braak, 1988). O 

diagrama formado possibilita a visualização da um padrão de variação da comunidade bem 
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como das principais características responsáveis pela distribuição das espécies ao longo 

das variáveis ambientais (Ter Braak, 1987). 

3.3. ANÁLISE DOS RESULTADOS 

A verificação do comportamento das espécies em resposta aos tratamentos 

silviculturais será medida pelo incremento em área basal durante o período de estudo, 

comparando cada tratamento com o controle e comparando também os tratamentos entre 

si, procurando identificar qual foi a influência dos tratamentos silviculturais nesse tipo de 

floresta, podendo-se recomendar ou ajustar um método silvicultural que maximize a 

produção de madeira de espécies de maior valor comercial, favorecendo também a 

regeneração natural, sem permitir a entrada de espécies competidoras oportunistas, 

invasoras indesejáveis, além de possibilitar inferir sobre a recomendação do sistema de 

enriquecimento a partir do comportamento das espécies introduzidas na floresta.  

Essas análises serão utilizadas para testar a hipótese levantada de que intervenções 

pontuais vão favorecer o crescimento de espécies desejáveis sem interferir negativamente 

na regeneração natural, contribuindo para o melhor entendimento do comportamento dessa 

floresta, com possibilidades de servir de modelo para que essas práticas de manejo de 

baixo impacto possam ser amplamente difundidas e aplicadas a esses remanescentes de 

florestas estacionais semideciduais na região e em outras regiões onde elas ocorrem, 

contribuindo com sua conservação e gerando renda aos proprietários rurais. 
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A - ESPÉCIES MAIS DESEJÁVEIS COMERCIALMENTE NA 

REGIÃO 

 

�  Anacardiaceae 

Myracrodruon urundeuva Allemao (aroeira) 

�  Leguminosae 

Dipteryx alata Vog. (baru) 

Anadenanthera spp. (angico) 

Copaifera langsdorffii Desf. (copaíba) 

Hymenaea courbaril L. (jatobá) 

Enterolobium elliptcum Benth. (tamboril) 

�  Bignoniaceae 

Tabebuia spp. especialmente T. impetiginosa (Mart.) Standl. (ipê) 
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