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RESUMO 

 

A silvicultura com espécies exóticas altera radicalmente a paisagem e a dinâmica de sucessão 

ecológica, constituindo novos ecossistemas. Nas áreas altas do sul do Brasil, a vegetação 

natural consiste em um mosaico de Floresta Atlântica com Araucária e campos de altitude. 

Nas últimas décadas estas áreas têm sofrido fortes impactos com a silvicultura, 

principalmente com Pinus elliottii. Estas plantações ocorrem geralmente em áreas de campos 

naturais, transformando os ambientes campestres em monoculturas e eventualmente em 

florestas secundárias. Apesar de várias espécies da fauna poderem utilizar estas áreas para 

alimentação e refúgio, não sabemos as consequências a longo prazo desta sucessão para 

espécies florestais. Assim, o objetivo do nosso trabalho foi analisar as assembleias de 

borboletas frugívoras em plantações de P. elliottii de diferentes idades (Pinus novo 20 anos e 

Pinus velho 70 anos) em contraste com áreas de Floresta Atlântica com Araucária. O estudo 

foi realizado na Floresta Nacional de São Francisco de Paula (FLONA-SFP), Rio Grande do 

Sul, Brasil. As amostragens ocorreram mensalmente, de novembro de 2016 a março de 2017, 

e de outubro de 2017 a março de 2018. Quatro réplicas foram estabelecidas em cada 

tratamento e cada réplica com cinco armadilhas Van Someren-Rydon com isca atrativa, como 

unidades amostrais. Registramos 3622 indivíduos de 40 espécies de borboletas. A maior 

riqueza foi obtida em áreas de Pínus velho (33 spp.) e Pinus novo (30 spp.) quando 

comparada com a floresta nativa (20 spp.). Duas espécies de Satyrini (Carminda paeon e 

Moneuptychia castrensis) foram muito abundantes nas áreas de pínus. Tais, espécies 

comedoras de gramíneas foram dominantes nas áreas de pínus, enquanto Satyrini, comedoras 

de bambu, foram dominantes na floresta nativa. Análises de composição entre as áreas 

indicam que as assembleias de borboletas das plantações de P. elliottii com diferentes idades 

são mais parecidas entre si do que com a assembleia da floresta nativa, indicando que a idade, 

por si só, não é suficiente para estruturar uma comunidade típica de borboletas frugívoras de 
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florestas nas plantações de pínus. Os perfis de diversidade  e  mostram que o pínus contêm 

assembleias simplificadas com alta dominância e acentuada substituição de espécies 

generalistas que podem estar utilizando estas paisagens como corredores biológicos. As 

plantações de pínus geram um novo habitat para uma nova comunidade típica de pínus, que 

pode contribuir com a conservação de algumas espécies, mas é restritiva para muitas espécies 

de florestas. Assim, as plantações de pínus devem ser planejadas de maneira que consiga 

preservar a dinâmica natural da floresta-campo e suas comunidades de borboletas. 

 

Palavras chave: assembleias de borboletas, conservação, Lepidoptera, monocultura, 

Nymphalidae. 
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ABSTRACT 

 

The silviculture with exotic species drastically alters the landscape and the dynamic of 

ecological succession, constituting new ecosystems. In the highlands in Southern Atlantic 

Forest, the vegetation is composed by a natural mosaic of Atlantic Forest with Araucaria and 

campos de altitude. In the last decades, these areas have suffered high impacts due to the 

silviculture, mainly with Pinus elliottii. These plantations occur generally in areas of natural 

fields, transforming the grasslands in monocultures and eventually in secondary forests. 

Although several fauna species can use these areas to feed and shelter, we do not know the 

long-term consequences of this succession for the forest species. Thus, this study aimed to 

assess the communities of fruit-feeding butterflies in Pinus elliottii plantations of different 

ages: 20 years (young pine) and 70 years (old pine) with Atlantic Forest areas with Araucaria. 

The study was performed at the National Forest (FLONA-SFP) of São Francisco de Paula, 

Rio Grande do Sul state, Brazil. The samplings occurred monthly from November 2016 to 

March 2017, and from October 2017 to March 2018. Four replicas were established in each 

treatment and each replica with five Van Someren-Rydon traps containing baits as sample 

units. We recorded 3622 individuals of 40 butterfly species. The greatest richness was 

obtained in old pine areas (33 spp.) and young pine (30 spp.) when compared with native 

forest (20 spp.). Two Satyrini species (Carminda paeon and Moneuptychia castrensis) were 

very abundant in pine areas. These species that feed on grasses were dominant in pine areas, 

whereas Satyrini species that feed on bamboo were dominant in the native forest. 

Composition analysis between the areas suggest the butterfly assemblages of P. elliottii 

plantations with different ages are more similar to each other than the native forest 

assemblage, indicating that age solely is not sufficient to structure a typical community of 

fruit-feeding butterflies of forests in pine plantations. The profiles of  and  diversity show 
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that pine areas have simplified communities with the dominance of a few species, but with a 

high exchange of generalist species that can be using these landscapes as biological corridors. 

Pine plantations offer a possible habitat for a typical new community of pine that can 

contribute to the conservation of some species, but it is restrictive to several forest species. 

Thus, pine plantations must be thought and planned to be able to preserve the natural dynamic 

of forest-field and their butterfly communities.  

 

Key words: butterfly assemblages, conservation, Lepidoptera, monoculture, Nymphalidae. 
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CAPÍTULO I 

INTRODUÇÃO GERAL 

 

“La vida no es sino una continua sucesión de oportunidades para vivir.”  

Gabriel García Márquez (1927-2014) 

 

O aumento da população humana e a crescente necessidade de sustentar suas 

demandas de energia e de serviços tem caracterizado o período chamado de Antropoceno 

(Smith & Zeder, 2013; Moore, 2017). Esta necessidade tem provocado impactos negativos 

sobre a biodiversidade (Hobbs et al. 2006). Nos últimos anos, a velocidade destes impactos 

aumentou drasticamente de maneira insustentável, levando a perda de processos e serviços 

essenciais para o funcionamento dos ecossistemas e do bem-estar humano (Cardillo et al. 

2008; Dirzo et al. 2014). O objetivo principal das sociedades humanas contemporâneas tem 

sido atingir níveis mais elevados de desenvolvimento econômico mesmo que isto resulte em 

danos ambientais irreversíveis (Arraes et al. 2012). Essa postura tem consequências drásticas 

para a biodiversidade, os danos vão desde a diminuição da disponibilidade de recursos 

naturais, a fragmentação e perda de habitat que altera a dinâmica dos ecossistemas, 

aumentando as taxas de declínio de populações até a extinção (McKinney & Lockwood, 1999; 

Kruess & Tsharntke, 1994; Cardillo et al. 2008). A biologia da conservação visa entender 

estes fenômenos, fornecendo ferramentas e estratégias racionais para reduzir, mitigar ou 

prevenir os efeitos antrópicos sobre os ecossistemas, reconciliando a relação com a natureza e 

favorecendo a conservação da biodiversidade em diferentes escalas, principalmente em áreas 

vulneráveis ao impacto junto com as suas espécies (Primack & Rodrigues, 2008).   
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1.1 Sucessão ecológica e novos ecossistemas 

As comunidades biológicas não são entidades estáticas, estas são dinâmicas e 

apresentam propriedades emergentes que mudam no tempo e no espaço. O estudo da sucessão 

ecológica visa compreender a dinâmica destes processos, seja por causas naturais ou 

antrópicas. O conceito de sucessão ecológica foi inicialmente proposto em 1860, por Henry D. 

Thoreau, no seu ensaio intitulado "The Succession of Forest Trees" (ver McIntosh, 1999). 

Neste ensaio, o naturalista americano explica como as florestas podem se regenerar, após fogo 

ou intervenção humana, mediante dispersão direta ou indireta de sementes (Thoreau, 1860). A 

partir desta publicação alguns botânicos desenvolveram o termo, principalmente em pesquisas 

realizadas em ecossistemas temperados, e incluíram algumas variáveis abióticas no conceito. 

Posteriormente, no começo do século passado, foram realizadas as primeiras pesquisas em 

ecossistemas tropicais (e.g., Cook, 1909; Standley, 1928; Kenoyer, 1929). Nesta época, a 

comunidade vegetal era entendida como uma entidade previsível, progressiva e unidirecional. 

Contudo, em 1947, Alexander Watt, utilizou o conceito de sucessão para processos de 

regeneração natural, propondo que o processo é um conjunto integrado, no qual seus 

diferentes membros podem fazer parte de diferentes fases. Estas fases geralmente são 

desenvolvidas de maneira similar, mas não exatamente iguais e as mudanças são dirigidas 

pelo ciclo de vida de cada indivíduo (Watt, 1947; Crawley, 1989). Dessa forma, ao longo dos 

anos, tem se intensificado estudos baseados neste processo ecológico considerando diferentes 

variáveis, tais como: tipo de ecossistema, tipo de distúrbio e os fatores ambientais envolvidos. 

Estas são variáveis determinantes para a formulação dos diferentes modelos propostos, tais 

como o modelo de facilitação, modelo de tolerância e modelo de inibição (ver Connell & 

Slatyer, 1977). 

Do ponto de vista de manejo e conservação é importante considerar a dinâmica 

natural de sucessão dos ecossistemas. Em áreas que eram utilizadas para plantações e foram 
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abandonadas, por exemplo, a regeneração pode ser mais eficiente se considerarmos as 

potencialidades locais (Lee et al. 2005). A condição de abandono da atividade produtiva pode 

favorecer o retorno da diversidade local, mas em geral, apenas uma parte daquela que existia 

originalmente (Smith et al. 2013). O tempo de sucessão para chegar ao estado de “clímax” vai 

depender do histórico, do tempo de uso do solo e da distância das áreas em sucessão com 

áreas de florestas nativas circundantes (Longworth et al. 2014). Em ecossistemas florestais, o 

corte seletivo ou desmatamento propiciam condições semelhantes às iniciais. Estas condições 

favorecem a colonização de espécies pioneiras e típicas das primeiras etapas da sucessão. A 

intensidade do desmatamento e conversão de habitat influenciam a velocidade da regeneração, 

sendo que este processo não é determinístico, principalmente em casos onde o ecossistema 

original foi substituído por completo. No caso de ecossistemas campestres, o sobrepastoreio 

e/ou substituição das áreas naturais por monoculturas causa extinção da maior parte das 

espécies, provocando estresse biótico e, principalmente, abiótico (Chapin et al. 2008; Steffen 

et al. 2011). Ambas condições de estresse podem acontecer isoladas ou concomitantemente. 

Quanto mais extremas forem as condições de estresse abiótico, como intensidade do uso da 

terra e nível de nutrientes no solo, poluição, variações na temperatura e umidade, maiores 

serão as possibilidades de desencadear condições de estresse biótico. 

O estresse abiótico pode limitar a dispersão e reestabelecimento das assembleias de 

espécies pré-existentes, restringindo o processo de regeneração do ecossistema (Vitousek et 

al. 1997; Ewel, 1999; Levine et al. 2003). Condições de estresse biótico podem incluir a 

extinção ou declínio de espécies chave, como predadores topo e parceiros mutualistas, ou 

propiciar condições para a colonização de novas espécies (nativas e exóticas) que podem 

chegar naturalmente ou de maneira acidental ou intencionalmente pelo homem (McKinney & 

Lockwood, 1999). Desta forma, a presença de espécies nativas remanescentes juntamente com 

as novas, nativas ou não nativas, formarão uma comunidade híbrida (Milton, 2003; Hobbs et 



  9 

 

 

 

al. 2006; 2009). Quanto maior for a proporção destas novas espécies, maior é a transformação 

no ecossistema. Portanto, quanto mais transformado está o ecossistema, mais difícil será a 

sobrevivência e regeneração das comunidades locais (Hobbs, et al. 2013; 2014). Neste caso, 

não estaríamos frente a um ecossistema em processo de sucessão, e sim poderia se tratar do 

desenvolvimento de um “novo” ecossistema. Hobbs et al. (2006) propõem esse termo para um 

ecossistema no qual a composição e/ou funcionalidade das espécies foi completamente 

transformada a partir do ecossistema original histórico. Este ecossistema pode ser composto 

quase inteiramente por espécies nativas, que não ocorriam originalmente nesta localização, ou 

espécies que podem exibir propriedades funcionais diferentes, ou ambos. Embora alguns dos 

serviços ecossistêmicos possam ser reduzidos ou insubstituíveis, estes novos ecossistemas 

podem apresentar o potencial para gerar novos serviços ecossistêmicos futuros (Reyer et al. 

2015; Seidl et al. 2015).  

1.2  Mosaicos campo-floresta e silvicultura com Pinus na Floresta Atlântica 

No sul do Brasil, o cenário é particular, pois a vegetação nas áreas altas é composta 

por mosaicos de campos naturais e capões de Floresta Ombrófila mista (Luza et al. 2014; 

Oliveira-Filho et al. 2013). Os campos apresentam uma vegetação dominada principalmente 

por espécies nativas de gramíneas, asteráceas e leguminosas (Lopes, 2009) e são considerados 

um dos ecossistemas campestres com maior riqueza de espécies no mundo (Wilson et al. 

2012). A Floresta Atlântica é do tipo Floresta Ombrófila Mista e se caracteriza pela 

dominância de indivíduos da espécie Araucaria angustifolia, um sub-bosque composto por 

árvores, arbustos, ervas, epífitas e lianas, que variam segundo o local e tempo de 

desenvolvimento (Lindman, 1906; Klein, 1960). Atualmente, só resta 12,6% da Floresta 

Atlântica original (Ribeiro et al. 2009) e de acordo com a IUCN, se encontra em estado crítico  

de ameaça junto com a sua principal espécie, A. angustifolia, que faz parte da lista vermelha 
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de espécies ameaçadas que é protegida pela lei do código florestal 4771/65 (Fonseca et al. 

2009a). 

Estas áreas de Floresta Atlântica possuem uma combinação singular de latitude e 

elevação que proporcionam refúgios para a evolução de uma biota endêmica (Leite & Klein, 

1990; Indrusiak & Monteiro, 2009; Iserhard et al. 2010). Após séculos de uso extensivo, a 

chegada de colonos europeus trouxe consigo um novo modo de produção e muitas espécies 

exóticas (Reis et al. 2014). No início do século passado as Florestas com Araucária foram 

exploradas intensamente e nas últimas décadas as áreas de campos naturais têm sido 

convertidas em silvicultura com espécies exóticas, como o Eucaliptus spp, Pinus taeda e o 

Pinus elliottii (Richardson, 1998; Geary, 2001; Souza, 2007). Estas plantações alteram o 

equilíbrio hídrico e os processos ecológicos deste ecossistema, e ocasionam a 

descaracterização da paisagem (Cerqueira et al. 2003; Overbeck et al. 2007). Pinus elliottii é 

originário do Sudeste dos Estados Unidos. O crescimento rápido e fácil propagação fez esta 

espécie chegar a diferentes lugares do mundo com fins de reflorestamento, incluindo o Brasil. 

Suas plantações são homogêneas, as árvores podem chegar a ter de 25 – 30 m de altura e a 

idade do corte para fins comerciais pode ser entre 5 e 8 anos, embora alguns possam durar até 

12 anos (Shimizu, 2006). O sub-bosque de florestas de pínus é pobre, mesmo com boa 

quantidade de entrada de luz, o que seria propício para o crescimento de herbáceas. Isto ocorre 

porque as árvores produzem metabólitos secundários com atividade alelopática que inibe o 

crescimento de outras plantas. Os pínus liberam estes metabólitos, principalmente, através das 

acículas que se depositam no solo e geram uma capa de serapilheira, afetando a comunidade 

microbiana e alterando propriedades químicas e físicas do solo (Bais et al. 2006; Bonanomi et 

al. 2006) 
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A Floresta Nacional de São Francisco de Paula (FLONA-SFP) é uma unidade de 

conservação de uso sustentável federal e apresenta uma mistura de vegetação florestal nativa e 

exótica. Atualmente tem como objetivo promover o manejo dos recursos naturais, com ênfase 

na produção madeireira, e fomentar o desenvolvimento da pesquisa (SNUC, 2002). A partir 

de 1946, supostamente com o fim de reestabelecer as áreas desmatadas desde a época da 

colonização (ICMBio, 2019), foram plantados indivíduos de pinheiro brasileiro (A. 

angustifolia Bert. (O.) Kuntze) e Pinus spp. em áreas que originalmente eram campos naturais 

ou em áreas de agricultura itinerante onde a vegetação original havia sido removida.  Com o 

passar dos anos, estes talhões entraram em processo de sucessão e começaram a apresentar 

uma maior complexidade estrutural e um aumento de diversidade de espécies florestais, 

característicos de floresta secundária (Margalef, 1968; Walker, 2005). Estas florestas, junto 

com as florestas nativas, constituem uma paisagem com mosaicos de floresta de diferentes 

idades e fases de sucessão. Embora os mosaicos de florestas nativas e florestas secundárias 

contenham parte da biodiversidade florestal, que fornece serviços complementares para a 

conservação de espécies (Lindenmayer & Franklin, 2002; Barlow et al. 2007; Aide et al. 

2012), estas afetam as espécies raras ou com baixa capacidade de dispersão, que requerem 

grandes extensões de território (Cerqueira et al. 2003; Fontana et al. 2003; Kruess & 

Tscharntke, 1994), no caso de espécies florestais. No caso das espécies especializadas em 

campos, estas foram deslocadas ou extintas localmente (Quadros, 2009), pois este “novo” 

ecossistema não possui as características de campo naturais originais. 

1.3  Borboletas como bioindicadores 

Identificar métricas e ferramentas que permitam acessar perturbações ambientais com 

rapidez e precisão tem sido um tema de grande interesse para cientistas e tomadores de 

decisão. As perturbações ambientais, muitas vezes, não são obvias ou perceptíveis ao homem 

nem são suficientes para serem medidos por equipamentos sem gerar um viés. Nestes casos, 



  12 

 

 

 

um bom parâmetro de resposta pode ser fornecido pelo componente biótico. Existem 

organismos, que devido suas relações ecológicas ou sua diversidade podem refletir medidas 

de diversidade para outros organismos em determinado habitat (Gaston & Blackburn, 1995; 

McGeoch, 1998). Estes grupos são chamados de indicadores biológicos ou bioindicadores e, 

se denominam desta maneira porque apresentam parâmetros mensuráveis de endemismo, 

genéticos, de populações e comunidades ou de paisagem que permitem monitorar alterações 

ou perturbações (McGeoch, 1998; Duelli & Obrist, 2003). Estes táxons devem apresentar 

também uma série de critérios, (i) alta diversidade de espécies, com taxonomia bem conhecida 

e associação estreita com os recursos ou outras espécies, (ii) devem ser espécies com baixa 

taxa de dispersão, (iii) possuir amostragem rápida e fácil, (iii) especificidade de habitat, com 

amplo conhecimento da sua história natural, genética, biologia e ecologia (Brown 1991; 

Pearson, 1994; Freitas et al. 2005). Alguns grupos de insetos cumprem com estes critérios 

(Zonneveld, 1983), incluindo besouros, formigas, abelhas, libélulas e borboletas (e.g. 

Grimbacher & Catterall, 2007; Paolucci et al. 2017; Lourenço et al. 2019). 

Em ambientes tropicais e subtropicais, a guilda de borboletas frugívoras tem sido 

reconhecida como um bom grupo indicador por permitir identificar respostas em nível de 

comunidade frente a perturbações e ao longo de gradientes ambientais (Hartley, 2002; Barlow 

et al. 2007a, Gardner et al. 2008; Bonebrake et al. 2010; Freitas et al. 2003; Andrade et al. 

2017). As alterações podem estar relacionadas com a diminuição de espécies especialistas e a 

chegada ou aumento de outras mais generalistas (New, 1995). A guilda de borboletas 

frugívoras, cujos adultos se alimentam de frutas em decomposição, fezes e exsudato de 

plantas (DeVries, 1987), faz parte de quatro subfamílias dentro de Nymphalidae: 

Nymphalinae (tribos Coeini e Nymphalini), Biblidinae (Biblidini, Catonephelini, Ageroniini, 

Epiphelini e Callicorini), Charaxinae (Anaeini, e Preponini), e Satyrinae (Satyrini, Brassolini 
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e Morphini). Estas representam entre 50 e 75% da diversidade total da família no Neotrópico 

(Brown, 2005).  

As borboletas frugívoras apresentam vários dos critérios necessários para um bom 

indicador biológico de ambientes terrestres. Dentre as características, destaca-se a relativa 

facilidade de identificação por sua taxonomia bem estudada, são conspícuas, tem um ciclo de 

vida curto e seu tamanho é relativamente grande (Freitas et al. 2005). Além disso, a guilda 

pode ser coletada de maneira simultânea, com esforço amostral padronizado, mediante o uso 

de armadilhas com iscas atrativas contendo frutas fermentadas (DeVries, 1987; Brown, 1991; 

Brown & Freitas, 2000b; Freitas et al. 2014). São também consideradas grupo “guarda-

chuva”, pois a sua conservação pode assegurar a conservação de outras espécies que podem 

viver no mesmo lugar ou depender de recursos similares (New, 1997; Freitas et al. 2003). Este 

grupo possui relações estreitas com suas plantas hospedeiras, variando localmente de acordo 

com a disponibilidade de recursos alimentares e condições do habitat (Munguira et al. 2009; 

Dennis et al. 2014). Elas respondem também a sutis variações na estrutura da vegetação em 

áreas com manejo, e são encontradas em áreas de sucessão florestal em diferentes etapas de 

desenvolvimento (Uehara et al. 2007, Ribeiro & Freitas 2012, Ribeiro et al. 2012; Sant’Anna 

et al. 2014; Silva-Brandão et al. 2016). Outra vantagem é o seu monitoramento, que pode ser 

realizado de modo não destrutivo com um bom conhecimento sobre a comunidade local, sem 

ser necessária a coleta de todos os indivíduos, podendo-se utilizar marcações nas asas. 

Adicionalmente, o fácil manuseio e atratividade permite integrar a sociedade com a sua 

conservação, incluindo as populações humanas tradicionais que podem participar de modo 

cidadão dos processos de monitoramento (Brown & Freitas, 2002; Raimundo et al. 2003, 

Santos et al. 2014a, 2014b). 
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A guilda de borboletas frugívoras na Mata Atlântica é bastante conhecida e vários 

trabalhos já foram desenvolvidos com este grupo, comparando as comunidades em diferentes 

ambientes com diversos tipos de perturbação (e.g. Uehara- Prado et al. 2003; Barlow et al. 

2007; 2007b: Filgueiras et al. 2016; Santos et al. 2019) e em áreas florestais que foram 

substituídas por monocultura. Vasconcelos et al. (2019) compararam assembleias de 

borboletas frugívoras em plantações de eucalipto, fragmentos florestais imersos em plantações 

de eucalipto e floresta contínua. As áreas com plantações de eucalipto obtiveram maiores 

registros de indivíduos, seguido pelos fragmentos florestais. A maior parte das espécies 

coletadas nestas áreas com maior abundância não foram coletadas em áreas de floresta 

continua. Cambui et al. (2017) avaliaram o efeito das plantações de seringueiras em 

borboletas frugívoras da floresta Atlântica brasileira. Eles compararam as assembleias das 

borboletas de um mosaico de paisagem de florestas primárias, plantações de seringueiras sob 

dois regimes de manejo e em fragmentos florestais imersos em matriz com seringais. A maior 

riqueza foi encontrada em áreas de plantações sem supressão de vegetação rasteira e menor 

em florestas primárias. Segundo os autores, a perda de vegetação do sub-bosque resulta em 

comunidades simplificadas. Além disso, a variação na abundância de borboletas nos 

diferentes tratamentos pode estar relacionada com o fluxo de indivíduos ao longo deste 

mosaico, contribuindo com a conservação da diversidade do local. 

 

1.4  Justificativa e hipóteses de trabalho 

O fato da Floresta Nacional de São Francisco de Paula (FLONA-SFP) ter abrigado 

originalmente um mosaico floresta-campo combinado com existência de plantios 

experimentais de P. elliottii com diferentes idades oferece uma oportunidade única de testar o 

efeito da sucessão florestal no pínus sobre a biodiversidade. Esta área já tem sido estudada 

sobre diversos aspectos, Fonseca et al. (2009b) em uma abordagem multitaxa comparou áreas 
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de florestas nativas e diferentes monoculturas de árvores exóticas (Pinus, Eucalyptus) e 

nativas (Araucaria). Neste estudo, as borboletas frugívoras foram o grupo mais bem 

representado, principalmente nas plantações de Pinus. A maior parte das espécies de floresta 

nativa foi registrada nas plantações indicando que as silviculturas não são intrinsecamente 

pobres em biodiversidade. Por outro lado, não conhecemos o efeito do pínus a longo prazo 

para a conservação da biodiversidade, principalmente em áreas onde a silvicultura tem 

modificado a dinâmica do mosaico campo-floresta e substituído ambientes campestres por 

florestas secundárias. Essa lacuna indica a necessidade de estudos que avaliem o impacto da 

silvicultura ao longo do tempo. Tais estudos podem gerar informação relevante para 

estabelecer plantações mais sustentáveis e ações de manejo em ecossistemas complexos como 

os mosaicos campo-floresta. Para tal, amostramos borboletas em áreas de plantios de P. 

elliottii com diferentes idades (20 e 70 anos) e áreas nativas com Floresta Ombrófila Mista. 

Nossa hipótese é que áreas de P. elliottii com maior tempo de sucessão florestal conterão 

maior parte da diversidade de borboletas frugívoras das florestas nativas. Prevemos que áreas 

de Pinus com menor tempo de sucessão apresentarão menor riqueza e abundância de 

borboletas especialistas e baixa similaridade quando comparadas com Pinus com maior tempo 

de sucessão e a floresta nativa. Esperamos que a diversidade varie de acordo com a estrutura 

da vegetação e as variáveis ambientais baseado no tempo de sucessão florestal, sendo que 

áreas com menor tempo de sucessão terão uma maior abertura de dossel, maiores médias de 

temperatura e menores médias de umidade. 

1.5 Objetivos 

 

1.5.1 Objetivo geral 

 

Comparar a diversidade de borboletas frugívoras em monoculturas de P. elliottii com 

diferentes idades com áreas de Floresta nativa com Araucária e avaliar o efeito da sucessão 

florestal nestas monoculturas com a diversidade local. 
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1.5.2 Objetivos específicos 

 Avaliar a riqueza, abundância e composição das espécies de borboletas frugívoras 

presentes em áreas de P. elliotti de 20 e 70 anos com áreas de Floresta nativa com 

Araucária; 

 

 Comparar os padrões de diversidade de borboletas frugívoras em cultivos de Pinus elliottii 

de 20 e 70 anos com áreas de floresta nativa com Araucária; 

 

 Caracterizar as áreas de estudo mediante a medição de variáveis ambientais bióticas e 

abióticas; 

 

 Avaliar a influência de plantios de P. elliottii com diferentes idades de sucessão florestal 

para a diversidade de borboletas frugívoras na Floresta Atlântica no sul do Brasil. 
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Resumo 

 

A Floresta Atlântica nas áreas altas do sul do Brasil é composta por mosaicos de floresta 

com Araucária e campos nativos. Estas áreas têm sofrido um forte impacto pela silvicultura 

com Pinus elliottii que substitui áreas campestres por silviculturas. Os pínus induzem a 

sucessão florestal e transforma o mosaico campo-floresta em mosaicos de silvicultura com 

florestas secundárias. Este estudo pretende investigar qual o efeito da sucessão florestal em 

monoculturas de P. elliottii para a comunidade de borboletas frugívoras locais. O estudo foi 

realizado na Floresta Nacional de São Francisco de Paula (FLONA-SFP) no sul do Brasil. 

Coletas foram mensais, de novembro de 2016 a março de 2017 e de outubro de 2017 a 

março 2018. Tomaram-se quatro réplicas por cada tratamento (Floresta nativa, Pinus de 20 

e 70 anos) e cada réplica com cinco unidades amostrais. Registramos 3622 indivíduos de 40 

espécies de borboletas. A riqueza foi maior em áreas de Pinus de 70 e de 20 anos (33 e 30 

spp., respectivamente) e menor na Floresta nativa (20 spp.). Os perfis de diversidade alfa  

e  mostram que áreas de Pinus proporcionam assembleias simplificadas com dominância 

de poucas espécies, com uma substituição alta de espécies generalistas que podem estar 

utilizando estas paisagens como corredores biológicos. As plantações de pínus geram um 

“novo” habitat propicio para uma nova comunidade típica de pínus, que pode contribuir 

com a conservação de algumas espécies, mas é restritiva para muitas espécies de florestas. 

Assim, a idade, por si só, não é suficiente para reunir uma comunidade típica de borboletas 

frugívoras especializadas de florestas em uma plantação de Pinus. 

 

Palavras chave: assembleias de borboletas, conservação, Lepidoptera, monocultura, 

Nymphalidae. 
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Abstract 

 

The Atlantic Forest in the highlands in Southern Brazil is composed by mosaics of Atlantic 

Forest with Araucaria and native grasslands. These areas have suffered a high impact due to 

the silviculture with Pinus replacing grassland areas by silviculture. Pinus promotes forest 

succession and transforms the mosaic field-forest in mosaics of silviculture and secondary 

forests. We do not know the long-term consequences of these alterations for the fauna. This 

study aimed to investigate the effect of forest succession in Pinus elliottii for the 

community of fruit-feeding butterflies. The study was performed at the São Francisco de 

Paula National Forest (FLONA-SFP), in Southern Brazil. The collections occurred monthly 

from November 2016 to March 2017, and from October 2017 to March 2018. We 

performed four replicas for each treatment (Native forest, 20- and 70-years old Pinus) and 

each replica with five sample units. We recorded 3622 individuals of 40 butterfly species. 

The greatest species richness was in 20- and 70-years old Pinus areas (33 and 30 species, 

respectively) and lowest in the native forest (20 species). The profiles of alpha and beta 

diversity showed that Pinus areas provide simplified communities with the dominance of a 

few species, but with a high exchange of generalist species that can be using these 

landscapes as biological corridors. Pinus plantations offer a new habitat for a typical new 

community of Pinus that can contribute to the conservation of some species, but it is 

restrictive to several forest species. Thus, age solely is not sufficient to gather a typical 

community of specialist fruit-feeding butterflies of forests in a Pinus plantation. 

 

Key words: butterfly assemblages, conservation, Lepidoptera, monoculture, Nymphalidae. 
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1. Introdução 

O aumento da população humana e a crescente necessidade de sustentar suas 

demandas de energia e de serviços tem caracterizado o período chamado de Antropoceno 

(Smith & Zeder, 2013; Moore, 2017). Esta necessidade tem provocado impactos negativos 

sobre a biodiversidade (Hobbs et al. 2006). Nos últimos anos, a velocidade destes impactos 

aumentou drasticamente de maneira insustentável, levando a perda de processos e serviços 

essenciais para o funcionamento dos ecossistemas e do bem-estar humano (Cardillo et al. 

2008; Dirzo et al. 2014). Nos ecossistemas florestais, um dos principais problemas é o 

desmatamento, realizado para dar espaço a atividades de agropecuária e silvicultura (Dean, 

1997). Na Floresta Atlântica, esta conversão se acentuou com a colonização europeia no 

início do século XIX, que trouxe consigo um novo modo de produção e muitas espécies 

exóticas (Reis et al. 2014). 

Nas terras altas do sul do Brasil, a Floresta Atlântica é composta originalmente por 

um complexo mosaico de campos e florestas (Luza et al. 2014; Oliveira-Filho et al. 2015). 

A vegetação campestre está evolutivamente associada e mantida em equilíbrio estável por 

uma combinação de fatores bióticos (herbívoros) (Berry et al. 2017) e abióticos (fogo), 

sendo bastante frágil a perturbação (Pillar & Quadros, 1997). Após séculos de uso 

extensivo, áreas de campos naturais têm sido convertidas em florestas modificadas com o 

plantio de espécies madeireiras (Richardson, 1998; Geary, 2001; Souza, 2007). Estas 

plantações modificam a fisionomia da paisagem e os processos ecossistêmicos (Cerqueira 

et al. 2003), sendo que a conversão do campo em silvicultura pode deslocar ou extinguir 

espécies especializadas em campos (Penz et al. 2011; Dolibaina et al. 2013; Bentancur-

Viglione et al. 2017; Quadros, 2009). Além disso, o plantio de espécies florestais em áreas 
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de campo altera o equilíbrio que mantém o ambiente campestre e propicia condições para a 

sucessão florestal (McKinney & Lockwood, 1999; Guariguata & Ostertag, 2001; Malysz & 

Overbeck, 2018). Assim, os mosaicos de campo-floresta são substituídos por mosaicos de 

vegetação secundaria com diferentes anos e estágios de sucessão.  

Entender as mudanças espaço-temporais que ocorrem em áreas com diferentes 

estágios de sucessão são importantes para o uso sustentável e restauração de áreas 

degradadas (Chazdon & Guariguata, 2016). As alterações podem ser detectadas através da 

avaliação de grupos taxonômicos bioindicadores sensíveis a mudanças no ambiente 

(Laurance et al. 2002; Grimbacher & Catterall, 2007; Fonseca et al. 2009; Santos et al. 

2016; Casas et al. 2016; Paolucci et al. 2017). A guilda de borboletas frugívoras é bastante 

utilizada como bioindicadores devido à (i) facilidade de identificação; (ii) amostragem 

simultânea com armadilhas de isca atrativas (Brown, 1991; Brown & Freitas, 2000b; 

Uehara et al. 2009; Freitas et al. 2014); (iii) possuir relações estreitas com suas plantas 

hospedeiras, variando localmente de acordo com a disponibilidade de recursos alimentares 

e condições do habitat (Munguira et al. 2009; Beccaloni et al. 2008). Dessa forma, as 

borboletas frugívoras podem responder a pequenas variações na estrutura da vegetação e 

processos de sucessão florestal em áreas de restauração com diferentes etapas de sucessão 

(e.g. Ribeiro & Freitas, 2012; Sant’Anna et al. 2014). 

A Floresta Nacional de São Francisco de Paula (FLONA-SFP) é uma unidade de 

conservação de uso sustentável localizada no limite meridional de distribuição da Floresta 

Atlântica. A região faz parte do Planalto Basáltico na região dos Campos de Cima da Serra 

no sul do Brasil, e possui mosaicos de campos de altitude nativos com Floresta Ombrófila 

Mista (Floresta com Araucária). Desde sua fundação em 1945, o foco da FLONA-SFP tem 
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sido o plantio experimental de espécies madeireiras, principalmente Araucaria angustifolia 

(Bertol) Kuntze (nativa) e Pinus spp. (exóticas). É uma área bem conhecida para diferentes 

grupos biológicos, incluindo borboletas (Fonseca et al. 2009, Iserhard et al. 2010, Santos et 

al. 2011). As áreas de monoculturas de Pinus spp. são utilizadas pela fauna local, no 

entanto, não se conhece qual é o efeito da sucessão florestal sobre as comunidades animais. 

Como os talhões de Pinus foram plantados em épocas distintas e mostram diferentes etapas 

de crescimento, manejo e sucessão, a FLONA-SFP fornece uma excelente oportunidade 

para testar esse efeito. 

Este estudo busca entender qual é o efeito da sucessão florestal em áreas de silvicultura 

de Pinus elliottii quando comparados a Floresta Atlântica na estruturação das assembleias 

de borboletas frugívoras. Para tal, amostramos borboletas em áreas de plantios de P. elliottii 

com diferentes idades (20 e 70 anos) e em áreas nativas de Floresta com Araucaria. Nossa 

hipótese é que áreas com P. elliottii com maior tempo de sucessão florestal conterão maior 

parte da diversidade de borboletas frugívoras das florestas nativas. Prevemos que áreas de 

pínus com menor tempo de sucessão apresentarão menor riqueza e abundância de 

borboletas especialistas e baixa similaridade quando comparadas com pínus com maior 

tempo de sucessão e a floresta nativa. Prevemos que a diversidade vai variar de acordo com 

a estrutura da vegetação e as variáveis ambientais baseado no tempo de sucessão florestal, 

sendo que áreas com menos tempo de sucessão terão uma maior abertura de dossel, maiores 

valores na média da temperatura e baixos valores na média da umidade. 
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2. Materiais e métodos 

2.1. Área de estudo  

Este estudo foi desenvolvido na Floresta Nacional de São Francisco de Paula 

(29°25´22,4” S; 50°23´11,2” W) no estado do Rio Grande do Sul, sul do Brasil (Fig. 1). 

Esta área conta com 1615 ha e uma altitude entre 630 e 930 m. De acordo com a 

classificação climática de Köppen, é uma das regiões mais chuvosas do sul do Brasil, com 

precipitação média superando 2000 mm/ano e temperatura média anual de 14.5°C 

(ICMBio, 2017; Backes 1999).  

Originalmente, a FLONA-SFP apresentava diferentes fitofisionomias: mais da metade 

da área atual era composta por Floresta Estacional Semidecidual, Floresta Ombrófila Mista 

e Floresta Ombrófila Densa e o restante da área constituía-se de campos naturais (Stranz, 

2003) (Fig.1A). A partir de 1945, a FLONA-SFP começa um processo de plantio de 

árvores nativas e exóticas para fins comerciais. Logo na década de 1960, o interesse 

comercial teve fim após a declaração da FLONA-SFP como Unidade de Conservação. 

Atualmente, a FLONA-SFP conta com 390 ha de plantações de Araucaria angustifolia, 263 

ha de Pinus spp. e outras espécies madeireiras, totalizando aproximadamente 600 ha de 

cobertura vegetal plantada (ICMBio, 2017) sendo o restante de Floresta com Araucária 

nativa (Fig. 1B). 
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Fig. 1. Mapa da Floresta Nacional de São Francisco de Paula (FLONA-SFP), RS, Brasil. Os 

pontos marcados correspondem às áreas de amostragem. (NF: Floresta Atlântica nativa; OP: Pinus 

Velho; YP: Pinus Novo). (A) FLONA-SFP em 1945, antes de começar os cultivos de arvores sobre 

as áreas de campos nativos; (B) FLONA-SFP atual, praticamente sem áreas de campos nativos. 

A. 

B. 
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2.2. Amostragem 

Foram selecionados três tipos de habitats (tratamentos): 

(I) Áreas de P. elliottii de aproximadamente 20 anos (Pinus Novo - YP), que apresentam 

uma altura de no máximo 15-20 m. A vegetação de sub-bosque nestas áreas é pobre com 

poucas espécies herbáceo-arbustiva nativa, plântulas e alguns indivíduos jovens de espécies 

arbóreas, podem ocorrer manchas de gramíneas (Poaceae), se destacando Ichnantus pallens 

(Sw.) Munro ex Benth e muito acúmulo de serapilheira com acículas dos pinheiros. Estas 

acículas contêm compostos químicos com efeito alelopáticos, inibindo o crescimento de 

várias espécies de plantas formando uma vegetação pobre floristicamente (Lonsdale, 1988; 

Kanowski et al. 2005; Kimura et al. 2015). 

(II) Áreas de P. elliottii de aproximadamente 70 anos (Pinus Velho - OP) que apresentam 

uma altura entre 25 e 30 m, um sub-bosque mais denso com espécies nativas predominando 

arbustos e árvores de 4 a 7 m, incluindo indivíduos de A. angustifolia. 

(III) Áreas de Floresta Atlântica nativa (Floresta Nativa - NF) com uma altura entre 20 e 25 

m e um sub-bosque denso e bem estruturado de árvores, arvoretas e lianas que chegam ao 

dossel, com incidência de A. angustifolia, muitas vezes com manchas de bambus Chusquea 

spp (Poaceae). 

Cada tratamento teve quatro réplicas, com uma distância mínima de 500 m entre si 

para assegurar a independência das amostras, preferencialmente em talhões diferentes. A 

amostragem seguiu protocolo padrão para borboletas frugívoras (ver Ribeiro et al. 2008; 

Freitas et al. 2014). Em cada réplica foi colocada uma Unidade Amostral (UA) constituída 
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por cinco armadilhas, dispostas linearmente e separadas por uma distância de 40 m uma da 

outra, totalizando 60 armadilhas (Fig. 2A). As armadilhas eram penduradas em ramos de 

árvores a uma altura aproximadamente de 1 m da base da armadilha ao solo. A amostragem 

foi realizada durante os meses quentes na época de maior ocorrência de borboletas no 

extremo sul do Brasil (Iserhard et al. 2017), em dois grandes períodos, entre novembro de 

2016 e março 2017 e entre outubro de 2017 e março de 2018. Para cada tratamento, foram 

medidos componentes da estrutura do habitat, incluindo uma caracterização florística 

expedita e a porcentagem de abertura de dossel. A porcentagem da abertura do dossel foi 

medida no centro de cada unidade amostral com um densiômetro convexo, fixado na altura 

do peito (~1,2 m), sempre pela mesma pessoa (Lemmon, 1956). As variáveis 

complementares de temperatura e umidade foram obtidas a cada ocasião amostral com o uso 

de Data loggers HOBO Pro v2 U23.  

2.3. Coleta e identificação das borboletas frugívoras  

Foi utilizado o método de captura passiva com armadilhas atrativas do tipo Van 

Someren-Rydon, como isca foi utilizada uma mistura de banana e caldo de cana fermentada 

por 48 horas antes do início das amostragens (Freitas et al. 2014) (Fig. 2B). As armadilhas 

permaneceram abertas por oito dias/mês e foram revisadas a cada 48 horas, portanto, o 

esforço amostral total foi de 5.280 dias-armadilha. Em cada revisão, as iscas foram trocadas 

e as borboletas capturadas foram identificadas, marcadas e liberadas (e.g. Santos et al. 

2011). Cada borboleta recebeu uma marca alfanumérica individual na superfície ventral de 

cada asa posterior, esta informação foi utilizada para acessar possíveis movimentos de 

indivíduos entre tratamentos e para controlar o efeito da recaptura sobre a abundância total. 

As borboletas foram classificadas em quatro grupos de acordo com a alimentação larval em 
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relação a diferentes tipos de crescimento das planas, que poderiam ser bambu, plantas 

graminoides, lianas ou árvores-arbustos. A informação sobre as plantas hospedeiras foi 

obtida através de consulta a bibliografia, especialistas e dados inéditos dos autores (ver 

Tabela A.2). 
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Fig. 2. Esquema do método de amostragem de borboletas frugívoras (A.) com cinco armadilhas atrativas 

do tipo Van Someren-Rydon (B.) na Floresta Nacional de São Francisco de Paula (FLONA-SFP), RS, 

Brasil, em plantações de Pinus elliottii de diferentes idades (YP= Pinus Novo; OP= Pinus Velho) e áreas 

de Floresta Atlântica nativa (NF).   

YP 

 

NF 

 

OP 

 

A. 

 

B. 
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Os indivíduos que não foram possíveis identificar em campo foram coletados para 

posterior identificação. Voucher dos espécimenes foram depositados nas coleções da 

Universidade Federal de Pelotas (UFPel) e da Universidade Federal do Rio Grande do Sul 

(UFRGS). A autorização para as amostragens em campo foi emitida pelo ICMBio, licença 

SISBIO nº 59568-1. 

2.4. Análise de dados 

A independência amostral entre as réplicas foi testada através de testes de Mantel e 

correlação de Pearson, sendo que ambas análises correlacionaram matrizes de distância 

física (Euclidiana bidimensional) e matrizes de distância composicional (Sorensen) 

implementadas no software R versão 3.4.4 (R Core Team, 2018). A representatividade da 

amostragem foi testada com rarefação baseada em cobertura pelo método de interpolação e 

extrapolação determinada pela matriz de abundância das espécies coletadas, com o índice 

de confiabilidade de 99%. A medida de completitude da amostra é a proporção do número 

total de indivíduos na comunidade que pertencem às espécies representadas nas 

amostragens (Chao & Jost, 2012; Chao et al. 2016).  

As possíveis diferenças na estrutura das assembleias entre os tratamentos foram 

avaliadas com os índices de diversidade alfa e beta que foram obtidos em termos de 

números equivalentes ou números de Hill (Hill & Hamer, 1998). Esses números foram 

calculados em três ordens de diversidade; a ordem de diversidade q = 0 (índice de riqueza), 

a diversidade q = 1 (exponencial do índice de Shannon) e a diversidade q = 2 (o inverso do 

índice de Simpson) (Jost, 2006; Moreno et al. 2011; Chao & Jost, 2015). Os perfis de 

diversidade foram construídos por meio da plotagem das diferentes ordens de diversidade 
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para identificar os padrões de dominância das assembleias de borboletas frugívoras para os 

três tratamentos. A equabilidade foi estimada como: q2 / q0 (Jost, 2010). Os índices de 

diversidade beta são os números efetivos das diferentes assembleias entre os tratamentos, 

neste caso se compararam em pares de assembleias. Os valores dos números efetivos 

variam de “1,0” a “2,0 sendo que valores iguais a “1,0” indicam assembleias idênticas e 

valores iguais a “2,0” indicam assembleias completamente dissimilares (Jost, 2006) (e.g. 

Martinez et al. 2015).  

Para medir a similaridade entre as réplicas dos diferentes tratamentos foi feita uma 

análise de ordenação por escalonamento multidimensional não-métrico (NMDS) através da 

medida de dissimilaridade de Bray-Curtis (Hammer et al. 2001). Os grupos obtidos pelo 

NMDS foram testados com uma PERMANOVA através de 9999 permutações também pela 

medida de dissimilaridade de Bray-Curtis. As diferenças entre os tratamentos em termos de 

porcentagem da abertura do dossel e as variáveis ambientais de temperatura e umidade 

foram testadas com ANOVA e testes subsequentes de Tukey com P < 0,05. Para testar as 

diferenças de abundância das espécies em diferentes grupos de alimentação larval foram 

utilizadas tabela de contingência do chi-quadrado. As análises foram realizadas no software 

PAST versão 3.24 (Hammer et al. 2001). 

As assembleias de borboletas de cada tratamento foram examinadas por dados de 

abundância de espécies (May, 1975); as espécies com mais do 15% da abundância total 

foram consideradas espécies <muito abundantes> e espécies com 1% ou menos foram 

consideradas espécies <raras>. Para identificar espécies indicadoras de cada tratamento, foi 

calculado o índice de Valores de Indicador (IndVal) (Dufrêne & Legendre, 1997) para cada 
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espécie em cada tratamento. O IndVal considerou espécies indicadoras de acordo com sua 

abundância relativa e frequência relativa de ocorrência dentro do tratamento. 

3. Resultados 

Foram registrados 3622 indivíduos de borboletas frugívoras em 40 espécies 

pertencentes a três subfamílias: Satyrinae com 3225 indivíduos, 24 espécies em 18 gêneros, 

Biblidinae com 76 indivíduos oito espécies em seis gêneros e Charaxinae com 221 

indivíduos, oito espécies em quatro gêneros (Tabela A.1). A maior abundância foi 

registrada nas áreas de Pinus velho (OP) com 1609 indivíduos (44,42%) em 33 espécies, 

sendo três exclusivas, seguido de Pinus novo (YP) com 1306 indivíduos (36,06%) em 30 

espécies, sendo três exclusivas e Floresta Nativa (NF) com 707 indivíduos (19,52%) em 20 

espécies, sendo quatro exclusivas. As três áreas compartilharam 12 espécies.  

O teste de Mantel indicou não haver efeito da distância na composição das assembleias 

de borboletas (b = 0,019; R = -0,093; P = 0,732), assim, as diferenças entre tratamentos são 

atribuídas às diferenças intrínsecas da vegetação de cada um dos hábitats estudados. A 

rarefação baseada em cobertura pelo método de interpolação e extrapolação e os valores 

das ordens de diversidade alfa, entre a diversidade observada e estimada, indicam que as 

assembleias são representativas e não foram subamostradas (Fig. 3). 
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Fig. 3. Rarefação baseada na cobertura pelo método de interpolação e extrapolação 

assembleias efetivas de borboletas frugívoras em uma Floresta Atlântica nativa e plantações 

de Pinus elliottii de diferentes idades no sul do Brasil (YP= Pinus Novo; OP= Pinus Velho; 

NF: Floresta Nativa).  

 

 A assembleia de borboletas da área de OP teve a riqueza de espécies efetiva maior 

(q0) seguido por YP que apresentou valores próximos do OP no número de espécies 

comuns (q1). No caso de NF, se obteve o menor número de riqueza de espécies efetivas 

(q0) embora, esta comunidade apresente a distribuição da abundância das suas espécies 

com maior equabilidade.  Além disso, o número de espécies comuns (q1) decresceu quase 

quatro vezes em relação a riqueza de espécies efetiva em YP e OP, que possuíram valores 

altos de dominância por conter poucas espécies muito abundantes e várias espécies raras   

(F = 26,85; DF = 2,92; P < 0,01) (Fig. 4A). 
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Fig. 4. (A.) Perfil de diversidade alfa no número de espécies efetivas de borboletas 

frugívoras (números de Hill) a partir da riqueza de espécies (q0), exponencial de Shannon 

(q1) e o inverso de Simpson (q2) (F=26,85; DF=2,92; P< 0,01). (B.) Perfil de diversidade 

beta no número de assembleias efetivas de borboletas frugívoras em uma Floresta Atlântica 

nativa e plantações de Pinus elliottii de diferentes idades no sul do Brasil (YP= Pinus 

Novo; OP= Pinus Velho; NF: Floresta Nativa).  

A. 

B. 
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A diversidade beta calculada nas três ordens mostrou diferenças na composição das 

espécies nas três assembleias (Fig. 4B). A relação da substituição de espécies entre as áreas 

de NF com as áreas de Pinus indica valores maiores nas duas combinações, principalmente 

no número de espécies compartilhadas (q2), constituindo assembleias distintas, com apenas 

0,20 (YP) e 0,27 (OP) de espécies compartilhadas do total para cada área. Por outro lado, a 

substituição de espécies entre as áreas de Pinus (YP–OP) foram menores (0,04) indicando 

assembleias mais similares. A relação entre estas áreas de Pinus foi corroborada pelos 

resultados obtidos na análise de NMDS com o índice de Bray-Curtis que apresentou 

dissimilaridade com as áreas de NF, segundo a estrutura das assembleias de borboletas 

frugívoras (stress = 0,056; PERMANOVA: F = 4,89; R = 1,255; P < 0,002; Fig. 5) 

apontando mais identidade entre as áreas de Pinus (P < 0,25) do que com áreas de NF (P < 

0,02). A proporção da abundância de borboletas nos diferentes grupos de alimentação larval 

(forma de crescimento da planta) em cada um dos tratamentos responde também ás 

diferenças na composição de plantas entre os habitats estudados (chi-quadrado = 1569.5, 

DF = 6, P < 0.001; Fig. 6). 
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Fig. 5. Análise de ordenação multidimensional não-métrica (NMDS) através da medida de 

dissimilaridade de Bray- Curtis com base na composição de espécies de borboletas 

frugívoras em plantações de Pinus elliottii de diferentes idades e Floresta Atlântica nativa 

no sul do Brasil. Os símbolos representam os tratamentos: Pinus Novo = YP (quadrado); 

Pinus Velho = OP (triângulo); Floresta Nativa = NF (círculo) (stress = 0,056; 

PERMANOVA: F = 4,89; R = 1,255; P < 0,002). 
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Fig. 6. Abundância de borboletas frugívoras em diferentes grupos de alimentação larval em 

plantações de Pinus elliottii de diferentes idades e Floresta Atlântica nativa no sul do Brasil 

(YP= Pinus Novo; OP= Pinus Velho; NF: Floresta Nativa; chi-quadrado =1569.5, DF = 6, 

P < 0.001).  

As porcentagens do número de espécies raras na NF, YP e OP foram de 30, 33 e 

18%, respectivamente, as quais correspondem a espécies com menos de 10 registros para 

cada área (Fig. A.1). Embora NF tenha sido a área com maior porcentagem de espécies 

raras, no caso das espécies muito abundantes foi à área com mais espécies (quatro), que 

representam 72% da abundância total da área. Enquanto as áreas de Pinus, foram 

dominadas por só duas espécies comedoras de plantas graminoides (Carminda paeon e 

Moneuptychia castrensis) (Beccaloni et al. 2008) que representam quase 60% dos 

indivíduos para cada área. Estas espécies foram identificadas como espécies indicadoras, 

segundo a análise de IndVal, para as duas áreas (Tabela 2.). O IndVal não indicou 

nenhuma espécie indicadora compartilhada entre NF e YP mas indicou uma para NF e OP 

(Tabela 2).  
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Tabela 2. Espécies indicadoras (IndVal) das áreas e plantas hospedeiras das larvas segundo 

Beccaloni et al. (2008). 

Tratamento Espécies 

Valores 

IndVal  

p.  Planta hospedeira 

Pinus Novo Yphthimoides ochracea 0.502 1.00E-04 Capim (Poaceae) 

 

Paryphthimoides phronius 0.477 1.00E-04 Capim (Poaceae) 

Pinus Velho Epiphile orea 0.421 0.0002 Lianas (Sapindaceae) 

 

Memphis moruus 0.361 0.0002 Árvores (Lauraceae) 

 

Epiphile hubneri 0.349 0.0086 Lianas (Sapindaceae) 

Floresta Nativa Taygetis ypthima 0.804 0.0001 Bambu (Poaceae) 

 

Forsterinaria quantius 0.625 0.0001 Bambu (Poaceae) 

 

Opoptera fruhstorferi 0.515 0.0001 Bambu (Poaceae) 

 

Morpho portis 0.262 0.0116 Bambu (Poaceae) 

Pinus Novo + Velho  Carminda paeon 0.871 0.0001 Capim (Poaceae) 

 

Moneuptychia castrensis 0.865 0.0001 Capim (Poaceae) 

 

Carminda griseldis 0.629 0.0001 Capim (Poacae) 

 

Forsterinaria pronophila 0.562 0.0002 Bambu (Poaceae) 

 

Memphis hirta 0.495 0.0001 Arbustos (Euphorbiaceae) 

 

Archaeoprepona amphimachus 0.446 0.0002 Árvores (Lauraceae) 

 

Zaretis strigosus 0.36 0.0019 Árvores (Flacourtiaceae) 

 

Hermeuptychia sp. 0.35 0.0025 Capim (Poaceae) 

Pinus Velho + 

Floresta Nativa 

Eryphanis reevesii 0.594 1.00E-04 Bambu (Poaceae) 
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A NF apresentou menor porcentagem de abertura do dossel do que os Pinus novos 

(YP) e velhos (OP), enquanto a abertura do dossel não foi afetada pela idade dos Pinus (F = 

62,76, DF = 23,32, P < 0,05) (Tabela B, Fig.5A). As variáveis de temperatura e umidade 

apresentaram o mesmo padrão, indicando semelhança entre as áreas de YP e OP. Estas 

áreas apresentaram também a média dos valores de temperatura mais altos (F = 8,16; DF = 

20,21; P < 0,05) e a média da umidade mais baixos (F=43.47, DF=15.64, P<0.05) em 

relação as áreas de NF (Fig. 3B, C).  
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Fig. 7. Variação da porcentagem da abertura do dossel (A.), temperatura (B.) e umidade 

(C.) em plantações de Pinus elliottii de diferentes anos e Floresta Atlântica nativa no sul do 

Brasil (YP= Pinus Novo; OP= Pinus Velho; NF: Floresta Nativa). As barras representam o 

erro padrão e letras diferentes sobre as barras indicam diferenças estatísticas baseadas no 

teste de Tukey (P < 0.05 em todos os casos). 

B. C. 

A. 
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4. Discussão 

As assembleias de borboletas frugívoras em monoculturas de Pinus elliottii são 

marcadamente diferentes das áreas de floresta nativas circundantes em termos de riqueza, 

abundância e composição. Este padrão é mantido mesmo em plantações de Pinus com 70 

anos com sucessão florestal no sub-bosque que apesar de possuírem maior riqueza ainda 

não apresentam uma assembleia de borboletas similar as florestas nativas. Isto indica que, 

embora as plantações de Pinus possam ser utilizadas pelas borboletas frugívoras, 70 anos 

de sucessão florestal nestas monoculturas ainda possuem características de habitat e filtros 

ambientais que não permitem a montagem de assembleias semelhantes com a Floresta 

Atlântica. 

Habitats de Pinus velho possuem uma estrutura vegetal densa, porém muito 

homogênea com a presença de espécies de plantas pioneiras (ervas, arbustos e arvoretas), 

características do primeiro e segundo estágio de sucessão, algumas mais tolerantes e de 

longa duração que se adaptaram aos fatores alelopáticos do solo produzido pelos compostos 

secundários das acículas dos pinheiros (Jackson & Willemsen, 1976). Outros fatores como 

a dispersão ativa de diásporos por vertebrados que utilizam a área de Pinus (Jansen & 

Hemerik, 2004; Forup et al. 2008; Ribeiro et al. 2015) e a disponibilidade de luz e umidade 

(Khurana & Singh., 2001) podem influenciar na velocidade da chegada e desenvolvimento 

das espécies de plantas de florestas nativas em áreas sujeitas a silvicultura. Em geral, as 

borboletas estão associadas com recursos larvais específicos. Esta estreita relação com a 

planta hospedeira limita a área de distribuição das borboletas, tornando-as restritas e 

vulneráveis a perturbações no ambiente. Se a planta hospedeira não consegue colonizar as 

áreas de Pinus, as borboletas também não conseguirão colonizar. Nesse sentido, 
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características associadas com a estrutura da vegetação e disponibilidade de plantas 

hospedeiras devem estar relacionados com os padrões de diversidade encontrados. 

As áreas de silvicultura apresentaram valores maiores de riqueza de borboletas 

frugívoras do que as áreas de Floresta nativa. As áreas de Pinus estão compostas por 

espécies que apresentam hábitos generalistas e, comumente, são encontradas em áreas de 

bordas de floresta, vegetação secundária e ambientes antrópicos (Pardini et al. 2009; Doerr 

et al. 2010; Smith et al. 2013). Geralmente, estas áreas em sucessão retêm escassa 

diversidade de recursos alimentares para imaturos. Não registramos bambus nas áreas de 

Pinus, talvez limitados pela alelopatia, como consequência muitas espécies típicas das 

florestas nativas especialistas de bambu não ocorrem nas áreas de Pinus. Por outro lado, 

algumas espécies de Satyrini comedoras de plantas graminoides, como Carminda paeon e 

Moneuptychia castrensis, alcançam grandes números populacionais no Pinus. O dossel 

mais baixo e mais aberto nas áreas de Pinus, também permite o acesso de espécies típicas 

de dossel de floresta, principalmente Charaxinae como M. hirta, M. moruus e Z. strigosus 

(Ribeiro & Freitas, 2012; Richter, 2018). Algumas destas espécies encontram plantas 

hospedeiras nas áreas de Pinus, como M. hirta que oviposita em arbustos de Croton sp. Ao 

mesmo tempo, a estrutura vegetal destas áreas em sucessão (principalmente o Pinus novo), 

que se caracteriza por uma maior abertura de dossel e maior entrada de luz necessária para 

o processo de termorregulação e produção de recursos para os adultos (Sant´Anna et al. 

2014), favorece a mobilidade das borboletas entre fragmentos. Assim, algumas espécies 

que estão se movimentando e procurando um habitat florestal mais adequado poderiam 

utilizar estas áreas como corredores com menor risco de predação e baixo custo energético 

como certos machos de Morpho spp. que possuem forma das asas associada ao planeio que 
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permite percorrer longas distancias (DeVries et al. 2010). Entretanto, o valor destas áreas 

de silvicultura para grande parte das espécies especialistas de floresta é limitado, visto que 

ocorrem em florestas mais estruturadas com maior quantidade de recursos e diversidade de 

nichos tanto para adultos quanto para imaturos. 

Estudos que avaliaram o impacto das perturbações na diversidade de borboletas em 

áreas de produção agrícola, monoculturas, ou em processo de restauração indicam que estas 

áreas contribuem na conservação deste grupo taxonômico contendo uma diversa lista de 

espécies (Barlow et al. 2007; Uehara et al. 2005; Fonseca et al. 2009, Asmah et al. 2016; 

Cambui et al. 2017). Fonseca et al. (2009) em um estudo multitaxa realizado na FLONA-

SPF, indicaram que as borboletas foram o único táxon super-representado nas áreas de 

Pinus e sugerem que este padrão pode estar associado com a alta vagilidade do grupo. 

Além disso, eles concluem que áreas de silviculturas não são intrinsecamente pobres em 

biodiversidade e com boas práticas de sustentabilidade poderiam contribuir na conservação 

da Mata atlântica. Nossos resultados contrariam em parte esta ideia, visto que o manejo 

sustentável em áreas nas quais seus ambientes nativos foram completamente modificados e 

logo entrarão em processo de sucessão, podem ajudar na manutenção de algumas poucas 

populações de borboletas, mas não compreendem assembleias típicas da Floresta Ombrófila 

Mista. Essa diversidade de espécies das áreas de silviculturas possivelmente representam 

um “novo” ecossistema (Hobbs et al. 2006) que possui uma combinação de condições, 

completamente diferentes dos campestres originais e marcadamente diferentes da Floresta 

Atlântica nativa. Notavelmente, as assembleias são compostas por espécies oportunistas e 

euritópicas adaptadas a diversos tipos de ambientes em sucessão e habitats perturbados, 

com poucos requisitos de microhabitat para manter suas populações.  
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Ao considerarmos plantações de Pinus convencionais, que normalmente apresentam 

um corte e rotação de indivíduos a cada 5-8 anos, não é possível estabelecer uma 

assembleia de floresta por apresentar condições bióticas e abióticas diferentes, não trazendo 

benefícios para a conservação de espécies locais. Já na situação de um ambiente com maior 

tempo em sucessão, e mesmo sendo áreas com monoculturas abandonadas após a 

suspensão do corte e rotação dos talhões de Pinus, continuam se apresentando condições 

diferentes. Isto pode explicar os valores de substituição de espécies entre áreas de Pinus e 

as áreas de floresta nativa, onde esta combinação de condições poderia estar favorecendo a 

coexistência de espécies (espécies pré-existentes + espécies novas) que, a longo tempo, 

poderá fornecer serviços ecossistêmicos para esse novo habitat típico de áreas com Pinus 

que contribui com a conservação de algumas espécies, mas restritiva para especialistas de 

florestas (Hobbs et al. 2009).  

Muito embora as monoculturas consigam sustentar algumas destas espécies ao longo 

prazo, elas exigem um plano de manejo adequado que permitam mitigar os impactos nas 

áreas naturais. Dentro dos princípios de manejo de monoculturas que influenciam a 

conservação de espécies, a substituição de campos naturais gera um impacto maior em 

comparação com a substituição de áreas com floresta nativa (Overbeck et al. 2007; Fonseca 

et al. 2009). Assim, não só a escolha das áreas para implantação das silviculturas deve ser 

levada em conta, as espécies a serem implantadas são parte importante do processo, 

principalmente quando se trata de monoculturas de espécies exóticas. A monocultura com 

espécies nativas ajuda na manutenção do conjunto de espécies regionais de borboletas 

frugívoras, diminuindo ainda mais os impactos e no mesmo tempo, aporta de maneira 

sustentável a economia.  
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A idade não é o único parâmetro para medir a capacidade de um ecossistema para se 

recuperar e, consequentemente, reter espécies locais. Um ecossistema drasticamente 

alterado, como os tipos de silvicultura impostos no Brasil, dificilmente voltará ter as 

mesmas condições originais, mesmo sendo uma regeneração monitorada. Existem diversas 

variáveis que podem influenciar direta ou indiretamente neste processo, o que o torna 

multidirecional. Na hora da implementação de silviculturas, se recomenda a prática 

sustentável mediante o uso de espécies nativas madeireiras em áreas florestais contribuindo 

com a conservação dos campos e, por outro lado, favorecerá diferentes áreas na indústria 

florestal brasileira. Outro fato a se destacar, é que as condições de estabelecimento dos 

campos nativos antes existentes nunca serão recobradas, portanto, a sucessão será florestal, 

o que implica que várias espécies de borboletas exclusivas dos campos de altitude serão 

deslocadas, ou extintas localmente, e substituídas por espécies generalistas de floresta 

(Quadros 2009). O surgimento desse “novo” ecossistema ecológico vai de encontro as 

práticas de conservação, visto que extingue uma formação nativa e nunca se tornará 

efetivamente uma Floresta Atlântica. 
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APENDICE A 

 

Figura A. Curva da distribuição da abundância das espécies de borboletas frugívoras 

amostradas na Floresta Nacional (FLONA-SFP) de São Francisco de Paula em áreas de 

Pinus elliottii de aproximadamente 20 anos (Pinus Novo - YP) e 70 anos (Pinus Velho - 

OP) e uma Floresta Atlântica nativa (Floresta Nativa - NF). 
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APENDICE B 

 

Tabela A. Lista de borboletas frugivoras amostradas na Floresta Nacional (FLONA-SFP) 

de São Francisco de Paula em áreas de Pinus elliottii de aproximadamente 20 anos (Pinus 

Novo- YP) e 70 anos (Pinus Velho OP) e uma Floresta Atlântica nativa (Floresta Nativa-

NF) entre outubro a dezembro 2016-2017 e janeiro a Março 2017-2018. 

 

Espécies Pinus Novo Pinus Velho Floresta Nativa 

BIBLIDINAE     

 Biblidini 

   Biblis hyperia (Cramer, 1779) 0 2 0 

Catonephelini 

   Catonephele sabrina (Hewitson, 1852) 1 0 0 

 Ageroniini 

   Hamadryas amphinome (Linnaeus, 1767) 0 1 0 

Hamadryas epinome (C. Felder & R. Felder, 1867) 5 6 0 

Epiphelini 

   Epiphile hubneri Hewitson, 1861 6 17 2 

Epiphile orea (Hübner, [1823]) 4 29 1 

Temenis laothoe (Cramer, 1777) 0 0 1 

Callicorini 

   Diaethria candrena (Godart, [1824]) 0 0 1 

CHARAXINAE 

Anaeini       

Zaretis strigosus (Gmelin, [1790]) 9 16 0 

Memphis hirta (Weymer, 1907) 49 19 0 

Memphis moruus (Fabricius, 1775) 2 15 0 

Preponini 

   Archaeoprepona chalciope (Hübner, [1823]) 14 25 22 

Archaeoprepona amphimachus (Fabricius, 1775) 20 18 2 

Archaeoprepona demophon (Linnaeus, 1758) 0 2 1 

Archaeoprepona demophoon (Hübner, [1814]) 3 3 0 

Prepona proschion (Hübner, [1814]) 1 0 0 
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SATYRINAE     

Morphini 

   Morpho aega (Hübner, [1822]) 0 0 1 

Morpho epistrophus (Fabricius, 1796) 21 41 52 

Morpho portis (Hübner, [1821]) 0 0 5 

Brassolini 

   Blepolenis bassus (C. Felder & R. Felder, 1867) 7 2 0 

Blepolenis batea (Hübner, [1821]) 0 1 0 

Caligo martia (Godart, [1824]) 9 6 4 

Eryphanis reevesii (E. Doubleday, [1849]) 8 37 89 

Opoptera fruhstorferi (Röber, 1896) 0 2 67 

Narope cyllastros E. Doubleday, [1849] 0 2 1 

Satyrini 

   Eteona tisiphone (Boisduval, 1836) 4 2 0 

Pedaliodes phanias (Hewitson, 1862) 2 1 2 

Capronnieria galesus (Godart, [1824]) 1 2 0 

Carminda griseldis (Weymer, 1911) 54 113 0 

Carminda paeon (Weymer, 1911) 262 541 21 

Godartiana muscosa (A. Butler, 1870) 1 0 0 

Hermeuptychia sp. Forster, 1964 12 12 0 

Moneuptychia castrensis (Schaus, 1902) 506 475 0 

Moneuptychia soter (A. Butler, 1877) 8 6 0 

Paryphthimoides phronius (Godart, [1824]) 57 13 0 

Forsterinaria quantius (Godart, [1824]) 12 16 113 

Forsterinaria necys (Godart, [1824]) 78 97 103 

Forsterinaria pronophila (A. Butler, 1867) 55 52 13 

Taygetis ypthima (Hübner, 1821) 8 16 206 

Yphthimoides ochracea (A. Butler, 1867) 87 19 0 

Total 1306 1609 707 
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APENDICE C 

 

Tabela B.. Lista de espécies e tipo de habito das plantas presentes na Floresta Nacional 

(FLONA-SFP) de São Francisco de Paula em áreas de Pinus elliottii de aproximadamente 

20 anos (Pinus Novo- YP) e 70 anos ( Pinus Velho OP) e uma Floresta Floresta Atlântica 

nativa (Floresta Nativa-NF) entre outubro a dezembro 2016-2017 e Janeiro a Março 

2017-2018. 

 

Espécie Família Hábito Área 

Ilex microdonta Reissek Aquifoliaceae Árvore YP 

Ilex paraguariensis A. St. – Hil. Aquifoliaceae Árvore YP 

Baccharis dentata (Vell.) G.Barroso Asteraceae Arbusto YP 

Calea pinnatifida (R. Br.) Less. Asteraceae Arbusto YP 

Chaptalia nutans (L.) Polak. Asteraceae Erva YP 

Elephantopus mollis Kunth Asteraceae Erva YP 

Erechtites valerianifolius (Link ex Spreng.) DC. Asteraceae Erva YP 

Mikania glomerata Spreng. Asteraceae Trepadeira YP 

Mikania hirsutissima DC. Asteraceae Trepadeira YP 

Piptocarpha ramboi G.Lom.Sm. Asteraceae Árvore YP 

Amphilophium crucigerum (L.) L.G.Lohmann Bignoniaceae Trepadeira YP 

Neoblechnum brasiliense (Desv.) Gasper & V.A.O.Dittrich Blechnaceae Erva YP 

Lamanonia ternata Vell. Cunoniaceae Árvore YP 

Cucurbitaceae1 Cucurbitaceae Trepadeira YP 

Dicksonia sellowiana Hook. Dicksoniaceae Arbusto YP 

Rumohra adiantiformis (Forst.) Ching Dryopteridaceae Erva YP 

Sapium glandulosum (L.) Morong Euphorbiaceae Árvore YP 

Desmodium sp. Fabaceae Erva YP 

Chaetogastra clinopodifolia DC. Melastomataceae Erva YP 

Melastomataceae 1 Melastomataceae Arbusto YP 
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Passiflora caerulea L. Passifloraceae Trepadeira YP 

Pinus elliotii Pinaceae Árvore YP 

Ichnanthus pallens (Sw.) Munro ex Benth. Poaceae Erva YP 

Podocarpus lambertii Klotzsch ex Endl. Podocarpaceae Árvore YP 

Myrsine coriacea (Sw.) R.Br. Primulaceae Árvore YP 

Myrsine lorentziana (Mez) Arechav. Primulaceae Árvore YP 

Rhamnus sphaerosperma Sw. Rhamnaceae Arbusto YP 

Rubus sp. Rosaceae Arbusto YP 

Zanthoxylum rhoifolium Lam. Rutaceae Árvore YP 

Cupania vernalis Camb. Sapindaceae Árvore YP 

Matayba elaeagnoides Radlk. Sapindaceae Árvore YP 

Aureliana wettsteiniana (Witasek) Hunz. & Barbosa Solanaceae Arbusto YP 

Solanum ramulosum Sendtn. Solanaceae Arbusto YP 

Solanum sp. Solanaceae Arbusto YP 

Symplocos tetrandra (Mart.) Miq. Symplocaceae Árvore YP 

Thelypteris sp. Thelypteridaceae Erva YP 

Pilea sp. Urticaceae Erva YP 

Centella asiatica (L.) Urban Apiaceae Erva YP 

Mikania sp. Asteraceae Trepadeira YP 

Vernonanthura discolor (Spreng.) H.Rob. Asteraceae Árvore YP 

Blechnum tabulare (Thunb.) Kuhn Blechnaceae Erva YP 

Cyperus sp. Cyperaceae Erva YP 

Pteridium arachnoideum (Kaulf.) Maxon Dennstaedtiaceae Erva YP 

Lycopodium clavatum L. Lycopodiaceae Erva YP 

Eucalyptus sp. Myrtaceae Árvore YP 

Panicum sp. Poaceae Erva YP 

Pleopeltis hirsutissima (Raddi) de la Sota Polypodiaceae Erva YP 

Prunus myrtifolia (L.) Urb. Rosaceae Árvore YP 

Pfaffia tuberosa (Spreng.) Hicken Amaranthaceae Erva YP 

Orthosia scoparia (Nutt.) Liede & Meve Apocynaceae Trepadeira YP 

Baccharis anomala DC. Asteraceae Arbusto YP 
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Baccharis conyzoides (Less.) DC. Asteraceae Arbusto YP 

Baccharis spp. Asteraceae Arbusto YP 

Baccharis uncinella DC. Asteraceae Arbusto YP 

Chromolaena laevigata (Lam.) R.M.King & H.Rob. Asteraceae Arbusto YP 

Conyza sp. Asteraceae Erva YP 

Grazielia serrata (Spreng.) R.M.King & H.Rob. Asteraceae Arbusto YP 

Jaegeria hirta (Lag.) Less. Asteraceae Erva YP 

Blechnum auriculatum Cav. Blechnaceae Erva YP 

Leandra sp. Melastomataceae Arbusto YP 

Melastomataceae 2 Melastomataceae Arbusto YP 

Melastomataceae 3 Melastomataceae Arbusto YP 

Tibouchina gracilis (Bonpl.) Cogn. Melastomataceae Erva YP 

Myrciaria delicatula (DC.) O.Berg Myrtaceae Árvore YP 

Phytolacca thyrsiflora Fenzl ex J.A. Schmidt Phytolaccaceae Arbusto YP 

Saccharum angustifolium (Ness) Trin. Poaceae Erva YP 

Setaria parviflora (Poir.) Kerguélen Poaceae Erva YP 

Adiantopsis chlorophylla (Sw.) Fée Pteridaceae Erva YP 

Coccocypselum condalia Pers. Rubiaceae Erva YP 

Coccocypselum lanceolatum (Ruiz & Pav.) Pers. Rubiaceae Erva YP 

Calibrachoa sellowiana (Sendtn.) Wijsman Solanaceae Erva YP 

Solanum mauritianum Scop. Solanaceae Arbusto YP 

Solanum variabile Mart. Solanaceae Arbusto YP 

Solanum viarum Dunal Solanaceae Erva YP 

Verbena sp. Verbenaceae Erva YP 

Baccharis articulata (Lam.) Pers. Asteraceae Arbusto OP 

Baccharis dentata (Vell.) G.Barroso Asteraceae Arbusto OP 

Baccharis spp. Asteraceae Arbusto OP 

Calyptocarpus brasiliensis (Nees & Mart.) B. Turner Asteraceae Erva OP 

Conyza sp. Asteraceae Erva OP 

Grazielia serrata (Spreng.) R.M.King & H.Rob. Asteraceae Arbusto OP 

Mikania hirsutissima DC. Asteraceae Trepadeira OP 
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Mikania spp. Asteraceae Trepadeira OP 

Dicksonia sellowiana Hook. Dicksoniaceae Arbusto OP 

Crocosmia crocosmiiflora (Lemoine ex Morren) N.E.Br. Iridaceae Erva OP 

Poaceae 1 Poaceae Erva OP 

Clematis dioica L. Ranunculaceae Trepadeira OP 

Solanum corymbiflorum (Sendtn.) Bohs Solanaceae Arbusto OP 

Solanum mauritianum Scop. Solanaceae Arbusto OP 

Thelypteris sp. Thelypteridaceae Erva OP 

Daphnopsis fasciculata (Meisn.) Nevling Thymelaeaceae Árvore OP 

Lippia ramboi Moldenke Verbenaceae Arbusto OP 

Centella asiatica (L.) Urban Apiaceae Erva OP 

Ilex microdonta Reissek Aquifoliaceae Árvore OP 

Ilex paraguariensis A. St. – Hil. Aquifoliaceae Árvore OP 

Baccharis anomala DC. Asteraceae Arbusto OP 

Baccharis uncinella DC. Asteraceae Arbusto OP 

Piptocarpha ramboi G.Lom.Sm. Asteraceae Árvore OP 

Vernonanthura discolor (Spreng.) H.Rob. Asteraceae Árvore OP 

Neoblechnum brasiliense (Desv.) Gasper & V.A.O.Dittrich Blechnaceae Erva OP 

Lonicera japonica Thunb. ex Murray Caprifoliaceae Trepadeira OP 

Sapium glandulosum (L.) Morong Euphorbiaceae Árvore OP 

Stillingia oppositifolia Baill. ex Müll.Arg. Euphorbiaceae Árvore OP 

Miconia hyemalis St. Hil. & Naud ex Naud Melastomataceae Arbusto OP 

Acca sellowiana (O.Berg) Burret Myrtaceae Árvore OP 

Blepharocalyx salicifolius (Kunth) O.Berg Myrtaceae Árvore OP 

Myrceugenia miersiana (Gardner) D. Legrand & Kausel Myrtaceae Árvore OP 

Myrciaria delicatula (DC.) O.Berg Myrtaceae Árvore OP 

Myrtaceae 1 Myrtaceae Árvore OP 

Pinus elliotii Pinaceae Árvore OP 

Panicum sp. Poaceae Erva OP 

Ichnanthus pallens (Sw.) Munro ex Benth. Poaceae Erva OP 

Podocarpus lambertii Klotzsch ex Endl. Podocarpaceae Árvore OP 
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Myrsine coriacea (Sw.) R.Br. Primulaceae Árvore OP 

Myrsine lorentziana (Mez) Arechav. Primulaceae Árvore OP 

Prunus myrtifolia (L.) Urb. Rosaceae Árvore OP 

Smilax sp. Smilacaceae Trepadeira OP 

Solanum pseudoquina A. St.-Hill. Solanaceae Árvore OP 

Solanum spp. Solanaceae Arbusto OP 

Solanum ramulosum Sendtn. Solanaceae Arbusto OP 

Vassobia breviflora (Sendtn.) Hunz. Solanaceae Arbusto OP 

Pilea sp. Urticaceae Erva OP 

Araucaria angustifolia (Bertol.) Kuntze Araucariaceae Árvore OP 

Elephantopus mollis Kunth Asteraceae Erva OP 

Blechnum tabulare (Thunb.) Kuhn Blechnaceae Erva OP 

Scleria sp. Cyperaceae Erva OP 

Pteridium arachnoideum (Kaulf.) Maxon Dennstaedtiaceae Erva OP 

Rumohra adiantiformis (Forst.) Ching Dryopteridaceae Erva OP 

Ocotea puberula (Rich.) Nees Lauraceae Árvore OP 

Ocotea pulchella Mart. Lauraceae Árvore OP 

Ocotea sp. Lauraceae Árvore OP 

Lycopodium clavatum L. Lycopodiaceae Erva OP 

Leandra spp. Melastomataceae Arbusto OP 

Melastomataceae 1 Melastomataceae Arbusto OP 

Paspalum sp. Poaceae Erva OP 

Rubus sp. Rosaceae Arbusto OP 

Coccocypselum lanceolatum (Ruiz & Pav.) Pers. Rubiaceae Erva OP 

Matayba elaeagnoides Radlk. Sapindaceae Árvore OP 

Solanum pseudocapsicum L. Solanaceae Erva OP 

Symplocos tetrandra (Mart.) Miq. Symplocaceae Árvore OP 

Symplocos uniflora (Pohl) Benth. Symplocaceae Árvore OP 

Laplacea acutifolia (Wawra) Kobuski Theaceae Árvore OP 

Daphnopsis racemosa Meiss. Thymelaeaceae Arbusto OP 

Ilex paraguariensis A. St. – Hil. Aquifoliaceae Árvore NF 
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Araucaria angustifolia (Bertol.) Kuntze Araucariaceae Árvore NF 

Maytenus sp. Celastraceae Árvore NF 

Sebastiania brasiliensis Spreng. Euphorbiaceae Árvore NF 

Stillingia oppositifolia Baill. ex Müll.Arg. Euphorbiaceae Árvore NF 

Inga sp. Fabaceae Árvore NF 

Cryptocarya aschersoniana Mez. Lauraceae Árvore NF 

Nectandra lanceolata Nees Lauraceae Árvore NF 

Nectandra megapotamica (Spreng.) Mez Lauraceae Árvore NF 

Ocotea sp. Lauraceae Árvore NF 

Calyptranthes concinna DC. Myrtaceae Árvore NF 

Campomanesia xanthocarpa O.Berg. Myrtaceae Árvore NF 

Myrceugenia miersiana (Gardner) D. Legrand & Kausel Myrtaceae Árvore NF 

Myrceugenia spp. Myrtaceae Árvore NF 

Myrtaceae 1 Myrtaceae Árvore NF 

Myrtaceae 2 Myrtaceae Árvore NF 

Piper aduncum L. Piperaceae Arbusto NF 

Ichnanthus pallens (Sw.) Munro ex Benth. Poaceae Erva NF 

Rubus sp. Rosaceae Arbusto NF 

Rudgea parquioides (Cham.) Müll.Arg. Rubiaceae Arbusto NF 

Casearia decandra Jacq. Salicaceae Árvore NF 

Cupania vernalis Camb. Sapindaceae Árvore NF 

Matayba elaeagnoides Radlk. Sapindaceae Árvore NF 

Aureliana wettsteiniana (Witasek) Hunz. & Barbosa Solanaceae Arbusto NF 

Solanum ramulosum Sendtn. Solanaceae Arbusto NF 

Solanum sanctae-catharinae Dunal Solanaceae Árvore NF 

Lippia ramboi Moldenke Verbenaceae Arbusto NF 

Mikania spp. Asteraceae Trepadeira NF 

Piptocarpha ramboi G.Lom.Sm. Asteraceae Árvore NF 

Blechnum binervatum (Poir.) C.V. Morton & Lellinger Blechnaceae Erva NF 

Lamanonia ternata Vell. Cunoniaceae Árvore NF 

Dicksonia sellowiana Hook. Dicksoniaceae Arbusto NF 
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Sebastiania commersoniana (Baill.) L.B. Sm. & Downs Euphorbiaceae Árvore NF 

Cinnamomum glaziovii (Mez) Kosterm. Lauraceae Árvore NF 

Ocotea porosa (Nees) Barroso Lauraceae Árvore NF 

Ocotea puberula (Rich.) Nees Lauraceae Árvore NF 

Ocotea pulchella Mart. Lauraceae Árvore NF 

Luehea divaricata Mart. & Zucc. Malvaceae Árvore NF 

Myrcianthes gigantea (D.Legrand) D.Legrand Myrtaceae Árvore NF 

Myrcianthes pungens (O.Berg) D.Legrand Myrtaceae Árvore NF 

Piper xylosteioides (Hunth) Steudel Piperaceae Erva NF 

Merostachys multiramea Hackel Poaceae Arbusto NF 

Roupala montana Aubl. Proteaceae Árvore NF 

Pilocarpus pennatifolius Lem. Rutaceae Árvore NF 

Styrax leprosus Hook. & Arn. Styracaceae Árvore NF 

Anemia phyllitidis (L.) Sw. Anemiaceae Erva NF 

Annona sp. Annonaceae Árvore NF 

Hydrocotyle quinqueloba Ruiz & Pav. Araliaceae Erva NF 

Dasyphyllum spinescens (Less.) Cabrera Asteraceae Árvore NF 

Mikania hirsutissima DC. Asteraceae Trepadeira NF 

Neoblechnum brasiliense (Desv.) Gasper & V.A.O.Dittrich Blechnaceae Erva NF 

Rumohra adiantiformis (Forst.) Ching Dryopteridaceae Erva NF 

Cuphea sp. Lythraceae Erva NF 

Leandra spp. Melastomataceae Arbusto NF 

Melastomataceae 1 Melastomataceae Arbusto NF 

Mollinedia elegans Tul. Monimiaceae Arbusto NF 

Myrsine lorentziana (Mez) Arechav. Primulaceae Árvore NF 

Citrus sp. Rutaceae Árvore NF 

Zanthoxylum rhoifolium Lam. Rutaceae Árvore NF 

Allophylus edulis (St. Hil.) Radlk. Sapindaceae Árvore NF 

Smilax sp. Smilacaceae Trepadeira NF 

Thelypteris sp. Thelypteridaceae Erva NF 

Daphnopsis fasciculata (Meisn.) Nevling Thymelaeaceae Árvore NF 
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CAPÍTULO III 

 

CONSIDERAÇÕES FINAIS 

 

Este estudo demonstra, através de um táxon bioindicador, que a substituição de 

áreas naturais por silviculturas muda as condições dos ecossistemas, limitando a 

ocorrência de algumas espécies, principalmente especialistas de campo. As plantações de 

P. elliottii apresentaram altos valores de biodiversidade, mas isto não necessariamente 

significa que elas conseguem sustentar espécies especialistas de floresta. Mesmo que ela 

contenha uma parte da diversidade de borboletas, algumas destas espécies utilizam estas 

áreas principalmente como corredores, para diminuir riscos de predação, diminuição de 

gasto energético, entre outros. Outra parte, são espécies generalistas que conseguem 

subsistir em uma amplia gama de condições ambientais e diversidade de recursos e 

consequentemente uma distribuição pouco limitada, permitindo-as se alocar em áreas 

como as monoculturas de Pinus com diferentes anos em sucessão. 

As áreas de Floresta nativa com araucaria apresentaram uma diversidade de 

espécies com um padrão de distribuição mais equitativo. Enquanto o padrão de 

diversidade nas áreas de Pinus, apresenta uma assembleia simplificada com duas espécies 

que dominam a paisagem, e mesmo com quase 50 anos de sucessão, estas assembleias 

apresentam baixo recambio de espécies e características que não favorecem a montagem 

de comunidades encontradas nas áreas de floresta nativa. 

As características dos fatores bióticos e abióticos das áreas são determinantes no 

processo de sucessão é colonização das diferentes espécies. As monoculturas de Pinus 

mudaram drasticamente a paisagem, do que originalmente eram campos, tornando estas 

áreas em florestas secundarias, e longe de apresentar as características de uma floresta 
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típicas do local. Estas condições terminam favorecendo outro tipo de espécies, que 

conseguiram colonizar estas áreas e que possivelmente sustentaram um “novo” 

ecossistema propicio para uma nova comunidade típica de Pinus e restritiva paras 

especialistas de florestas.  

Nossos resultados mostraram diferenças marcantes entre as áreas de silviculturas 

de Pinus elliotti com áreas de Floresta nativa com Araucaria. Isto indica que a idade não é 

o único parâmetro para medir a capacidade de um ecossistema para se recuperar e, 

consequentemente, reter espécies locais. É importante ter em conta outros parâmetros que 

permitam avaliar a dinâmica dos processos de sucessão deste tipo de ambientes. O 

processo de sucessão é multidirecional e os ecossistemas estão em evolução constante. 

Muitas vezes, este processo pode resultar em uma recuperação espontânea com espécies 

vegetais não típicas de floresta ou incluso exóticas, o que pode ocasionar o 

desenvolvimento independente para cada uma das áreas.  

Nosso estudo ratifica novamente a utilidade das borboletas frugívoras como um 

excelente bioindicador. A presença/ausência das espécies não é o único parâmetro a ter 

em conta, o conhecimento da história natural, a biologia dos estados imaturos, permitiram 

entender e avaliar os impactos desta silvicultura no processo de sucessão para a 

diversidade de borboletas frugívoras. Adicionalmente, o método de amostragem 

implementado permitiu comparação simultânea entre as áreas e com uma amostra bem 

representativa. Assim como também a área de estúdio, que apresento as características 

propicias que nos permitiram a avaliar nossas hipóteses sem contratempos. 

Propor novas estratégias de manejo e produção favorece a relação homem- 

ambiente. Em ecossistemas como a Floresta Ombrófila Mista, que apresenta uma 

variedade de recursos naturais poderiam ser bem aproveitados de maneira sustentável, 
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diminuindo o impacto nos ambientes naturais e na sua diversidade, isto favorece ao 

mesmo tempo a conservação das espécies nativas e em risco destes habitats. Trabalhos 

em conjunto com as comunidades e a formulação de novas normativas podem facilitar a 

formulação de sistemas de produção sustentáveis, favorecendo a economia da indústria 

madeireira brasileira em pequena escala sendo amigáveis com os ambientes vulneráveis 

as perturbações antrópicas, como os campos da cima da serra.  
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ANEXO A 

 

Borboletas frugívoras representativas amostradas na Floresta Nacional de São Francisco 

de Paula (FLONA-SFP) em áreas de Pinus elliottii de aproximadamente 20 anos (Pinus 

Novo- YP) e 70 anos (Pinus Velho - OP) e uma Floresta Atlântica nativa (Floresta 

Nativa-NF). 
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 Forsterinaria quantius Forsterinaria necys 

Moneuptychia castrensis Carminda paeon 

Taygetis ypthima 

1 cm 


