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Epígrafe 

 

 

“Só a natureza é divina, e ela não é divina... 

 

Se às vezes falo dela como de um ente 

É que para falar dela preciso usar a linguagem dos homens 

Que dá personalidade às coisas,  

E impõe nome às coisas. 

 

Mas as coisas não têm nome nem personalidade: 

Existem, e o céu é grande e a terra larga, 

E o nosso coração do tamanho de um punho fechado... 

 

Bendito seja eu por tudo quanto eu não sei. 

É isso tudo que verdadeiramente sou. 

Gozo tudo isso como quem sabe que há o sol. 

                

Alberto Caeiro (Fernando Pessoa) 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

∞ Que todos os seres sejam felizes ∞ 
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Resumo 

 

A restauração da Mata Atlântica tem sido considerada prioridade nas iniciativas de 

manutenção da biodiversidade. Adicionalmente, há consenso de que os parâmetros para 

avaliação da restauração ecológica devem mensurar o retorno de funções ecológicas. O 

estudo de interações planta-visitante floral pode ser um caminho adequado para avaliar a 

eficiência das práticas de restauração, visto que estas interações desempenham função 

crítica na dinâmica e diversidade da comunidade. Variações na diversidade de espécies de 

plantas e de seus visitantes florais podem alterar a freqüência de interação entre as 

espécies, definir a estrutura das redes de interação, determinando os níveis de 

generalização e especialização na comunidade. Neste contexto, a tentativa de restaurar 

florestas tropicais pela adição de espécies arbóreas pode ter efeitos sobre a estrutura, 

estabelecimento de grupos funcionais e níveis de generalização na rede de interação entre 

flores e visitantes florais. O objetivo principal deste trabalho é o de comparar redes de 

interação planta-visitante floral em florestas tropicais restauradas após 5 anos do plantio 

das arbóreas, florestas regeneradas naturalmente e remanescentes de floresta atlântica em 

uma área sob domínio da Mata Atlântica no sudeste do Brasil. Para atingir esse objetivo, 

essas florestas foram comparadas quanto suas diversidades estruturais e funcionais em 

relação aos seguintes aspectos: 1) Riqueza e atributos de história de vida (formas de vida, 

sistemas sexuais, modos de polinização e de dispersão); 2) redes de interação planta-

visitante floral; 3) Grau de generalização e especialização das redes de interação; 4) 

robustez quanto à perda de espécie em redes de interação, e 5) Formação de grupos 

funcionais seguindo características florais e de freqüência de visitas. Para cada aspecto 

avaliamos a contribuição das espécies plantadas. Florestas restauradas tiveram a maior 

riqueza de espécies em flor, porém com menor similaridade florística com outras 

florestas locais. A similaridade em abundâncias relativas de arbustos e lianas com outras 

categorias de florestas indicou a inclusão de outras formas de vida além de árvores nas 

florestas restauradas. Porém, a alta abundância relativa de árvores nas florestas 

regeneradas naturalmente também indicou o potencial de regeneração natural em florestas 
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degradadas. A maior diversidade de modos de polinização biótica e de dispersão de 

sementes nas florestas restauradas veio das plantas regenerantes espontaneamente. Não 

houve diferenças significativas quanto às métricas de redes de interação flores e 

visitantes entre os tratamentos, porém houve uma tendência de maior especialização 

dessas interações nas florestas nativas e maior robustez à perda de espécies em florestas 

restauradas. Além disso, plantas regenerantes espontaneamente receberam 

significantemente mais visitas nas florestas regeneradas naturalmente do que em florestas 

restauradas, sugerindo que árvores plantadas podem estar reduzindo visitação às flores da 

vegetação regenerante espontânea, possivelmente competindo por visitantes florais. Em 

relação à diversidade funcional, 21 grupos funcionais baseados em atributos florais 

foram estabelecidos entre todas as espécies em flor, onde as espécies da floresta 

restaurada dominaram três grandes grupos e a floresta nativa apresentou representantes 

distribuídos equitativamente pelos grupos, sem dominância. Pólen foi a variável que mais 

contribui para diferenciação dos grupos. As espécies plantadas formaram grupos 

funcionais exclusivos nas florestas restauradas, contribuindo para uma maior 

diversificação em atributos funcionais florais em tais comunidades, porém não mais do 

que a diversificação funcional trazida pelas plantas regenerantes espontaneamente. Redes 

de interação entre grupos funcionais de plantas e categorias taxonômicas de visitantes 

reforçaram que os visitantes florais parecem não seguir fielmente grupos funcionais por 

atributos florais. Considerando que as florestas regeneradas naturalmente apresentaram 

alta abundância relativa de árvores, não apresentaram diferenças significativas quanto às 

métricas de redes de interação planta-visitantes florais com as florestas restauradas e que a 

regeneração natural na região estudada ocorre em grande intensidade, sugerimos que seja 

dada importância relevante às plantas regenerantes espontaneamente em projetos de 

restauração. Cabe ressaltar que avaliamos restauração após 5 anos da implantação. Assim, 

todas as conclusões tiradas deste estudo necessitarão ser acompanhada em estudos 

futuros. 
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Abstract 

 

Restoration of the Brazilian Atlantic Forest has been considered priority in initiatives to 

maintain biodiversity. Additionally, there is consensus that the parameters to evaluate 

restoration should address the return of ecological processes. The study of flower-visitor 

interactions can be a reasonable way to evaluate restoration practice, considering that 

these interactions have critical role in the dynamics and diversity of communities. 

Variations in the diversity of plant species and their flower visitors could modify 

frequency of interactions between species; define the structure of interaction networks, 

and determine generalization and specialization levels in the community as well. In this 

context, the attempt to restore tropical forests by planting native trees can affect the 

structural and functional diversity and generalization level in flower-visitor networks. The 

main objective of this research is to compare flower-visitor networks in 5-year-old 

restored forests, naturally regenerated forests and native forests in an Atlantic Forest 

domain in southeastern Brazil. We compared these forests in relation to: 1) Richness of 

species and life history traits (growth form, sexual system, biotic pollination modes and 

dispersal modes); 2) Flower-visitor networks; 3) Generalization and specialization levels in 

ecological networks; 4) Robustness to species loss in ecological networks; and 5) 

Functional groups by floral traits and visitation frequencies of flower visitors. We 

evaluated the contribution of planted species on each of these aspects. Restored forests 

had the highest floristic richness of species in flower, but little floristic similarity with 

other native local forests. Similarity in the relative abundance of shrubs and lianas among 

habitat categories indicated the possibility of annexation of other life forms than trees in 

restored forests. But the presence of high relative abundance of trees in the naturally 

regenerated forests also indicated the potential of natural regeneration of the degraded 

forests. Biotic pollination and dispersal modes tended to be more diverse in restored 

forests, but it comes as a result of the addition of spontaneously regenerated plants to this 

forest. There were no significant differences in the metrics of flower-visitor networks 

between forest categories, although there was a trend towards high specialization of 
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interactions between flower and visitors in native forests and high robustness of species 

loss in restored forests. In addition, spontaneously regenerated plants received 

significantly more visits in the naturally regenerated forests than in restored forests, 

suggesting that the planted trees may reduce the visitation to the spontaneously 

regenerated vegetation, possibly by competing for flower visitors. With regard to 

functional diversity, 21 functional groups based on floral traits were recognized when all 

species in flower was pooled. Species of restored forests were dispersed mainly among 

three groups, while species from native forests were spread among all groups with almost 

the same number of species per group. Pollen was the variable that most contributed for 

grouping species. Planted trees species formed exclusive functional groups, contributing 

for higher diversification of floral trait to the community. However, this diversification 

was not higher than provided by spontaneous regenerated plants. Interaction networks 

between plant functional groups and taxonomic categories of flower visitors ensured that 

flower visitors do not seem to follow the grouping formed by floral traits. Considering 

that naturally regenerated forests had high relative abundance of trees, were not different 

from restored forests in relation to network metrics and that natural regeneration was 

intense in the region, we suggest paying relevant attention to spontaneous regenerated 

plants in restoration projects. We would like to point out that we evaluated five-year-old 

restored forests and there is still need to track these forests in the future.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



 18

 

Capítulo 1 

 

I - Introdução Geral 

 

“Here is the means to end the great extinction spasm.  

The next century will, I believe, be the era of restoration in ecology” 

E.O. Wilson (1992) 

 

Os seres humanos estão e sempre estiveram continuamente alterando o meio 

ambiente, causando mudanças em padrões de distribuição de espécies (Hodkinson & 

Thompson 1997, Niggemann et al. 2009), mesmo que essas mudanças não representem 

necessariamente impactos negativos nos ecossistemas, ou perdas de biodiversidade 

(Gómez-Pompa et al. 1987, Heckenberger et al. 2007, Junqueira et al. 2010). Com o 

aumento da população humana nos últimos séculos aliado à rápida expansão tecnológica, 

as atividades humanas ampliaram seus efeitos em escalas globais, desequilibrando ciclos 

biogeoquímicos (ciclos de água e carbono, por exemplo), alterando estrutura e 

composição de comunidades ecológicas e causando perdas consideráveis de 

biodiversidade (Hooper et al. 2005). Alterações em condições abióticas podem levar a 

alterações em processos ecossistêmicos e conseqüente alteração na riqueza de espécies 

(Loreau 1998a, Enquist & Nicklaus 2001), bem como modificações na biodiversidade 

podem também afetar propriedades do ecossistema (Tilman et al. 1997 a/b, Chapin III et 

al. 2000). Um ecossistema é considerado degradado após sofrer um distúrbio de 

magnitude suficiente capaz de afetar sua estabilidade, perdendo sua capacidade dinâmica 

intrínseca de retornar a qualquer estado de equilíbrio (Gunderson 2000).  

A alteração e perda de habitat nas escalas locais e regionais têm sido consideradas 

uma das principais causas de mudanças na biodiversidade, acarretando em perda e 

substituição de espécies e modificações no funcionamento de ecossistemas (Vitousek et al. 

1997, Chapin III et al. 2000, Loreau et al. 2001, Lopes et. al. 2009). Os seres humanos 

transformaram 40 a 50% da superfície de terra (excluindo as geleiras) em áreas agrícolas 
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ou urbanas, incluindo áreas que não foram impactadas diretamente, mas que foram 

fragmentadas pela ação antrópica de áreas adjacentes (Vitousek et al. 1997).  

As florestas tropicais são ecossistemas que abrigam máxima biodiversidade, 

correspondendo a 75 por cento de toda a produtividade primária vegetal, contendo 15 dos 

25 hotspots de biodiversidade do planeta (Myers et al. 2000, Bawa et al. 2004). Por serem 

consideradas hotspots de biodiversidade os ecossistemas tropicais comportam altos 

índices de endemismos e estão altamente ameaçados, (Myers et al. 2000, Brooks et al. 2002, 

Bawa et al. 2004). Desde 1960, com a rápida expansão agrícola a maioria das florestas 

tropicais foi destruída. Durante as duas primeiras décadas, o desflorestamento foi 

realizado primordialmente por fazendeiros de pequeno porte, incentivados pelo governo 

especialmente em países do Sudoeste da Ásia e América Latina (Rudel et al. 2009). Com a 

globalização e urbanização crescentes nos anos 80, os agentes do desmatamento 

ocuparam grandes áreas, enfraquecendo a forte relação entre os habitantes locais e às 

florestas (Rudel et al. 2009). As florestas tropicais continuam a sofrer vasta mudança de 

cobertura vegetal pela contínua taxa de desflorestamento (Sala et al. 2000, Brooks et al. 

2002, Mayaux et al. 2005), levando à extrema fragmentação, isolamento de habitat, 

aumento do efeito de bordas e redução de área de remanescentes de vegetação nativa 

(Fisher & Lindenmayer 2007, Metzger 2009, Tabarelli et al. 2010).  

Ainda em relação às florestas tropicais, atualmente pesquisadores têm defendido 

que tais ecossistemas foram historicamente ocupados e modificados por populações 

humanas (Wiersum 1997, Noble & Dirzo 1997, Balée 2006, Heckenberger et al. 2007). 

Alguns autores têm sugerido inclusive que algumas características estruturais de muitas 

florestas atuais - distribuição e composição de espécies vegetais e coexistência entre 

espécies cultivadas e não cultivadas, Rival 1998, Warner 2001, Fraser & Clement 2008, 

Junqueira et al. 2010 - são produto de intervenções humanas, devido ao intenso manejo 

para garantir a disponibilidade contínua dos recursos naturais de interesse (Adams 1994, 

Lunt & Spooner 2005). Há ainda quem defenda que florestas tropicais úmidas tiveram sua 

cobertura vegetal adensada graças à ação humana, através da redução das populações de 

grandes herbívoros, que mantinham as florestas em estado semi-aberto (Schule 1992 apud 

Adams 1994).  
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Dentre as florestas tropicais, a Mata Atlântica é considerada um dos 25 hotspots de 

biodiversidade comportando cerca de 8000 espécies endêmicas (Myers et al. 2000), sendo 

que 92% de sua área está localizada no Brasil (Fundação SOS Mata Atlântica & INPE 

2001). Por ter ocupado cerca de 1.5 milhões de km2 no território brasileiro, abrangendo 

latitudes de 4 a 32° sul e altitudes que atingem desde o nível do mar até 2900m (Tabarelli 

et al. 2005), a Mata Atlântica é formada por uma extensa variedade de ambientes o que a 

torna extremamente heterogênea na sua composição. Atualmente ela é formada por 

paisagens de florestas secundárias altamente fragmentadas, com predominância de 

fragmentos pequenos (<50ha) e restando apenas 11% da sua cobertura original (Ribeiro et 

al. 2009). Esse bioma tem longo histórico de desmatamento (Dean 1995) e mais de 70 por 

cento da população brasileira (cerca de 120 milhões de pessoas) ocupa vastas áreas deste 

Bioma (Metzger 2009). A exploração se iniciou no período da colonização no século 16 

com a extração do pau-brasil (Caesalpina echinata), seguido pelo cultivo da cana-de-açúcar e 

que é intensamente praticada até hoje em áreas antes ocupadas pela Mata Atlântica, 

incluindo as áreas em que a ocupação se deu pelo cultivo de café nos séculos 19 e 20. Este 

último foi a base da economia brasileira entremeada por contínua extensão de aberturas 

de pasto, urbanização e plantações de Eucalyptus (Dean 1995).   

Não restam dúvidas de que a Mata Atlântica está desaparecendo e necessita 

urgentemente de ações para sua conservação. Apesar das crescentes iniciativas para tal nos 

últimos 20 anos, estas ainda parecem ser insuficientes para garantir a conservação da 

biodiversidade deste bioma (Tabarelli et al. 2010). Tão importante quanto sua conservação, 

tanto de florestas ombrófilas strictu sensu como outras formações vegetais como a restinga 

e os campos de altitude (Scarano 2009), a restauração da Mata Atlântica é atualmente 

considerada prioridade nas iniciativas de garantir sua biodiversidade (Rodrigues et al. 

2009). A Mata Atlântica é o bioma que possui o maior número de iniciativas para ser 

restaurada no Brasil (Wuethrich 2007, Rodrigues et al. 2009), por ser o mais ameaçado e 

por concentrar o grande pólo econômico do país. Sua restauração, porém é um grande 

desafio, justamente devido à alta heterogeneidade e complexidade biológica e cultural.    

* ∞ * 

A preocupação com estas drásticas modificações na biodiversidade motivou o 

desenvolvimento, nos últimos trinta anos, de duas linhas de pesquisas complementares – a 
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conservação biológica e a restauração ecológica. Resumidamente, a conservação biológica 

procura compreender os sistemas biológicos, a fim de manter sua diversidade em áreas 

alteradas pelo homem (Meffe et al. 2006). A restauração ecológica procura 

intencionalmente alterar uma área degradada a fim de reestabelecer atributos de estrutura 

e função de um dado ecossistema, incrementando sua biodiversidade (Young 2000, 

Fiedler & Groom 2006). A ecologia da restauração é um importante componente da 

“transdisciplinaridade” da biologia da conservação (Meffe & Carroll 1997), sendo 

considerada uma nova estratégia para a manutenção da biodiversidade (Jordan et al. 1988) 

e da integridade de ecossistemas (Cairns & Heckman 1996).  

Segundo a Sociedade de Restauração Ecológica (SER) a “restauração de áreas 

degradadas é uma atividade intencional que inicia ou acelera a recuperação de um 

ecossistema com relação a sua saúde, integridade e sustentabilidade” (Clewell & 

McDonald 2009). A restauração ecológica é a prática da ciência associada ao empirismo e 

é realizada há séculos por diversas atividades humanas que se propõem a melhorar a saúde 

dos ecossistemas. Porém, foi apenas nos últimos 20 anos que a ecologia da restauração se 

tornou uma forte área de pesquisa acadêmica (Young et al. 2005). Essa nova disciplina tem 

sido considerada um teste para teorias ecológicas na prática (Bradshaw 1983) e mais do 

que isso, uma ferramenta para se prever resultados para restauração e para garantir a 

sustentabilidade dos ecossistemas restaurados (Choi 2007). Um projeto de restauração 

deve ter definido previamente os objetivos e a escala espaço-temporal da área alvo a ser 

restaurada, levando em consideração a paisagem na qual está inserida e o histórico de 

degradação (Pickett et al. 2001). Choi (2007) propõe que haja uma mudança no paradigma 

da ecologia da restauração, da orientação voltada ao passado para uma orientação da 

restauração para o futuro. Na verdade, a ecologia da restauração se trata de uma atividade 

contemporânea, que acompanha as mudanças do ambiente restaurado no momento.  

A restauração é em essência nada mais que a conscientização da influência humana 

nos ecossistemas e a tentativa de compensar tal influência para que as paisagens naturais 

possam ser conservadas (Jordan 1991). Reconhecer a influência humana e suas mudanças 

causadas nos sistemas naturais acaba por dirigir tais mudanças a fim de manter os 

processos ecológicos. A restauração ecológica é essencial para a sobrevivência mútua 

entre homens e a natureza (Cairns 2002).  
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Dentre as práticas adotadas para recuperar habitat degradados, é possível distinguir 

alguns tipos de intervenção em função do estado de degradação da área a ser restaurada e 

da quantidade de investimentos (Chazdon 2008). Estas práticas podem estabelecer desde 

medidas que conduzem a regeneração natural até manejo de espécies (p.e. remoção de 

espécies invasoras) (Clewell & McDonald 2009), incluindo o plantio total de espécies 

nativas (Parker 1997, Primack & Massardo 2001, Engle & Parrotta 2003, Rodrigues et. al. 

2009, Reis et al. 2003). Os modelos usuais de recuperação de florestas enfatizam 

predominantemente o plantio de espécies arbóreas segundo modelos de sucessão 

ecológica como o uso de grupos funcionais distintos, como por exemplo, os de pioneiras 

e não pioneiras (Keddy 1992, Fox & Brown 1995, Pickett et al. 2001, Souza & Batista 

2004, Ribeiro et al. 2009). Plantio de árvores nativas é a prática mais adotada para 

restaurar paisagens tropicais degradadas (Lamb et al. 2005, Chazdon 2008), porém poucos 

estudos têm verificado as conseqüências ecológicas desses plantios na comunidade nativa 

(Leopold et al. 2001, Cummings & Reid 2008, Liu et al. 2008, Nicolas et al. 2009). 

A teoria de sucessão ecológica é relevante para projetos de restauração, pois auxilia 

a prever, aperfeiçoar e substituir dinâmicas de vegetação naturais (Parker 1997, Pickett et 

al. 2001), principalmente os modelos de restauração aplicados para recompor ecossistemas 

florestais (Parker 1997, Young 2000). Apesar de restauração não ser equivalente à 

sucessão, os modelos de sucessão ecológica foram desenvolvidos em diferentes escalas 

espaciais e temporais e conseqüentemente para diferentes tipos de dinâmicas. Assim, 

restauração pode ser avaliada perante aos processos de sucessão ecológica (Pickett et al. 

2001).  

O conceito clássico de sucessão considera que este é um evento determinístico, 

inferindo que os ecossistemas se desenvolvem em direção a um clímax final em equilíbrio 

(Clements 1916, Pickett et al. 2009). Baseado nesse conceito a ecologia da restauração, 

recém consolidada na década de 80, era conduzida seguindo aspectos apenas de estrutura 

e composição de espécies de comunidades vegetais tendo-se os remanescentes de 

vegetação nativa como referência (Rodrigues & Gandolfi 2004). Por outro lado, o atual 

paradigma da ecologia (Pickett et al. 1992, Wallington et al. 2005) define ecossistemas 

naturais como sistemas complexos, não lineares, abertos e sucessão ecológica como um 

processo estocástico que aceita diversos clímaces no mesmo ambiente, reconhecendo a 
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regra do distúrbio no funcionamento destes sistemas (Mesquita et al. 2001). Esse modelo 

considera que ecossistemas podem ocorrer em diversos estados alternos de equilíbrio 

reconhecendo que os processos dinâmicos de um ambiente degradado são diferentes 

daqueles de áreas nativas de referência e que a trajetória de recuperação será 

provavelmente diferente da de degradação (Suding et al. 2004). Nessa perspectiva os 

eventos externos, como a chegada de novos propágulos ou distúrbios, são considerados 

muitas vezes mais importantes para a regeneração natural do que os próprios processos 

internos (Palmer et al. 1997, Mesquita et al. 2001).  

A intervenção humana para restaurar um sistema se faz necessária quando este está 

em nível de degradação incapaz de ser revertido naturalmente (Bradshaw 1984, 

Gunderson 2000). A identificação de quais são os limiares que estão dificultando a 

regeneração natural dos ecossistemas degradados é essencial inclusive para prevenir 

futuras perturbações (Bestelmeyer 2006, Hobbs 2007). O conceito de resiliência ecológica 

presume a existência de múltiplos estados de estabilidade e a tolerância a perturbações que 

levam a transições entre esses estados estáveis (Gunderson 2000). Esse modelo de 

múltiplos estados de estabilidade de ecossistemas explica porque alguns sistemas 

degradados são resilientes a esforços para restauração tradicional, levando a outro estado 

degradado mesmo após o manejo (Suding et al. 2004). Existem exemplos de restauração 

de áreas degradadas nos quais as áreas somente pasaram de um estado degradado para 

outro, sem poder ser restaurado para a condição inicial anterior ao distúrbio, mesmo 

havendo restabelecendo de condições físicas ou de regimes de distúrbios naturais (Suding 

et al. 2004).  

Nesse contexto, considerando que a restauração de uma área degradada é um 

processo dinâmico capaz de seguir diferentes trajetórias (Pickett et al. 2001), o maior 

desafio da restauração ecológica é atingir um alvo em movimento. O monitoramento da 

comunidade vegetal é necessário, porém não o suficiente para prever sucesso da 

restauração devendo incluir indicadores funcionais de processos ecológicos que reflitam 

mudanças ecossistêmicas (Herrick et al. 2006). Além do incremento em biodiversidade, 

existe uma grande aceitação de que restauração ecológica também promove serviços 

ecossistêmicos (Aronson et al. 2007, Chazdon 2008), como suprimento de água, estoque 
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de carbono, fertilidade de solo, fonte de polinizadores e/ou novas áreas de lazer e 

contemplação.  

Em uma recente revisão, Benayas e colaboradores (2009) avaliaram 89 projetos de 

restauração ao redor do mundo com diferentes técnicas, no qual áreas restauradas foram 

comparadas ao habitat degradado, geralmente representado como o ponto inicial do 

projeto de restauração, e/ou com áreas referência, não sujeitas à degradação e por vezes 

representadas como o sistema alvo a ser restaurado. De um modo geral, eles comentam 

que a restauração ecológica aumenta a provisão da biodiversidade e de serviços 

ecossistêmicos quando comparadas com os ambientes degradados, principalmente em 

ecossistemas tropicais terrestres. Além disso, esse estudo mostrou que biodiversidade e 

serviços ecossistêmicos estão positivamente correlacionados tanto nas comparações de 

áreas restauradas com ambientes degradados, como com áreas de referência.  

A restauração da Mata Atlântica também foi avaliada historicamente e Rodrigues e 

colaboradores (2009) encontraram que muitas experiências passadas, baseadas em 

modelos obsoletos de restauração, não foram vitoriosas em formar uma floresta que se 

sustente. Por outro lado, projetos de restauração de alta diversidade se mostraram mais 

adequados, porém o sucesso destes projetos depende do método de implantação e da 

paisagem no qual a área a ser restaurada está inserida. A grande maioria das avaliações de 

restauração monitora aspectos estruturais da comunidade vegetal como estrutura, 

densidade, recrutamento e biomassa (Souza & Batista 2004, Melo & Durigan 2007, 

Simões & Marques 2007). Poucos estudos tentaram ilustrar os processos ecológicos de 

projetos de restauração de Mata Atlântica (Reis et al. 2000, Barbosa & Pizo 2006), e mais 

raro ainda são os que procuraram avaliar como tais processos alteram aspectos funcionais 

de comunidades (Sidique et al. 2007).  

Há consenso de que parâmetros de avaliação da restauração ecológica devem focar 

no retorno de processos e funções ecológicas (Palmer et al. 1997), uma vez que 

restabelecer todas as espécies nativas da comunidade dificilmente seria possível. Essa 

mudança de paradigma oferece à ecologia da restauração uma nova meta a ser atingida, de 

que são os processos ecológicos que levam à auto-sustentabilidade do ecossistema que 

devem ser restaurados, e não mais a estrutura de uma comunidade clímax pré-estabelecida 

(Parker & Pickett 1997, Jentsch 2007). 
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Interações entre espécies são elementos funcionais na organização de comunidades 

biológicas, por expressarem em conjunto relações entre espécies na comunidade (Jordano 

et al. 2003). A mudança das interações à medida que alteramos as dinâmicas espaciais de 

ecossistemas tem importantes efeitos imediatos para conservação da biodiversidade 

(Thompson 1997). Assim, para restaurar comunidades biológicas é necessário considerar 

as interações bióticas entre organismos da comunidade (D’Antonio & Chambers 2006).  

Pesquisas utilizando redes ecológicas são um modo para buscar o entendimento 

sobre a importância da biodiversidade para funções ecossistêmicas. Assim, o estudo de 

redes ecológicas parece um caminho adequado para avaliar a eficiência das práticas de 

restauração (Forup et al. 2008, Henson et al. 2009, Dixon 2009). Dentre as várias 

interações interespecíficas que constituem as redes ecológicas, a interação planta-

polinizador desempenha função crítica na dinâmica e diversidade da comunidade 

(Memmott 1999), atuando sob a reprodução das plantas e história de vida dos animais 

(Jordano et al. 2003). A grande maioria das plantas necessita de um vasto número de 

polinizadores para sua reprodução, assim como a maioria dos polinizadores visitam um 

grande número de flores, fazendo com que estejam conectados em uma complexa rede de 

interações. Polinizadores possuem o potencial para alterar a estrutura de comunidades 

vegetais, comprometendo indiretamente propriedades do ecossistema (Lundberg & 

Moberg 2003). Variações na composição de espécies de plantas e de polinizadores na 

comunidade poderiam alterar a freqüência de interação entre estes, sendo a avaliação da 

distribuição de freqüências de interação entre as espécies úteis para definir os níveis de 

generalização e especialização neste sistema (Kay & Schemske 2004). Visto que redes de 

visitação de flores e redes de transporte de pólen estão positivamente associadas (Alarcon 

2010) e que estudos de redes de planta-polinizador raramente avaliam polinização 

legítima, usamos visitação floral como uma aproximação da função ecológica de 

polinização. Além disso, visitantes florais que tocam estruturas reprodutivas de flores 

possuem o potencial para realizar a dispersão de grãos de pólen.  

Adicionalmente, diversidade funcional é considerada o componente da 

biodiversidade mais relevante ao funcionamento de ecossistemas (Tilman et al. 

1997b/2001, Naeem and Wright 2003, Hooper et al. 2005). Além disso, espécies de 

plantas e de visitantes florais poderiam ser agrupadas por suas características morfológicas 
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e/ou comportamentais em grupos funcionais, a fim de verificar como variações na 

diversidade funcional alteram a dinâmica e persistência da interação na comunidade 

(Fontaine et al. 2006). Nos sistemas cujos eventos estocásticos dirigem mais fortemente o 

recrutamento de plantas, talvez as comunidades devessem ser avaliadas através de 

processos funcionais, seguindo uma visão baseada em guildas (Keddy 1992, Fox & Brown 

1995). A restauração funcional de um ecossistema requer o retorno dos links essenciais 

relacionados à estrutura das redes ecológicas (Palmer et al. 1997), particularmente dos 

grupos funcionais necessários para o funcionamento de processos vitais como o da 

interação entre plantas e seus visitantes florais.  

Muitos estudos procuraram avaliar o impacto de espécies invasoras na interação 

planta-animal (Lopezaraiza et al. 2007, Aizen et al. 2008, Bartomeus et al. 2008,  

Carvalheiro et al. 2008), havendo ainda tentativas recentes de se avaliar tais interações no 

contexto da restauração (Forup & Memmott 2005, Watts & Didham 2006, Albrecht et al. 

2007, Forup et al. 2008, Watts et al. 2008, Henson et al. 2009, Kaiser-Bunbury et al. 2009). 

Albrecht e colaboradores (2007) estudaram redes tróficas de parasitóides em campos 

suíços para avaliar restauração de pradarias comparando-as com áreas agrícolas adjacentes. 

Neste estudo, eles detectaram um aumento significativo em riqueza e do número de 

grupos funcionais que compõem as redes, assim como incremento na diversidade de 

interações das redes nas áreas restauradas. Em outros dois estudos, pesquisadores 

mostraram que a taxa de re-colonização de comunidades de invertebrados é bem rápida 

em áreas experimentais restauradas cujo foco foi a recomposição da comunidade vegetal 

(Watts & Didham 2006, Watts et al. 2008). Os mesmo autores verificaram o retorno de 

uma espécie herbívora de borboleta e dos danos causados em uma espécie nativa das 

áreas úmidas na Nova Zelândia, avaliando o rápido retorno da interação planta-herbívoro 

(Watts & Didham 2006). Em outro estudo, Henson e colegas (2009) verificaram em redes 

tripartidas compostas por plantas, abelhas polinizadoras do gênero Bombus e os 

parasitóides e parasitas destas abelhas em ecossistemas de altitude (“heathlands”) 

restaurados na Inglaterra que apesar da comunidade vegetal ter se restabelecido nas áreas 

restauradas, o grau de parasitismo foi significativamente menor nas áreas restauradas em 

comparação com áreas de referência. A maioria destes estudos verificou que, apesar de 

diferenças na composição de espécies da comunidade vegetal nas áreas restauradas 
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comparadas com áreas de referência ou em estado degradado anterior à restauração, 

diferenças ocorrem em relação a processos funcionais entre as áreas.  

Com a preocupação com a crise mundial da polinização, cercas vivas e áreas 

marginais de estradas adjacentes a áreas agrícolas têm sido restauradas com o intuito de 

promover aumento de habitat para polinizadores, especialmente abelhas. Pradarias 

marginais de estradas restauradas comportaram maior abundância e número de espécies 

de abelhas do que áreas não restauradas (Hopwood 2008). No mesmo sentido, dunas 

restauradas na Europa Central provaram serem eficientes quanto ao retorno de abelhas 

nativas polinizadores para sua vegetação nativa (Exeler et al. 2009). Apesar dessas 

iniciativas, poucos estudos têm focado no retorno de redes completas de interação plantas 

e polinizadores. A primeira tentativa de usar interação entre plantas e polinizadores para 

comparação de áreas restauradas com áreas de referência foi o trabalho de Forup & 

Memmott (2005), em pradarias (“meadows”) na Inglaterra. Usando redes de visitação e de 

transporte de pólen eles detectaram o retorno desta função ecológica nas áreas 

restauradas, onde tanto comunidades de plantas como de polinizadores foram 

restabelecidas. Apesar de apresentar diversidade estrutural (riqueza) diferente das áreas 

referência, as redes de interação, tanto de visitação como de pólen, das áreas restauradas 

eram tão conectadas quanto às das áreas de referência. Em estudo mais recente, os 

mesmos autores (Forup et al. 2008) encontraram significativa redução na complexidade 

das redes de interação planta-polinizador nos mesmos ecossistemas restaurados estudados 

por K. Henson e colaboradores (2009) (denominados “heathlands”), em comparação com 

áreas de referência. Além disso, detectaram uma tendência de maior suscetibilidade às 

extinções locais nas áreas restauradas. Para finalizar, até o momento há um único trabalho 

que avalia redes de polinização em ecossistemas tropicais restaurados (Kaiser-Bunbury et 

al. 2009). Em um estudo nas Ilhas Maurício, Kaiser-Bunbury e colegas compararam 

comunidades de plantas e seus polinizadores em florestas manejadas com a remoção de 

espécies invasoras com florestas não manejadas. Eles verificaram aumento significativo no 

número e abundância de espécies de polinizadores nas áreas manejadas em comparação 

com as áreas não manejadas, porém a estrutura das redes de interação continuou similar.  

Nesse cenário global, é possível notar a completa ausência de estudos de interação 

planta-animal em áreas restauradas tropicais sob técnicas de plantio de árvores nativas. 



 28

Portanto, o presente estudo vem a contribuir para uma maior compreensão sobre o 

quanto a restauração florestal praticada na Mata Atlântica afeta redes de interação planta-

visitante floral, no intuito de discutir efeitos deste método de restauração na diversidade 

estrutural e funcional das comunidades.  

 

II - Objetivo geral 

 

O objetivo geral desta tese é o de comparar a interação entre flores e visitantes 

florais em áreas de floresta restaurada com as áreas de floresta regenerada naturalmente e 

florestas nativas, a fim de avaliar como este processo se restabelece em áreas restauradas. 

Para isso, descrevemos quantitativamente as redes de interação flor-visitante em cada uma 

das fisionomias vegetais citadas a fim de verificar se a restauração de habitat promove o 

retorno de redes bióticas. No capítulo 2 caracterizamos a composição e diversidade 

florística de espécies em flor em cada uma das fisionomias supracitadas, utilizando curvas 

de dominância, analise de similaridade floristica e parâmetros de história de vida das 

espécies a fim de avaliar a influência do plantio de árvores nativas como técnica de 

restauração na diversidade local. Os parâmetros de história de vida das espécies avaliados 

foram: forma de vida, sistema sexual, modo de polinização e modo de dispersão de 

sementes. No capítulo 3 avaliamos se a rede de interação plantas-visitantes florais se 

modifica como conseqüência da restauração de habitat, acessando os níveis de 

generalização e especialização das comunidades de plantas e seus visitantes florais nas três 

fisionomias vegetais. Neste mesmo capítulo, verificamos o impacto das árvores nativas 

plantadas na visitação floral das plantas regenerantes espontaneamente e testamos a 

robustez à perda de espécies de cada rede de interação. No capítulo 4, analisamos a 

comunidade sob o ponto de vista da estrutura de grupos funcionais baseado nos atributos 

florais e de visitantes florais e as diferenças na estruturação destes grupos entre estas 

florestas, discutindo a importância de grupos funcionais na estruturação das redes de 

interação entre flores e seus visitantes. O capítulo 5 finaliza a tese, ressaltando os pontos 

oriundos dos 3 capítulos anteriores. 
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III – Justificativa 

 
Atualmente, esforços para restauração têm focado no restabelecimento das 

condições que impulsionam os processos de sucessão ecológica guiados pelo retorno das 

comunidades bióticas para garantir o retorno de funções ecológicas. Restauração 

ecológica leva tempo, o investimento é alto para sua implantação e monitoramento e seu 

sucesso é geralmente difícil de ser avaliado (Parker 1997). A avaliação de florestas 

submetidas a processos de restauração é essencial para melhoramento de técnicas de 

restauração, especialmente em ecossistemas tropicais e subtropicais onde a alta 

biodiversidade e complexidade de interações entre organismos tornam a restauração um 

desafio. Freqüentemente, assume-se que em restauração de habitat, quando a comunidade 

vegetal retorna ao ambiente degradado presume-se que processos ecológicos voltarão 

automaticamente. Porém, poucos estudos se atentaram a verificar tal retorno. Redes de 

interação entre plantas e visitantes florais permitem comparações entre áreas de referência 

e áreas degradadas para se testar esta hipótese. 

Visto que a distribuição das interações plantas-visitantes florais na comunidade 

pode afetar propriedades emergentes tais como estabilidade e resiliência (Kay & Schemske 

2004), este estudo visa fornecer os parâmetros necessários para avaliar o retorno destas 

interações em área submetida à restauração bem como servir como indicador da 

estabilidade e sustentabilidade desta. Considerando que não existe pesquisa sobre 

interações entre plantas e visitantes florais em florestas tropicais restauradas, o presente 

trabalho procura colaborar com o entendimento do papel da diversidade de espécies 

vegetais e das interações plantas-visitantes florais no contexto da restauração ecológica 

tropical. Muitas práticas de manejo despendem muito investimento para conservação 

e/ou restauração da biodiversidade sem avaliar seus impactos na comunidade. Esse 

trabalho propiciará uma nova reflexão sobre o impacto da prática de plantio de árvores 

nativas na interação planta-visitante floral, nos aspectos de diversidade estrutural e 

funcional. Além disso, através da comparação dos padrões das redes de interações 

plantas-visitantes florais entre florestas regeneradas naturalmente, florestas restauradas e 

florestas nativas, este estudo contribui fornecendo dados empíricos que poderão ser 
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utilizados para discussão teórica da organização de redes tróficas em sistemas mutualistas 

(Memmott 1999, Jordano et al. 2003). 

   

IV – Contexto  

 

Área de estudo - O estudo foi desenvolvido na Fazenda Intermontes 

(24o12’44”S/48o26’14”W, ca. de 340 ha), situada na Serra de Paranapiacaba, sul do Estado 

de São Paulo (Figura 1). Nesta área a altitude varia de 800 a 1000 m, a temperatura média 

anual de 18 - 22°C e a precipitação média anual de 1100 - 1500 mm (Busato et al. 2007). 

Sob estas condições de clima e relevo, a vegetação predominante é classificada como 

Floresta Baixa Montana Semidecídua, uma das formações do bioma da Mata Atlântica 

(Oliveira-Filho & Fontes 2000). Como em toda a Mata Atlântica, a paisagem de Ribeirão 

Grande é altamente fragmentada e constituída predominantemente de fragmentos 

florestais menores do que 50 ha (Martensen 2008). Especificamente a Fazenda 

Intermontes está inserida em uma paisagem cuja cobertura florestal é maior do que a 

média do município, com cerca de 20 a 30 % de cobertura florestal (Martensen 2008), por 

se encontrar muito próxima ao Parque Estadual de Intervales. Nessa região, pela alta 

concentração de calcário, existem mineradoras na região e a restauração de habitat é 

geralmente financiada por estas companhias como forma de compensação ambiental pela 

degradação ambiental que elas causam.  

  A maior parte da vegetação original da Fazenda Intermontes sofreu corte raso e 

queimadas para a exploração de madeira e palmito, produção de carvão sendo que sua 

atividade principal foi a agropecuária, restando apenas três remanescentes florestais que 

compõem a reserva legal da fazenda. Esses fragmentos florestais possuem nível médio de 

degradação, como corte seletivo de árvores e extração de plantas ornamentais (Busato et 

al. 2007). Em 2001, como medida compensatória pelo desmatamento oriundo da 

ampliação de uma mina de calcário, a mineradora Companhia de Cimento Ribeirão 

Grande (CCRG) comprou a fazenda de 337 ha e iniciou o projeto de restauração. As 

primeiras etapas do projeto consistiram na retirada do gado e proteção das áreas de 

pastagem contra incêndios. Nesta fase, foram feitos os primeiros plantios de espécies 

arbóreas nativas em áreas de pastos visando à restauração florestal de cerca de 100 ha. 
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Somente parte da área de pastagem teve plantio de espécies nativas, enquanto que outras 

permaneceram sob condições de regeneração natural. Assim, como resultado do 

programa de restauração da Fazenda Intermontes, as florestas regeneradas naturalmente e 

as florestas restauradas têm a mesma idade e mesmo histórico de uso.  

 

 

 

 

 

 

 

Figura 1. Localização do Município de Ribeirão Grande no Estado de São Paulo e mapa 

do uso de terra na região. Destaque circulado em vermelho para a Fazenda Intermontes 

(modificado de Nave, 2005). 

 

V – Desenho Amostral 

 

Utilizamos três fisionomias vegetais como a base do desenho experimental desse 

estudo: florestas regeneradas naturalmente (Reg), florestas restauradas (Res) e 

remanescentes de florestas nativas (Nat), sendo que cada categoria teve três áreas distintas 

e independentes entre si, podendo ser consideradas réplicas, totalizando nove áreas 

(Figura 2). A distância de cada área entre si variou de 400 a 1700 metros. Em cada uma 

das nove áreas foram estabelecidas sete parcelas de 100m2, distantes 20m entre si, visando 

Áreas urbanizadas 
Culturas perenes e temporárias 
Águas 
Mineração 
Pastagens e campo antrópico e campo sujo 
Reflorestamento 
Vegetação Natural 
 
Bacia do Rio das Almas 
Unidades de Conservação 
Limites Municipais 
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contemplar a heterogeneidade de cada área e amostrar o maior número de espécies em 

flor. As florestas regeneradas naturalmente constituíram as áreas controle, isentas de 

técnicas de restauração, e as florestas nativas como a áreas de referências para as áreas em 

recuperação (Figura 3). No inverno, uma das áreas de floresta regenerada foi queimada 

devido a um incêndio acidental, acarretando em amostragem de apenas duas réplicas por 

fisionomia vegetal nesta estação para manter o esforço amostral total entre tratamentos. 

Na estação seguinte, a área queimada foi substituída por outra de mesma idade e uso e 

novamente três áreas de cada tratamento foram amostrados.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Devido a razões práticas, disposição dos tratamentos e das áreas não pôde ser 

aleatória. Freqüentemente, programas de restauração em larga escala sempre procuram 

minimizar gastos e encontrar formas práticas para implementar a restauração. Os pastos 

de difícil acesso foram deixados para serem regenerados naturalmente enquanto que as 

áreas mais próximas às estradas foram usadas para o plantio de árvores nativas. 

O programa de restauração da Fazenda Intermontes foi realizado pelo Laboratório 

de Restauração Florestal da Escola Superior de Agronomia Luiz de Queiroz, USP e teve 

como objetivo a restauração da biodiversidade com o estabelecimento de processos 

Figura 2. Área de estudo e esboço do 

desenho amostral. Três áreas independentes 

de todas as fisionomias vegetais foram 

amostradas quatro vezes ao longo do ano. 

Os quadrados menores em cada área 

representam as sete parcelas. Em cinza 

escuro estão representadas as florestas 

regeneradas naturalmente, em cinza claro as 

florestas restauradas e em branco as florestas 

nativas. 
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ecológicos estruturais e funcionais nas áreas restauradas (Busato et al. 2007). O modelo de 

restauração empregado nas áreas restauradas foi baseado no uso de grupos funcionais de 

espécies pioneiras e não pioneiras na proporção de 1:1, nas quais foram plantadas 116 

espécies arbóreas nativas (Nave & Rodrigues 2007), segundo o requisitado pela legislação 

vigente que exige no mínimo o plantio de 80 espécies arbóreas nativas (Resolução SMA-

21 de 21 de novembro de 2001; Rodrigues et al. 2009). As mudas de espécies nativas 

foram plantadas dispostas de modo intercalado em linhas de preenchimento (espécies 

pioneiras e secundárias iniciais de rápido crescimento) e linhas de diversidade (espécies 

secundárias tardias e climácicas) distantes a 3 metros entre linhas e 2 metros entre mudas. 

Existe grande interesse em se plantar apenas espécies nativas que ocorrem na região, mas 

há grande dificuldade de encontrar mudas disponíveis em viveiros regionais. Foi o caso da 

Fazenda Intermontes, onde mesmo nativas da Mata Atlântica 14% das espécies plantadas 

não eram nativas da formação florestal que encobre a região sudeste do Estado de São 

Paulo (SMA 2004). A lista de espécies arbóreas plantadas está no Anexo 1 do Capítulo 3.   
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   A 

 

       B                                          

 

       C 

Figura 3. Imagens das fisionomias vegetais estudadas: A – Florestas regeneradas 

naturalmente, B – Florestas Restauradas e C – Florestas Nativas. 

 

Amostragem – A amostragem das espécies vegetais em flor e de seus visitantes 

florais foi realizada em quatro viagens ao longo de 2006 que duravam de 10 a 15 dias, a 

fim de amostrar as espécies nas quatro estações do ano – verão (fevereiro e março), 

outono (junho), inverno (agosto) e primavera (outubro e novembro). Em cada uma das 

sete parcelas de cada área foram registradas todas as espécies vegetais em flor, 

independente de sua forma de vida (herbáceas, lianas, arbustos, epífitas e arbóreas) e 

tiveram o número de suas flores estimado. Material testemunho de cada espécie foi 

coletado para identificação da espécie por especialistas e flores de todas as espécies foram 
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coletadas e fixadas em álcool 70% para amostragem da morfologia floral. O material 

coletado está depositado nos Herbários da Universidade de São Paulo e na Escola 

Superior de Agronomia Luiz de Queiroz. Posteriormente, quatro das sete parcelas foram 

selecionadas para a realização do censo dos visitantes florais diurnos, sendo que a seleção 

das parcelas foi feita sob o critério de maior riqueza de espécies em flor. Os censos foram 

realizados por observação direta e ocorreram entre as 09h00 e 18h30, sendo utilizado um 

dia para amostragem de cada área, apenas em dias ensolarados e com ventos moderados, 

não sendo realizada a amostragem em dias chuvosos. Foram consideradas apenas visitas 

em que o visitante floral tocou estruturas reprodutivas e sempre que possível os insetos 

foram coletados. Maior detalhamento da amostragem está descrito especificamente nos 

capítulos a seguir. 
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ABSTRACT 

 

The practice of planting trees has been employed to restore degraded forests around 

the world since short-term results show it speeds up richness and forest architecture. 

Although there is the concern to plant high species diversity as a way to guarantee the 

restoration of a variety of ecological processes, there is lack of information of the 

community profile after a time related to the invasion of other life forms and its 

reproductive traits, which are clues of the forest ability to self-maintain. By census of 

species in flower, we compared naturally regenerated forests and restored forests by native 

tree plantings, both five-year-old. Local native Atlantic rainforest was taken as reference 

community to evaluate whether the practice of planting trees could facilitate the occurrence 

of species rich functional communities. Restored forests had the highest floristic richness 

of species in flower, but little floristic similarity with other native local forests. Similarity in 

the relative abundance of shrubs and lianas among habitat categories indicated the 

possibility of annexation of other life forms than trees in restored forests. But the presence 

of high relative abundance of trees in the naturally regenerated forests also indicated the 

potential of natural regeneration of the degraded forests. Abundance of Bacharis and Croton 

species were responsible for the high relative abundance of dioecious and monoeicous 

species in naturally regenerated forests, respectively.  Biotic pollination and dispersal modes 

had a trend to be more diverse in restored forests, but it comes as a result of the addition 

of spontaneously regenerated plants to this forest. Our results suggest that planting trees 

can facilitate the occurrence of species rich functional communities at early succession 

phases. However, low floristic convergence of restored communities with other local 

forests, the importance of spontaneously regenerated plants to enhance the richness and 

functional groups of restored communities and the ability of Atlantic rainforest to 

regenerate naturally suggest that enrichment after removal of perturbation could be an 

alternative route to restore the Atlantic Forest.    

Key words: dominance-diversity curves; forest regeneration; life-history traits; restoration ecology; richness; 

succession; tropical forest.   
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INTRODUCTION 

 

The practice of planting trees is of particular interest to expand forest and to 

promote the conservation of biodiversity (Chazdon 2008, Rodrigues et al. 2009) due to the 

reduction of coverage and connectivity of native forests  (Ribeiro et al. 2009, Tabarelli et al. 

2010). This practice has been employed to restore degraded forests around the world 

(Lamb et al. 2005, Chazdon 2008, Rodrigues et al. 2009), and it has being done with the 

underlying rationale of catalyzing natural succession (Parker 1997, Pickett et al. 2001). 

Considering the ability of tropical forests to regenerate naturally in short-term (Letcher & 

Chazdon 2009), only the enrichment with species unlikely to colonize abandoned pastures 

is also considered an alternative (Martínez-Garza & Howe 2003, Sampaio et al. 2007). 

Despite the unquestionable need of information to guide restoration programs, 

groundwork on the effectiveness of biodiversity recovery under different vegetation 

establishment remains relatively unknown (Souza & Batista 2004, Munro et al. 2009, 

Lindenmayer et al. 2010).  

Measures of richness and abundance of species are frequently compared between 

sites (Whittaker 1977, Letcher & Chazdon 2009). Basically, these information have been 

used to guide conservation and management in a way to protect overall biodiversity (Myers 

et al. 2000, Barlow et al. 2007, Fonseca et al. 2009). Analyses of community can also be done 

using life-history traits (Brown 1992, Lavorel et al. 1997, Aubin et al. 2009, Lopes et al. 

2009). Overlapping information on species abundance and life history traits provide more 

comprehensive information of key factors structuring communities, because functional role 

of a given species associated with the ability of a community to sustain ecological processes 

could be recognized (Chazdon et al. 2003, Mayfield et al. 2005). Considering that life-history 

traits can influence the chances of species to settle under a given environment, the 

interpretation of the rank-abundance curves plus life-history traits in areas subjected to the 

forest restoration can provide important clues of each species or traits we should manage 

to reestablish the forest environment close to the reference sites. 

Two paradigms highlight attempts to clarify patterns of the distribution and 

abundance of species in space and time: niche-based equilibrium theory and neutral theory 
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(Tilman 1982, Hubbell 2001). Niche-based equilibrium theory states that deterministic 

processes imposed by specific attributes of species in relation to their surrounding 

environment govern species dynamics (Tilman 1982). Neutral theory states that stochastic 

events and historical contingencies determine community assemblage (Hubbell 2001). 

Considering that both niche and neutral processes might operate in any community (Gravel 

et al. 2006, Norden et al. 2009), evaluation of the relative importance of these processes in 

determining community assembly has critical consequences for conservation and 

restoration of species rich functional communities in human disturbed areas (Chazdon 

2008, Norden et al. 2009). In case niche process has higher relative importance to 

community reassembly than neutral process, it would be expected to find convergence in 

structure and species composition among sites under locally similar condition after 

disturbance. On the other hand, chances of convergence in structure and species 

composition will be a rare event. Relative importance of one process over other might 

change as the physical stability of a primary sere increase.  

In this paper we report the results of a survey of species in flower to compare 

naturally regenerated forests and restored forests by native tree plantings, both five-year-

old. Local native Atlantic rainforest was taken as reference community to evaluate whether 

the practice of planting trees could facilitate the occurrence of species rich functional 

communities. By the comparison of species in flower and life-history traits within and 

between treatments, evaluation of the outcome of vegetation establishment techniques will 

be considered under the light of the community assembly paradigms. If the practice of 

planting trees catalyzes natural succession and facilitates the entrance of spontaneously 

regenerated plants in the community, we expect restored forests to contain higher number 

of species in flower and more diverse life history traits than naturally regenerated forests. 

Additionally, we expect the practice of planting trees reduces within floristic dissimilarities 

in the assemblage of community at the initial stages of succession, making it easy to govern 

trajectories of restored forests and convergence with local reference community.  

 

 

 

 



 50

MATERIALS AND METHODS 

 

STUDY SITE  Atlantic rainforests in Brazil have been cut and burned for wood 

production and cattle rearing and only c. 11% of the native forest currently remains (Dean 

1995, Ribeiro et al. 2009). In São Paulo State, as a way to compensate environmental 

damage, companies have planted regional native tree species to recuperate forest. At the 

site studied, the Ciment Ribeirão Grande Mining Company bought a 337 ha farm in São 

Paulo State to carried out a project of forest restoration (Intermontes Farm, 

24o12’44”S/48o26’14”W). In 2000, it was started the removal of cattle and fire protection 

of pastures. One year later (2001/2002), native tree species from Southeastern Brazilian 

Atlantic rainforest were planted in some pastures while others were left to regenerate 

naturally. As consequence, we were able to find replicates for naturally regenerated and 

restored forests by planting trees of similar ages and with similar land use histories. In the 

restored forests, native trees were planted in the proportion of pioneer: non-pioneer 

species in the ratio 1:1, using 116 tree species (Brazilian policy states that at least 80 species 

must be used in restoration program, Rodrigues et al. 2009). Additionally, in the farm was 

also able to find some native small forest remnant with medium level of degradation due to 

logging and harvesting of ornamental plants (Busato et al. 2007, Ribeiro et al. 2009). These 

local native forest remnants were used as reference community.  

We used the three habitat categories as the basis of our study design: naturally 

regenerated forests (Reg), restored forests (Res) and native forests (Nat), in which there are 

three sites. The distance among sites varied from 400 m to 1700 m. In each site, seven plots 

of 10 X 10 m, at least 20 m apart, were chosen haphazardly. Due to practical constraints a 

randomized block design could not be used because pastures distant from the main road 

were left to regenerate naturally, whereas those closer to the main road were used for tree 

planting. Although sites within treatments were spatially grouped in the farm, patterns of 

similarity among species assemblage were independent of spatial distance among sites 

(Mantel partial test: r = 0.71, p = 0.003).  

Field trip campaigns of 10 to 15 days were made during summer (Feb.-Mar.), 

autumn (June), winter (Aug.) and spring (Oct.-Nov.) 2006 to sample plots within habitat 

categories (7 plots 100 m2 per site). In order to keep similar sample efforts within season 
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and among treatments, two sites of each treatment were sampled in the winter as a 

consequence of a fire in one of the naturally regenerated forest. In the following season, 

other site of the same age and history replaced the burnt site and we sampled again three 

sites per habitat categories. As we are not interested in temporal variation along year, 

censuses were pooled among season to run the analysis.  

 

SPECIES IN FLOWER AND LIFE-HISTORY TRAITS SURVEYS  In each plot per site, we 

recorded species in flower and their abundance. Plant species identity was checked by 

taxonomists (see acknowledgements). Our filter to survey plant species excluded 

individuals not in flower because it was our intention to work with species able to survive 

plus reproduce after the initial harsh conditions and that would contribute to the 

production of newborns. Additionally, we would like to understand the relative importance 

of planted trees as food resources to pollinators and seed dispersal agents as well as its 

relative contribution to the profile of community related to other life-history traits when 

compared to the other habitat categories.  

 Based on field observation, species were classified in one of the following growth 

forms: tree, shrub, liana, herb, epiphyte (Bell & Bryan 1991) and sexual systems: 

hermaphrodite, monoecious, or dioecious (Bawa et al. 1985a). We are aware that detailed 

studies on breeding system can rearrange the position of some species related to its sexual 

system (Webb 1999). Classification of species in biotic pollination modes was based on 

field observation of floral visitors and floral traits (Faegri & Van der Pijl 1979). Based on 

fruit or seed traits, species were classified in seed dispersal modes (Howe & Westley 1988).  

  

DATA ANALYSES  Considering the 21 plots sampled in each site within the habitat 

categories and pooled the data by season, we constructed rarefaction curves to compare 

the number of plant species in flower among treatments (Gotteli & Colwell 2001). We used 

the software EstimateS (Colwell 2006) to compute sample-based rarefaction curves scaled 

by number of individuals in each treatment. We also calculated the 95% confidence interval 

curves for each treatment using analytical formulas of Colwell et al. (2004). Identification of 

patterns of dominance of species and comparison of species abundance distribution among 

treatments were made by plotting the log-transformed values of species abundance vs. 
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species rank abundance in each treatment (Feinsinger 2001). In order to evaluate the 

similarity of species in flower within and among habitat categories, we used the Chao-

Jaccard abundance based estimator because it accounts for the effect of unseen species, 

which is a common effect in tropical forests because of the rarity of species (Chao et al. 

2005). Additionally, we checked for difference of life-history traits distribution and relative 

abundance among habitat categories using Chi-square test and Kruskal Wallis test, 

respectively (Zar 1998). We also checked for differences in the same parameters between 

planted trees and spontaneously regenerated plants in restored forest. 

 

RESULTS  

 

Overall 188 plant species in flower was found at the habitat categories sampled at 

the Intermontes Farm (61 species in the Reg, 85 species in the Res and 73 species in the 

Nat). From 116 native tree planted in 2001/2002, 23 species were in flower after five years, 

which represents c. 30% of community in flower sampled in the restored sites (see 

Appendix). Sampled-based species rarefaction curves showed that restored forests had the 

highest number of species in flower among the treatments, and its number was different of 

naturally regenerated forests but not of the native forests (Figure 1; Table 1).  

Comparison of total species in flower indicated high convergence on floristic 

assemblages within habitat categories, but not among them (Figure 2A). No plant species in 

flower was common to all habitat categories (Appendix). Values of similarity of total 

species in flower within habitat categories were the same for naturally regenerated forests 

and native forests (around 60%) than to the restored forest (around 75%). Five-year-old 

habitat categories were more similar between them in total species in flower than each of 

them with local native forests. Naturally regenerated pastures and restored sites had in 

common 22 species (12% of all species). Two of these species, Schinus terebinthifolia 

(Anacardiaceae) and Solanum granulosoleprosum (Solanaceae), were planted in the 2001/2002 

(Appendix). Some planted species of tree are common to the regional pool of species, i.e. 

Croton urucurana (Euphorbiaceae), and the local congeneric species that grows in the 

naturally regenerated forests was Croton celtidifolius (Euphorbiaceae). There were four plant 

species (2% of all species) in common between naturally regenerated forests and native 
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forests and no species in common between the restored sites and native forests.  Tree 

species were more important to the floristic convergence within naturally regenerated and 

restored forests (Figure 2B), and non-trees had this role to the native forests (Figure 2C).  

Comparison of the values of standard deviation in total plants, trees and non-trees in 

flower between 5-year-old habitat categories indicated a trend that tree species in flower 

had a high relative importance to overall non- convergence between these forest categories 

than non-trees (Figure 2).  

The distribution of abundances of species in flower was more similar between 

naturally regenerated forests and the native forests than restored forests (Figure 3). Eight 

and five species had their relative abundance plotted from -1.0 to -1.5 in the regenerated 

and native forests respectively, while 4 species had their relative abundance plotted from -

0.5 to -1.5 in the restored forest. One dominant species was a planted tree species in the 

restored forests, and trees and non-trees shared the first positions in all forests. Most 

species in flower had low abundance (below -1.5) with almost unbroken distribution among 

them. In the restored forest, the majority of planted species was from -2.0 to -2.5 and 

placed among the most abundant species in the community. Examples of dominant species 

were:  tree species Baccharis semiserrata (Asteraceae) and Croton celtidifolius (Euphorbiaceae) in 

naturally regenerated forests, Cuphea calophylla (Lythraceae) and a Solanum granuloso-leprosum 

(Solanaceae), a planted tree, in the restored forests, and the shrubs Psychotria suterella  and 

Rudgea jasminioides (Rubiaceae) in native forests.  

The distribution of relative abundance of life-history traits varied among habitat 

categories: growth form (X2 = 588.21, d.f. = 8, p = 0.00, Figure 4A); sexual systems (X2 = 

163.81, d.f. = 4, p = 0.00, Figure 4B); biotic pollination modes (X2 = 215.43, d.f. = 2, p = 

0.00, Figure 4C); and dispersal modes (X2 = 44.28, d.f. = 4, p = 0.00, Figure 4D). Relative 

abundance of herb was higher in naturally regenerated forest (30%) and restored forests 

(58%) than in native forest (2%) (KW test = 7.2, d.f. =2, p = 0.027, Figure 4A). Relative 

abundance of trees was marginally significant higher in naturally regenerated and restored 

forest than native forest (KW test = 5.6, d.f = 2, p = 0.06). Epiphytes were present only in 

the native forests. Relative abundance of hermaphrodite species in flower was higher in 

native forests (90%) and restored forests (84%) than in naturally regenerated forests (50%) 

(KW test = 7.2, d.f. = 2, p = 0.027, Figure 4B).  Plants of Bacharis species are responsible 
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for the higher relative importance of dioecious species in naturally regenerated forests than 

in restored and native forests (KW test = 7.2, d.f. = 2, p = 0.027, Appendix). Insect 

pollination mode was overwhelmingly the most common pollination mode in all forest 

categories, but vertebrate pollination with 33% of representative had high importance also 

in the native forests (KW test = 6.54, d.f. = 2, p = 0.038, Figure 4C). Dispersal modes were 

similar among forest categories, except for the occurrence of species sharing abiotic and 

biotic ways of dispersal in restored forest (KW test = 5.91, d.f. = 2, p = 0.052, Figure 4D).  

In the restored forests, spontaneous regenerated plants contributed more to the 

diversification of life history traits than planted trees: growth form (X2 = 499.49, d.f. = 3, p 

= 0.00, Figure 5A); sexual systems (X2 = 30.75, d.f. = 2, p = 0.00, Figure 5B); biotic 

pollination modes (X2 = 6.6, d.f. = 1, p = 0.01) and also with differences among pollinator 

groups (X2 = 22.76, d.f. = 5, p = 0.00, Figure 5C); and dispersal modes (X2 = 236.73, d.f. 

= 2, p = 0.00, Figure 5D). As an example, except for bat, all biotic pollination modes were 

represented in spontaneously regenerated plants in flower, while bee, butterfly and bat 

were the pollination mode represented in planted tree species (Figure 5C). Spontaneously 

regenerated plants had also a very important contribution to the annexation of biotic seed 

dispersal mode in the restored areas (Figure 5D).     

 

  

DISCUSSION  

 

Our results show that plant communities in naturally regenerated forests, restored 

forests and native forests have differences in richness, floristic composition and abundance 

of life-history traits. At first, restored forests could be viewed as contained the highest 

species richness, supporting the idea that planting trees increases biodiversity (Benayas et al. 

2009, Rodrigues et al. 2009). However, there is no difference in the number of species in 

flower between restored and native forests as well as naturally regenerated and native 

forests. Additionally, difference in the number of species in flower between restored and 

naturally regenerated forests are related to the addition of planted trees, since the number 

of spontaneously regenerated species is the same (Reg = 61, Res = 62). Annexation of high 

number of species other than planted trees show that facilitation process could be 
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operating among species in restored areas. It might be possible that at this age, restored 

areas have the role of sink habitat to species from their neighborhood. 

The mean value of similarity plus the variation within sites show that structural 

processes of forests are more similar between naturally regenerated and native forests than 

restored forests. High mean values of similarity within sites plus high dominance of four 

species at the restored forests show a trend of homogenization of forests subject to tree 

plantation, and little abundance of rare species is the responsible for its high values of 

diversity. So, despite planting trees to restore tropical forests seemed to increase alpha 

diversity, this technique indicated to transform an early-stage successional forest in a more 

homogenous habitat when compared to naturally regenerated forests. Habitat 

homogenization is expected to be a major threat to biodiversity, endangering the rare 

species, often habitat-specific, even though in some cases, alpha diversity is still increasing 

(Hewitt et al. 2010).  

Studies on forest succession indicates stochastic events be common on initial phases 

of succession in heavily used soils as well as in forest gaps (Palmer et al. 1997), and these 

results lead us to expect to find within site variation in all kinds of forest categories. 

Differences between five-year-old and mature forest can be explained by time, but also 

because the assemblage of species that colonize these forest after intense use of soil might 

be different from those pioneer species in forest gaps (Uhl et al. 1988, Parrota et al. 1997, 

Mesquita et al. 2001). The analysis of floristic similarity based on tree and non-tree groups 

indicate that non-trees are the main group responsible for the reduction of convergence 

within sites of 5-year-old forests, and trees have this role for the native forests. However, 

trees and non-trees contribute for the convergence between different kinds of 5-year-old 

forests.  

One practical constraint related to tree planting programmes is that it depends on 

the availability of seedlings in nurseries. Although the practitioners looked for planting 

native trees from south-eastern Brazil and followed the recommendation to plant high 

diversity (116 species were planted in the sites restored, Appendix, Busato et al. 2009), 14% 

of the planted trees was still not native or regionally native of the Brazilian Atlantic 

rainforests. It is consensus that native species should be preferred by the restorationists 

(Lesica & Allendonrf 1999), but sometimes it is very difficult to determine the scale adopt 
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to classify species (Jones 2003) or to control in practical terms the arrival of species from 

seedling nurseries. For example, in the studied site, Croton urucurana was sought instead of 

Croton celtidifolius, a congeneric species also found in the naturally regenerating forests. 

Although Croton urucurana is supposed to have wide habitat distribution in Atlantic Forest, 

we did not find any individual of this species in other areas of Intermontes Farm. 

Additionally, to work with native species is not the only problem concerning restoration 

ecologists, because restoration efforts might consider the introduction of novel genes or 

genotypes into populations when plant materials used are not of local origin (McKay et al. 

2005). The genetic structural of species may affect restoration efforts altering the local 

adaptation of the novel genotypes to the new environment and how diverse should be the 

genetic of the new populations to ensure a long-term successful restoration (McKay et al. 

2005). 

The presence of more trees in the naturally regenerated and restored forests is 

expected since in early succesional stage the density of pioneer species is higher than in 

later stages in tropical forests. Among the individuals, hermaphroditic flowers and bee 

pollinator species predominated across all habitat types, confirming the pattern found in 

wet tropical forests (Bawa et al. 1985b, Chazdon et al. 2003). In spite of this general pattern, 

our results suggested key differences between them. Although not common for tropical 

forests (Lieberman & Lieberman 1994), relative abundance of monoeicous and dioecious 

species was high in naturally regenerated forests mainly represented by the high number of 

Baccharis individuals, a dioecieous genus of Asteraceae, with 30 to 50% of individuals in two 

areas and Croton celtidifolius, a monoeicous tree, representing ca. of 25% of the individuals in 

one of the areas. Hummingbird pollination was highly represented in native forest mostly 

because the presence of bromeliads, representing 26% of all the individuals in this habitat 

category. Bat pollinated species occurred only in restored forests due to planted trees such 

Luehea divaricata,  L. grandiflora (Malvaceae) and Bauhnia forficata (Fabaceae), indicating that 

this restoration technique contributes to add functional life history traits to the community. 

In relation to the seed dispersal modes, (refs in relation to dispersion and succession), 

planting several Fabaceae species in restored forests increased the relative abundance of 

both abiotic and biotic seed dispersal mode.  
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In restored forests, the representative life history traits also differed between 

spontaneously regenerated plants and planted trees. Although planted species are only 

trees, ca. 30% of this life forms came from spontaneously regeneration. This fact, in 

addition to the presence of other growth forms in the restored forests indicated that natural 

succession is happening under planted tree showing that restoration projects can provide 

support to natural succession (Benayas et al. 2009). Herbs were the most abundant growth 

form of the spontaneously regenerated plants and naturally regenerated forests presented 

more trees and lianas than in restored forests after five years. This result can be evidence 

that planted trees could also be occupying the place of naturally regenerated trees. 

Additionally, the exclusive use of tree species may be insufficient properly to restore 

tropical forest biodiversity (Gentry & Dodson 1987). As seen in native forest, for instance, 

epiphytes are important to supply resources to hummingbirds. Some preliminary studies 

have shown promising results after reintroducing epiphytes (A.C.C. Jakovac & S. Bazarian, 

pers. obs.). More than half of the planted tree species were biotic dispersed, indicating that 

this restoration programme has emphasized this dispersal mode for the maintaining of 

restoration efforts (Reis & Kageyama 2003).   

In conclusion, although it was not our main goal to test the paradigms about 

patterns of the distribution and abundance of species in space and time, our data suggest 

that assemblages of species in flower preserve convergence within site in the initial stages 

of succession as well as native forests. Difference between 5-year-old sites might be related 

to the sources of species to be planted. Considering the fact that Brazilian Atlantic 

rainforests can be viewed as medium rich neotropical forest and its value is related to the 

high number of endemic species, we suggest that the selection of species to be planted 

should be based on the occurrence of species in native forests close to the sites to be 

restored. Additionally, given the importance of the spontaneously regenerated non-tree 

species to the diversity of restored forests, we suggest the addition of other growth form 

than tree. Finally, we suggest to practitioners paying attention to the plants regenerated 

spontaneously in restored forests which provide diversity in life history traits. 
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Table 1 Flowering plants species richness in the habitat types Reg - naturally regenerated 

forests, Res - restored forests and Nat – native forest. n = number of plots; S = total number 

of flowering plant species observed, CI↓ and CI↑ refer to 95% lower and upper confidence 

limits respectively, SD = standard deviation. Calculations were made by sample-based 

rarefaction curves using analytical formulas of Colwell et al. (2004) in the software EstimateS 

8.0 (Colwell 2006). 

 

 

Habitat type n S CI ↓ CI ↑ SD 

Reg 21 61 52 71 5 

Res 21 85 73 97 6 

Nat 21 73 61 85 6 
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Figure 1 Sample-based species rarefaction curves for naturally regenerated forests (Reg – 

dashed line), restored forests (Res – dotted-dash line) and native forests (Nat – full line). 

Shaded area represents 95% confidence intervals of naturally regenerated and restored forests. 

Data from all sites and season were pooled to construct the curves (21 plots). 
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Figure 2 Similarity within and between habitat categories of species in flower. Habitat 

categories: naturally regenerated forest (Reg), restored forest (Res) and native forest (Nat). 

Total species in flower (A), tree species in flower (B) and non-tree species in flower (C). 
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Figure 3 Distribution of relative abundance of species in flower in each site, ordering species from the highest to the lowest number of 

individuals. Habitat categories: Reg - naturally regenerated forests, Res - restored forests and Nat – native forest. Each curve represents 

one treatment with dots representing species in flower and triangles in the restored forests, showing the planted trees species.  
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Figure 4 Relative abundance of life history traits among the three habitat types: 

naturally regenerated forest (Reg), restored forest (Res) and native forest (Nat). (A) 

Growth forms, (B) Sexual Systems, (C) Biotic pollination Modes and (D) Dispersal 

modes.  
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Figure 5 Number of spontaneously regenerated plants (black) and planted trees 

(white) in the restored forests. (A) Growth forms, (B) Sexual Systems, (C) Biotic 

pollination modes and (D) Dispersal modes.  
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Appendix Plant species list at Fazenda Intermontes organized in alphabetic order by Family, Genera 

and Species . Growth forms (GF): tree – T, shrub – S, liana – L, herb – H and epiphyte – E; Sexual 

systems (SS): hermaphrodite – H, monoecious – M and dioecious –D; Biotic pollination modes (PM): 

beetle - C, fly - D, bee - B, wasp - W, butterfly and moth - L, hummingbird – H and bat – M; Seed 

Dispersion modes (DM): abiotic – A, biotic- B and both. * Planted trees. 

Family Species GF SS PM DM Occurrence 

      Reg Res Nat 

Acanthaceae Mendoncia velloziana   (Mart.) Nees L H H B   X 

Anacardicaceae Lithraea molleoides Engl. * T D B B  X  

 Schinus molle L.* T M B B  X  

 Schinus terebinthifolia Raddi * T D B B X X  

 Anacardiaceae sp. T U B B   X 

Annonaceae Guatteria nigrescens Mart. T H C B X  X 

Apocynaceae Aspidosperma sp. T H L A   X 

 Ditassa burchellii var vestita (Malme) Fontella H H B A X   

 Forsteronia sp. L H L A X   

 Orthosia urceolata  E.Fourn L H D A X   

 Oxypetalum wightianum Hook & Arn. L H W B X X  

Araceae Anthurium sellowianum Kunth E M D B    

 Araceae sp. E M D B   X 

Araliaceae Schefflera morototoni (Aubl.) Maguire, Steyrm. & Frodim T H B B   X 

Asteraceae Achyrocline satureioides (Lam) D.C. H H D A X X  

 Ageratum conyzoides L. H H D A  X  

 Ambrosia psilostachya D.C. S H B A  X  

 Baccharis anomala D.C. S D B A X   

 Baccharis caprariifolia D.C. S D W A X X  

 Baccharis cf. mesoneura D.C. S D B A X   

 Baccharis dracunculifolia D.C. S D B A X X  

 Baccharis semiserrata D.C. T D B A X X  
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 Baccharis sp. H D W A  X  

 Baccharis trimera (Less.) D.C. H D B A X X  

 Chromolaena aff. Aspirrima (Sch. Bip. ex Baker) R.M.King 

& H.Rob. 

H H L A X   

 Elephantopus mollis Kunth H H B A  X  

 Erichites valerianeafolius (Link ex Spreng) D.C. H H D A  X  

 Erigeron maxinus (D.Don) Otto ex D.C. H H B A X   

 Eupatorium maximiliani Schrader H H B A X   

 Eupatorium sp. H H B A  X  

 Gochnatia polymorpha (Less.) Cabrera * T H L A  X  

 Grazielia intermedia (D.C.) R.M.King & H.Rob. H H B A X   

 Heterocandylus cf. alatus (Vell.) R.M.King & H.Rob. S H B A X   

 Mikania cordifolia (L.F.) Willd L H D A X X  

 Mikania vauthieriana Baker L H D A X   

 Pentacalia desiderabilis (Velloso) Cuatrec H H B A  X  

 Piptocarpha axillaris (Less.) Baker T H B A X   

 Piptocarpha reitziana Cabrera L H B A   X 

 Senecio brasiliensis (Spreng.) Less. H H D A  X  

 Sonchus oleraceus L. H H B A  X  

 Symphyopappus campessus (Gardner) B. L. Rob. S H B A X   

 Vernonia diffusa Less. S H B A X   

 Vernonia scorpioides (Lam.) Pers. H H B A X   

 Wulffia stenoglossa (Cass.) D.C. H H B A X X  

 Asteraceae sp.1 H H L A  X  

 Asteraceae sp.2 H H L A  X  

Begoniaceae Begonia cucullata Willd. H M B A  X  

Bignoniaceae Amphilophium dolichoides (Cham.) L.G.Lohmann L H B A   X 

 Anemopaegma chamberlayinii (Sims.) Bureau & K. Schum. L H B A   X 
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 Bigoniaceae sp. L H B A   X 

Boraginaceae Cordia discolor Cham. & Schltdl. S H L B  X  

 Cordia monosperma (Jacq.) Roem. & Schult. S H L B X X  

 Cordia salicifolia Cham.* T H L B  X  

 Cordia sellowiana Cham. T H B B X   

Bromeliaceae Aechmea coelestis (K.Koch) E.Morren E H H A   X 

 Aechmea nudicaulis (L.) Griseb. E H H A   X 

 Tillandsia sp. E H H A   X 

 Tillandsia stricta Sol. ex Ker Gawl. E H H A   X 

 Tillandsia tenuifolia L. E H H A   X 

 Vriesea flava And.Costa, H.Luther & Wand. E H H A   X 

 Vriesea incurvata Gaudich E H H A   X 

Buddleyaceae Buddleja brasiliensis Jacq. ex Spreng H D H A  X  

Cactaceae Lepismium cruciform (Vell.) Miq. E H B B   X 

 Rhipsalis elliptica G.Lindb. ex K.Schum. E H B B   X 

 Rhipsalis paradoxa (Salm-Dyck ex Pfeiff.) Salm-Dyck E H B B   X 

 Rhipsalis teres (Vell.) Steud. E H B B   X 

 Rhipsalis sp. E H B B   X 

Cannabaceae Trema micrantha (L.) Blume T H B B X   

Chrisobalanaceae Licania sp. T T B B   X 

Commelinaceae Commelina benghalensis L. H H B B  X  

 Commelina oblique Vahl. H H B B  X  

 Dichorisandra pubescens Mart. H H B A   X 

Convulvolaceae Ipomoea sp. L H B B  X  

Curcubitaceae Wilbrandia sp. L H B B  X  

Erythroxylaceae Erythroxylum deciduum A.St.-Hil. T H W B X  X 

Euphorbiaceae Croton celtidifolius Baill. T M B B X X  

 Croton urucurana Baill. * T M B B  X  
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 Dalechampia ficifolia Lam. L M B A   X 

Fabaceae Bauhinia  forficata Benth. * T H M both  X  

Caesalpinoidae Chamaecrista sp.* T H B both  X  

 Pterogyne nitens Tul. * T H B both  X  

 Senna macranthera (DC. ex Collad.) H.S.Irwin & Barneby* T H B both  X  

 Senna multijuga (Rich.) H.S.Irwin & Barneby * T H B both  X  

Fabaceae Dahlstedtia pentaphylla (Taub.) Burkat T H H both   X 

Faboideae Desmodium cf. adscendens (Sw.) D.C. H H B both  X  

 Erytrina speciosa Andrews* T H H both  X  

Fabaceae Abarema langsdorfii Benth. T H B both X   

Mimosoidae Acacia polyphylla D.C.* T H B both  X  

 Inga vera Willd. * T H B both  X  

 Mimosa scrabrella Benth. * T H B both  X  

Flacourtiaceae Casearia sylvestris Sw. T H D B X  X 

Gentianaceae Voyria aphylla (Jacq.) Pers. H H D A X   

Gesneriaceae Nematanthus cf. teixeiranus (Handro) Chautems E H H B   X 

Hypoxidaceae Hypoxis decumbens L. H H B B  X  

Iridaceae Sisyrinchium hasslerianum Baker H H B A  X  

Lamiaceae Aegiphyla sellowiana Cham. * T H B B  X  

 Marsypianthes chamaedrys (Vahl) Kuntze H H B A  X  

 Vitex polygala Cham. T H B B   X 

Lauraceae Ocotea brachybotrya (Meissn.) Mez T H B B   X 

Loranthaceae Psittacanthus cordatus (Hoffm.) Blume L H H B   X 

 Struthanthus concinnus Mart. L H W B   X 

 Struthanthus fluxicaulis (Mart. ex Schult. F.) Mart. L H B B   X 

Lythraceae Cuphea calophylla Cham. & Schltdl. H B A  X X  

 Heimia myrtifolia Cham. & Schltdl. H H B A  X  

Malphigiaceae Heteropterys nitida D.C. L H B A X  X 
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 Stigmaphyllon tomentosum  A.Juss. L H B A  X  

Malvaceae Guazuma ulmifolia Lam. * T H B A  X  

 Luehea divaricata Mart. * T H M A  X  

 Luehea grandiflora Mart. * T H M A  X  

 Pavonia communis A.St-Hil. H H H A X X  

 Sida sp. S H B A  X  

 Triumfetta semitriloba (Jacq.) H H B B    

Melastomataceae Bertolonia mosenii Cogn. H H B A   X 

 Leandra áurea (Cham.) Cogn. H H B B X X  

 Leandra cardiophylla Cogn. H H B B X X  

 Leandra hirta Raddi H H B B X X  

 Leandra lacunosa Cogn. H H B B X X  

 Leandra niangaeformis Cogn. H H B B  X  

 Leandra purpurascens (D.C.) Cogn. S H B B X   

 Leandra refracta Cogn. S H B B X  X 

 Leandra sericea (Mart.) D.C. H H B B X   

 Leandra sp. H H B B  X  

 Tibouchina cerastifolia Cogn. H H B A X X  

Molluginaceae Mollugo sp. H H W A X   

Myrtaceae Eugenia sp. T H B B   X 

 Myrcia fallax (Rich.) D.C. T H B B   X 

Ochnaceae Ouratea parvifolia Engl. T H B B   X 

Olacaceae Heisteria silvanii Schwacke T H H B   X 

Onagraceae Fuchsia regia (Vell.) Munz. L H H B   X 

Orchidaceae Bifrenaria sp. E H D A   X 

 Eulophia alta (L.) Fawc. & Rendle H H B A  X  

 Oncidium longipes Lindl. E H B A   X 

 Oncidium sp. 1 E H B A   X 
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 Sauroglossum nitidum Schltr. H H L A X   

 Orchidaceae sp.1 E H B A   X 

 Orchidaceae sp.2 H H B A   X 

Oxalidaceae Oxalis debilis Kunth H H B A  X  

 Oxalis tenerrima R. Kunth H H B A  X  

Passifloraceae Passiflora amethystina J.C. Mikan L H B B  X  

 Passiflora cf. actínia Hook. L H B B   X 

 Passiflora  foetida L. L H B B X   

Piperaceae Piper malacophyllum (C. Presl) C. D.C. S H D B X X  

Plantaginaceae Stemodia trifoliate (Link) Rchb. H H B B X   

Polyagalaceae Polygala lancifolia A.St.-Hil & Moq. H H B A X   

Primulaceae Anagallis filiformis Cham. & Schltdl. H H B A  X  

Rosaceae Prunus myrtifolia (L.) Urb. T H D B   X 

 Rubus rosaefolius Sm. H H L B  X  

Rubiaceae Alibertia myrciifolia Spruce ex K.Schum. T D L B   X 

 Borreria sp. H H L B    

 Chomelia catharinae (L.B.Sm. & Downs) Steyerm. S H L B   X 

 Coccocypselum lanceolatum (Ruiz & Pav.) Pers. H H B B  X  

 Diodia sp. H H B B  X  

 Psychotria longipes Müll. Arg. T H B B   X 

 Psychotria suterella Müll. Arg. S H B B   X 

 Rudgea jasminioides (Cham.) Müll. Arg. S H B B   X 

Rutaceae Esembeckia grandiflora Mart. T H D B   X 

 Zanthoxylum rhoifolium Lam. T M B B   X 

Sapindaceae Allophylus edulis (A.St.-Hil., Cambess. & A.Juss.) Radlk. T M B B   X 

 Paulinia cf. carpopodea Cambess L M B B X   

 Serjania sp. L M B B   X 

Smilacaceae Smilax cf.  elastica Griseb. L D D B X   
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Solanaceae Acnistus arborescens (L.) Schltdt. * T H L B  X  

 Cestrum mariquitense Kunth* T H L B  X  

 Solanum aculeatissimum Jacq. H H B B  X  

 Solanum americanum Mill. H H B B  X  

 Solanum cinnamomeum Sendtn. T H B B   X 

 Solanum concinnum Sendtn. * T H B B  X  

 Solanum granuloso-leprosum Dunal* T H B B X X  

 Solanum leucodendron Sendtn. T H B B X   

 Solanum vaillantii Dunal H H B B X   

 Solanum variabile Mart. S H B B X   

Verbenacae Lantana camara L. S H L B X   

 Lantana cf. fucata Lindl. S H L B  X  

 Lantana trifolia L. H H L B  X  

 Stachytarpheta cayannensis(Rich.) Vahl. H H L A X X  

 Verbena litorallis Kunth H H L B  X  

Violaceae Anchieta pyrifolia A.St-Hil. L H L B X   

Vitaceae Cissus sicyoides L. L H B B X   
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Capítulo 3 

 

 
 
 
 
 
 
 

Flower-visitor network: the pros and cons of 

planting native trees to restore tropical forest 
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SUMMARY  

 

1. Planting native forest can play a key role in restoring degraded forest landscapes, 

but its efficacy as a restoration tool should consider the impact on the local biological 

processes. Here we use replicate sites of tropical forest to ask whether tree planting 

has a positive or negative effect upon plant-flower visitor’s communities.   

2. Our study sites consisted of naturally regenerated forests, forests restored by native 

tree plantings and native forests. Using flower-visitor networks, we assessed whether 

levels of specialization of interactions and network robustness change as a 

consequence of habitat restoration and we evaluated the impact of planted trees on 

floral abundance and visitation to spontaneously regenerated species.   

3. There was little overlap of plant species and flower visitors between the forest types. 

Restored forests had a trend to have high number of species and interaction than 

naturally regenerated forests.  

4. There was a trend towards high specialization of interactions in native forests and 

high robustness to species loss in restored forests. In addition, spontaneously 

regenerated plants received significantly more visits in the naturally regenerated forests 

than in restored forests, suggesting that the planted trees may reduce the visitation to 

the spontaneously regenerated vegetation, possibly by competing for flower visitors.  

5. Synthesis and applications. Restoration that uses tree planting comes with advantages 

and disadvantages. On the positive side there is an immediate greening effect and we 

found a trend towards robustness to future species loss. On the negative side, there 

was evidence of planted trees competing for flower visitors with spontaneously native 

regenerated vegetation. Although restoration can enhance conservation efforts, 

restoration is not necessarily superior to natural regeneration.   

 

Key-words: Brazilian Atlantic forest, ecological restoration, networks, plant-

animal interaction, pollinator, tree planting 
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INTRODUCTION 

 

A widespread practice used to restore degraded forests around the world is the 

planting of native tree species (Parrotta et al. 1997, Lamb et al. 2005, Rodrigues et al. 

2009) with the rationale of hastening natural succession (Parker 1997, Pickett et al. 

2001). However, restoration efforts can sometimes have unexpected consequences, 

for example removing alien plants to protect a rare plant could, in the short term at 

least, reduce its pollination success (Carvalheiro et al. 2008); eradication of exotic 

herbivores in California resulted in an increased abundance of a dominant plant, 

leading to increase feral pig numbers (Power 2001); and some agri-environmental 

schemes were actually avoided by bird species they targeted (Verhulst et al. 2007). As 

tree planting is expensive and could appropriate resources from other more effective 

methods of restoration, it is important to verify whether this approach is working, 

rather than simply assume that it is having the intended effect.  

Understanding the impact of this practice on the local community is important 

as planted trees can behave as alien plants when introduced in a new community. 

Alien plants can have positive and negative effects on the spontaneously regenerated 

native species and on the network of interactions between species (Morales & Aizen 

2006, Lopezaraiza-Mikel et al. 2007). Predicting the outcome of adding new species to 

a community whether for restoration, biological control or cultivation is however 

notoriously difficult, especially in tropical and subtropical ecosystems. Although most 

restored forests appear to show a rapid recovery of vegetation cover (Moran et al. 

1996, Souza & Batista 2004, Rodrigues et al. 2009), it is not known whether the 

investment in restoration by planting native tree also facilitates flower-visitor 

interaction. Obviously the intention is that it should, otherwise the restoration will 

not be sustainable over the long term given that most flowering plants depend on 

flower visitor for reproduction (Kearns et al. 1998, Renner 1998). 

Flower-visitor networks are a fast growing area in the field of ecological 

networks, in part because it can give insights for multiple theoretical subjects (Dicks et 

al. 2002, Rezende et al. 2007, Blüthgen et al. 2008). They have been used to understand 

the impact of alien species on plant-animal interactions (e.g. Memmott & Waser 2002, 
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Carvalheiro et al. 2008, Aizen et al. 2008), and have proved particularly useful when 

studying habitat restoration (Forup & Memmot 2005, Forup et al. 2008, Henson et al. 

2009, Kaiser-Bunbury et al. 2009). Standard restoration practice usually emphasizes 

the structural aspects of biodiversity, such as species richness and abundance (Palmer 

et al. 1997, Munro et al. 2009, Rodrigues et al. 2009). An alternative approach, and the 

one used here, consists of including the functional aspects of biodiversity to access 

ecological restoration (Albretch et al. 2007, Forup et al. 2008, Kaiser-Bunbury et al. 

2009). 

The objectives of this study are threefold:  1) to assess whether mutualistic 

interaction network structure changes as a consequence of habitat restoration of 

tropical forests. Given that plants in high diverse environments may have increased 

selective pressure to specialize on certain floral visitors (Vamosi et al. 2006), we expect 

that the native forests will host more specialized interactions than restored areas; 2) to 

determine the impact of tree planting on spontaneously regenerated species. There 

are three possible outcomes for the flower-visitor community when a tree planting 

project takes place: a) no impact - the planted trees have no effect on the observed 

flower-visitor networks in the naturally regenerated communities; b) competition - the 

planted trees preferentially attract more flower visitors leading to decrease in the 

frequency of flower visitors in the spontaneously regenerated plants, and c) 

facilitation - the planted trees attract more flower visitors leading to an overall 

beneficial effect on the spontaneously native plants; 3)  to test the robustness of the 

flower-visitor interaction networks in the three habitats to species loss. Considering 

that the structure of mutualistic networks affects the rate which species decline with 

habitat loss (Fortuna & Bascompte 2006), we predict that high generalization in the 

web bring robustness to species loss because the lost of one flower visitor might be 

compensate by other with similar role.  

Beyond the specifics of our particular study system, our intention is to develop 

general tools that can assess whether the objectives of restoration projects are being 

met. Restoration ecology is in urgent need of a conceptual framework, which 

provides general rules, as without this it will remain habitat specific at best, and site 
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specific at worst. Here we develop an approach suitable for assessing the impact of 

tree planting on the spontaneously regenerated species in any habitat. 

 

METHODS  

 

The Field Site  

 

Atlantic rainforests in Brazil have been cut and burned for wood production 

and cattle rearing and only c. 11% of the native forest currently remains (Dean 1995, 

Ribeiro et al. 2009). In this region, hydroelectric and mining companies paying 

compensation for the environmental damage they cause fund habitat restoration. At 

the field site used for this research, the Ciment Ribeirão Grande Mining Company 

bought a 337 ha farm in São Paulo State to carried out a project of forest restoration 

(Intermontes Farm, 24o12’44”S/48o26’14”W) and carried out the restoration project 

by first removing cattle and installing fire breaks to protect the pastures. One year 

later (2001/2002), native tree species from Southeastern Brazilian Atlantic rainforest 

were planted in some pastures without natural regeneration while others were left to 

regenerate naturally. As consequence, we were able to find replicates for naturally 

regenerated and restored forests by planting trees of similar ages and with similar land 

use histories. The restored habitat was planted with Atlantic forest native trees in the 

proportion of pioneer: non-pioneer species in the ratio 1:1, using 116 tree species and 

1667 individuals/hectare (Brazilian policy states that at least 80 species must be used 

in restoration programmes, Rodrigues et al. 2009). While most of these species was 

native in South and Southeastern Brazilian Atlantic Rain Forest, 14% were not locally 

present and 7% was exotic to the Brazilian Atlantic Rain Forest Biome (Appendix). 

Considering Atlantic Rain Forest a hotspot of biodiversity (Myers et al. 2000), and 

that its value is also related to high endemism (Tabarelli et al. 2005), we decided to 

check whether the species selected to be planted contemplate the importance of 

native local species. Moreover, the farm also contains some native small forest 

remnant with medium level of degradation due to logging and harvesting of 
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ornamental plants (Busato et al. 2007, Ribeiro et al. 2009). These local native forest 

remnants were used as reference community. 

 We used three habitat categories as the basis of our experimental design: 

naturally regenerated forests (Reg), restored forests (Res) and native forests (Nat), 

each one with three replicate sites. The distance among sites varied from 400 m to 

1700 m. Within each site, seven plots of 10 x 10 m and at least 20 m apart, were 

chosen haphazardly. Due to practical constraints a randomized block design could 

not be used because pastures distant from the main road were left to regenerate 

naturally, whereas those closer to the main road were used for tree planting. Although 

sites within treatments were spatially grouped in the farm, patterns of similarity 

among species assemblage were independent of spatial distance among sites (Mantel 

partial test: r = 0.71, p = 0.003).  

Field trip campaigns of 10 to 15 days were made during summer (Feb.-Mar.), 

autumn (June), winter (Aug.) and spring (Oct.-Nov.) 2006 to sample plots within 

habitat categories (7 plots 100 m2 per site). In order to keep similar sample efforts 

within season and among treatments, two sites of each treatment were sampled in the 

winter as a consequence of a fire in one of the naturally regenerated forest. The 

following season, the burnt site was replaced with another of the same age and 

history, and we sampled three sites for each habitat categories.  

 

Construction of the flower-visitor networks 

 

We recorded all plant species in flower in each plot, counting the flowers on 

each individual plant. The number of flowers on large plants or on plants with large 

numbers of inflorescences was calculated by multiplying the mean number of flowers 

per inflorescence by the mean number of inflorescences per branches and by the 

number of branches in the plant. Given that there were differences in the visibility of 

flowers to the observers in the different habitats, we rescaled the number of flower of 

each plant species based on location (naturally regenerated forests, restored forests or 

native forest), growth form (tree, shrub, herb, vine, epiphytes) and leaf density (high, 

more than 2/3 of branches with leaves or, low, 1/3 or less of branches with leaves), 
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trying to correct bias in visualization of flower visitation by the observer. Then, the 

number of flowers were adjusted for each species by multiplying it for a given 

correction factor (0.1; 0.25; 0.5; 0.75 or 1.0).   

Of the seven plots in each site, we chose four plots with the highest flowering 

plant richness in each season to census the diurnal flower visitors. We spent one day 

in each site counting flower visitors from 09:00 to 18:30h. Two people spent 75 min 

in each plot recording the identity and the number of visits made by each animal 

species to each plant species. Visitation data was only gathered on sunny days with 

moderate winds. The resolution of identification of floral visitors was done to morph 

type (80%) or to species by the authors or taxonomists (Fig. 1). If flower visitors 

moved too quickly to be identified, they were classified as an unidentified flower 

visitor. The observation time for each plant and only those animals that made contact 

with the sexual parts of flowers were recorded. Where possible, more than one plant 

was observed at once to increase sampling effort. Each plot was sampled twice in a 

given day, once in the morning and once in the afternoon, giving a total of 150 min 

of observation per plot and 10 hours of observations per site per day. As we are not 

interested in temporal variation along year, but spatial variation in the interaction 

between flowers and visitors among treatments, censuses of season were pooled to 

run the analysis. 

 To calculate the interaction between a plant species and a given flower visitor, 

we used the following equation: 
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where, visitation frequency (VF) between a plant species (j) and the flower visitor (i) is the 

number of visits made to plant (V) by the corrected number of flowers on the plant (F), per 

observation time in minutes (T). This standardized for differences in floral abundance 

and length of observation among plant species. Then, it was multiplied by the total 

number of flowers of that plant species in the plot to provide plot level data for that 

particular flower-visitor interaction.  
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We compared floral abundance, visitation rate and total number of visits among the 

three habitat categories. Floral abundance was calculated as the total number of 

flowers per plot. Visitation rate was calculated as the mean of visitation rate per 

individual plant in each plot and number of visits is the total number of visit per 

plot.  

 

Objective 1: Effect of treatment on floral abundance and visits, and the 

specialization of the flower-visitor networks 

 

In order to compare floral abundance, visitation rate and total number of 

visits among the three habitat categories generalized mixed effect models were used 

in nested designs to avoid pseudo replication (function lmer with Maximum 

Likelihood; Crawley 2007). The habitat categories (naturally regenerated forests, 

restored forests and native forests) were considered fixed effects; whereas site and 

plot were considered nested random effects. Using Likelihood Ratio Tests (function 

ANOVA; Crawley 2007), model simplification was carried out by removing fixed 

effects from the full model and comparing the change in the amount of explained 

variability. This procedure selects the minimal adequate model and shows whether 

the treatment effect explains a significant amount of the observed variability. These 

analyses were conducted with lme4 Package in R (R Development Core Team 2005, 

Crawley 2007).  

To compare flower-visitor networks among habitat categories, we estimated 

the number of flowering plant species (P), number of flower visitor species (A), 

number of interactions (I), and proportion of plant visited (%P).  Level of 

generalization was evaluated in each site by the distributions of the number of 

flower visitor species per plant species and the number of plant species per visitor 

species (Kay & Schemske 2004) and by the level of specialization (H2’, Blüthgen et 

al. 2006). The latter is based on number of visits data and accounts for sampling 

intensity (Blüthgen et al. 2006), thus overcoming the problem of scale dependence 

(Nielsen & Bascompte 2007) to describe how much observed interactions deviate 

from those that would be expected by chance ranging from 0 (no specialization) to 
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1 (high specialization). It was calculated using the Bipartite Package (Dormann et al. 

2008, Dormann et al. 2009) in R (R Development Core Team 2005). To test the 

effect of treatment on network metrics we used nonparametric tests (Kruskall 

Wallis). 

 

Objective 2: Effect of planted trees on the visitation of naturally regenerated 

plants   

 

In order to determine which of the three scenarios (no impact, competition 

or facilitation) occurs between planted and spontaneously regenerated plants, first 

we compared the floral abundance, visitation rate and total number of visits in 

spontaneously regenerated plants in the naturally regenerated forests and in the 

restored forests. This will determine whether the planted trees impact on the native 

vegetation, considering that the main difference between these two habitat 

categories is the tree planting. Second, we compared the same parameters between 

the spontaneous regenerated plants and the planted trees only in the restored 

forests. In this case, the comparison will elucidate whether there is differences on 

the visitation between the planted trees and the spontaneous native vegetation. We 

also used generalized mixed effect models in nested design (function lmer with 

Maximum Likelihood; Crawley 2007) as described above, but with two treatments as 

fixed factors: habitat categories (naturally regenerated forests and restored forests) 

or plant state (regenerated plants and planted trees). In the restored forests 

comparisons (regenerated plants vs. planted trees), the case was considered as a 

split-plot experiment.  

 

Objective 3: Robustness to species losses of flower-visitor networks 

 

To calculate the robustness of the network to species loss, we simulated 

thousand extinctions without replacement in three scenarios: random species 

removal, least connected species and most connected species removed first 

(Memmott et al. 2004, Solé & Montoya 2001, Dunne et al. 2002). Random removal 
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acts as a null model to which the comparison of the other two models can be 

compared (least connected species first extinct which effectively removes rare 

species which are at high risk, and most connected species first extinct, which 

simulate the removal of species such as Apis and Bombus, two groups which are 

currently at risk (Oldroyd 2007, Goulson et al. 2008). The robustness is the 

likelihood of cascading secondary extinctions resulting from primary biodiversity 

loss in ecological networks (Dunne et al. 2002).  Robustness was calculated in 

Bipartite Package in R (R Development Core Team 2005) and comparisons between 

the three treatments were made using nonparametric tests (Kruskall Wallis).    

 

 

RESULTS 

 

Objective 1: Effect of treatment on floral abundance and visits, and the 

specialization of the flower-visitor networks  

 

Overall, there was no significant difference in total floral abundance per plot 

among habitat categories (X2 = 1.84, d.f. = 2, p = 0.40, Fig.2A).  Flower visitors 

visited 55% of plant species in flower in the farm. Three hundred nine flower visitor 

species were recorded, and Hymenoptera was the dominant group in all habitats. 

Then, Diptera was the order with the highest species richness in naturally regenerated 

forests (27%) and Lepidoptera in restored and native forests (23% and 17%, 

respectively). Hummingbirds accounted for 10% of all interactions recorded in native 

forests, but less than1% in the other treatments. There was little overlap in flower 

visiting species among the three habitat categories. Only seven species (2.6%) 

occurred in all habitats, 30 species (11%) were shared between naturally regenerated 

and the restored forests, four species (1.5%) between naturally regenerated and native 

forests and four species (1.5%) between restored and native forests. Many of the 

flower visiting insects were rare: 130 species of flower visitors (48%) were recorded 

once or twice, and only four species (1.5%) were observed more than a hundred 

times. Among the flower visitors identified to species level, honey bees (Apis mellifera) 



 86 

was the only exotic species recorded in the farm, and it was also the most abundant 

flower visitor, accounting for 13% of all interactions and 26% of all visits. Visitation 

rate per plot was higher in the native forest in comparison to naturally regenerated 

and restored forests (X2 = 5.65, d.f. = 2, p =0.05, Fig. 2B), however there was no 

difference in the total number of visits per plot among the three habitats (X2 = 0.96, 

d.f. = 2, p=0.62, Fig. 2C).  

There was difference in the size of flower-visitor networks among habitat 

categories (Table 1, Fig. 3). Mean values of the number plant species, the number of 

flower visitor species and the numbers of interactions had a trend to be high in 

restored forests, but due to high variation there were no statistical difference (Table 

1). Nor there was any significant difference in the proportion of plant species visited 

(Table 1). The shapes of distribution of plants per visitor and visitor per plant are 

similar among habitat categories, but the distribution of the number of links per 

species has a longer tail in restored forest (see Fig. 4C-D). Restored habitat tended to 

present more plants visited by several visitors and more visitors interacting with 5 or 

more plant species. Finally, there was a trend towards a high specialization in the 

native forests (Table 1).  

 

Objective 2: Effect of planted trees on the visitation of naturally regenerated 

plants  

 

In the restored forests, 23 species were planted (Appendix), which represents 

c. 30% of the entire plant assemblage in flower, and eighty six percent of them 

received visits. Naturally regenerated plant species represented c. 70% of the 

community in the restored forests, and more than half of these plant species were 

visited in the community. There was no difference in floral abundance of 

spontaneously regenerated plants in the restored forests compared with the floral 

abundance in the naturally regenerated forests (X2 = 0.00, d.f. = 1, p = 0.98, Fig. 5A). 

Similarly, there was no difference in the total number of flowers per plot between 

spontaneously regenerated plants and planted trees at restored forests (X2 = 0.29, d.f. 

= 1, p = 0.59, Fig. 5B).  
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The spontaneously regenerated plants in the naturally regenerated forests and 

in restored forests shared 21% of flower visitor species. In the restored forests, 

spontaneously regenerated plants and planted trees shared 30% of flower visitor 

species, and these shared floral visitors accounted for 78% of all visits in the restored 

web. Considering the floral visitors shared by planted and spontaneously regenerated 

plants, they visited six times more planted trees than spontaneously regenerated 

plant. Means and coefficient of variance of floral abundance, visitation rate and 

number of visits of each site are shown in Table 2. The visitation rate of 

spontaneously regenerated plants in naturally regenerated forests was not different 

between spontaneously regenerated plants in restored forests (X2 = 1.83, d.f. = 1, p 

= 0.18, Fig. 5C). In contrast, total number of visits per plot was higher in 

spontaneously regenerated plants in naturally regenerated forests than in 

spontaneously regenerated plants in restored forests (X2 = 4.13, d.f. = 1, p =0.04, 

Fig. 5E). In the restored forests, also there was no difference between the 

spontaneously regenerated plants and the planted trees in the visitation rate per plot 

(X2 = 1.15, d.f. = 1, p =0.28, Fig. 5D) or in total number of visits per plot (X2 = 

1.01, d.f. = 1, p =0.31, Fig. 5F). 

 

Objective 3: Robustness to species losses of flower-visitor networks 

 

There was a marginally significant difference in robustness to flower visitor 

species loss under random removal in the community among habitats category (K-W 

test, H = 5.42, d.f. = 2, p = 0.06) as well as under removal of the least to most 

connected species (K-W test, H = 5.42, d.f. = 2, p = 0.06), suggesting a slightly 

higher robustness to flower visitor species loss in restored forests. There was no 

significant difference in robustness to flower visitor species loss under removal of the 

most connected species between the habitat categories (K-W test, H = 0.36, d.f. = 2, 

p = 0.84). Comparison of robustness to plant species loss indicated a trend of 

robustness to be high in restored forests under random removal of plants in the 

community (K-W test, H = 5.53, d.f. = 2, p = 0.06). No significant difference was 

found between the habitat categories in robustness for removal of species, starting 
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from the least connected species (K-W test, H = 3.29, d.f. = 2, p = 0.19) or from the 

most connected species in the simulation (K-W test, H = 0.8, d.f. = 2, p = 0.67). All 

means and standard deviation are shown in Table 3.  

 

DISCUSSION  

 

To our knowledge, this study is the first to present data of flower-visitor 

networks from a large-scale experiment of restoration within a tropical forest. Using 

network parameters to characterize the plant-flower visitor community in restored, 

naturally regenerated and native forest, we found differences in the structure of 

networks mainly associated to the more generalization and resilience to species loss 

in restored forests. Moreover, spontaneously regenerated plants received significantly 

more visits in the naturally regenerated forests than in the restored forests, suggesting 

that planted trees reduce visitation in the surrounding spontaneous regenerated 

plants due to competition for flower visitors. In what follows, we outline the 

limitations of our approach, then we discuss our main results concerning the efficacy 

of restoration using planted native trees. Finally we consider the implications of our 

results for restoration programmes.  

 

Limitations of the study 

The main limitation to our work might be related to the taxonomical 

resolution of the identification of flower visitors, even though we spent the same 

sampling effort in each treatment. Floral visitors identification is less accurate in 

forest than in naturally regenerated and restored forests, which might lead to an 

underestimation of floral visitors in native forests. However, this sampling effect in 

the observed network is predicted in tropical regions, where the structure of some 

habitats with high biodiversity can make access to flower visitor species more 

difficult than in the temperate regions (Ollerton & Cranmer 2002).  

  Practical constraints exist when implementing large-scale restoration 

programmes. In our case the costs of transporting and planting the many thousands 

of trees per hectare (ca. US 3,500.00) meant that the restored sites were near roads 



 89 

and adjacent to each other, whilst the natural regeneration occurred in areas of the 

farm with more difficult access. While not ideal, we do not find spatial 

autocorrelation and the results can be explained by treatments.  However, the 

practitioners responsible for implementing the restoration programme should be 

aware of the significantly increased value of a good experimental design and its 

importance for the evaluation of restoration goals. 

 

Effect of treatment on floral abundance and visits, and the specialization of 

the flower-visitor networks  

 

Differences in species composition might be reflecting differences in 

interaction distribution among pairs of species in the different communities. 

Ecologists often have depicted interaction networks with many species making few 

links and few species with many links (Bascompte et al. 2003, Jordano et al. 2003, 

Vasquez & Aizen 2003), as seen in this study. This topology of ecological networks is 

generally explained by “forbidden links” (Jordano et al. 2003), resulted of biological 

attributes of species that prevent the occurrence of some interactions (Vasquez 2005). 

We observed that in the restored forests there is a high number of generalized 

species, suggesting that in these communities there are less morphological constraints 

implying a trend to more generalization than the other habitat categories. Even 

though not statistically different, the greater number of interactions in restored forests 

might be a result of these weaker morphological constraints between flowers and 

visitors in this habitat category. There was also a trend towards a more specialized 

community in the native forest fragments. Certainly the high number of 

hummingbirds and butterflies in native forests, which mostly require flowers with a 

tubular corolla, imply in morphological match, which supports the observed trend of 

the native forests being more specialized. Furthermore, although disturbances may 

not affect equally species in a community, generally degraded lands present higher 

generalization level than undisturbed sites by increases in flower visitation 

frequencies, generally accompanied by strong changes in the composition of flower 

visiting species with addition of exotic flower visitors (Aizen & Vasquez 2006).   
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Effect of planted trees on the visitation of naturally regenerated plants  

 

The spontaneously regenerated plants receive more visits in the naturally 

regenerated forests than in restored forests, demonstrating that they are more visited 

when not in the neighborhood of planted trees. Although mean visitation rate was 

not different between the two habitat types, this mean value may be masking 

differences at a species level. Given that there were no differences in number of 

flowers, land use and age of naturally regenerated and restored forests, the presence 

of planted trees seems the most likely cause of the difference in number of flower 

visits. These results suggest that planted tree species might be competing for visitors, 

so that fewer flower visitors are available for the naturally regenerated species. 

Although spontaneous regenerated plants shared only 30% of visitor species with 

planted trees in the restored forests, their visits represented six times more visits to 

the planted species in comparison to the spontaneous regenerated plants. In this 

context, planted species can be viewed as a perturbation on spontaneously regenerate 

community, decreasing flower visitation due to the interespecific competition (Aizen 

& Vasquez 2006). In addition, one fifth of the planted tree species are not regionally 

native, thus our results indicate that planting trees could have unexpected 

consequences acting as exotic plants (Lopezaraiza-Mikel et al. 2007). Mass flowering 

of a plant that could behave as an invading species with generalist visitation system 

could sustain a flower visitor community as rich as plant assemblage composed of 

several relatively specialized native plants (Aizen & Vasquez 2006). Although our 

data suggest that there might be competition for flower visitors between planted tree 

species and naturally regenerate plants in early stages of sucession, additional work is 

needed to determine whether this leads to decreases in reproduction of these plants. 

 

 Robustness to species losses of flower-visitor networks 

 

While there are many studies considering the robustness of networks to 

species loss (e.g. Dunne et al. 2002, Fortuna and Bascompte, 2003, Srinivasan et al 
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2007), few of them use these techniques to applied ecology or to evaluate outcomes 

of restoration projects (Forup et al. 2008).  Ideally, in order to self maintain processes 

restoration project should lead to resilient communities to future perturbations. Here 

we found a trend of high robustness to species losses under random removal in the 

restored forest in comparisons to the other treatments. While ecologists suspect that 

distribution of interactions in a community could affect emergent proprieties such 

stability and resilience (May 1973), testing this conclusively in the field remains, as 

yet, a tantalizing goal. It is interesting that the restored forests may be the more 

robust, although generally plant-pollinator networks are highly resistant to 

perturbation (Aizen & Vasquez 2006). Kaiser and colleagues (2010) found no 

differences in robustness to species loss between restored and not restored 

communities, while Forup and colleagues (2008) reported a trend towards greater 

robustness in their ancient heathlands in comparison to their restored ones. In spite 

of our reference sites of native forests were not pristine as they have had some 

degradation in the form of logging and harvesting of native ornamental plants 

(Busato et al. 2007, Ribeiro et al. 2009), it seems that associated with high degree of 

specialization there are a lost of robustness of these networks. Complementary, the 

presence of higher number of generalized species in the restored forests might be 

responsible to the great robustness of species loss in this habitat, given that disturbed 

generalized communities could be more resilient to future perturbation (Carvalheiro 

et al. 2010, Tylianakis 2007), as highly connected species are important to network 

structure and stability (Bascompte et al. 2006).  

 

PRATICAL IMPLICATIONS  

 

Our study provides a number of practical recommendations for other 

restoration projects. First, restoration managers should avoid spatial confounding 

effects and endeavor to randomly distribute treatments and controls.  Confounding 

geography and treatment may seem trivial to the statistically naïve, but it has real 

implications for the value of the data in providing guidance on the efficacy of 

restoration.   
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One way of ensuring that statistical nuances are understood at the outset of 

restoration projects is to increase collaboration between conservation practitioners 

(who have the knowledge and means to implement large scale restoration projects) 

and conservation academics (who have a good understanding of experimental 

design).  Only rigorous experimental designs will provide assessments of restoration 

effectiveness. We also recommend that an effective management of restoration 

practice will require monitoring through the time. We sampled five-year-old restored 

forests, and it would be fascinating to have samples 10, 15 and 20 years after the start 

so the trajectories of the restoration of the three habitat categories can be followed as 

the effects of the treatments may change over time.   

Our restoration treatment (planting native trees) had an unexpected impact on 

the relationship between spontaneously regenerated plants and their flower visitors. 

Unexpected effects are common however when ecology moves from the study of 

subsets species to the study of large interacting communities. Natural regeneration 

can be a powerful and cost effective restoration technique, especially in tropical 

landscapes which still have remnant patches of native forests (Santos et al. 2007, 

Norden et al. 2009, Tabarelli et al. 2010). Large scale field experiments, such as the 

one described here, can provide a powerful means of testing the best ways to restore 

habitats. Moreover, restoration projects provide landscape level manipulations, which 

can be transformed into impressive field experiments with relatively little extra 

budge. Combining habitat restoration with increased collaboration between 

restoration practitioners and restoration academics provides unparalleled 

opportunities to both make restoration ecology more effective and to test key 

concepts in community ecology. 
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Table 1 Network metrics in each habitat categories: Reg - naturally regenerated forests, Res- restored forests and Nat - native forests. 

Mean ± SE (n=3). KW test -Kruskall Wallis tests. 

 

Network metrics     Reg Res Nat KW test 

 

Total species richness (T) 

 

64.67 ± 5.03  

 

79.33 ± 12.9  

 

61 ± 14 

 

H = 3.47, p = 0.18 

Flowering plant richness (P) 16 ± 6.24 23 ± 4.58 18 ± 3.61 H = 2.10, p = 0.35 

Flower visitor richness (A) 48.67 ± 10.41 56 ± 11.13 43 ± 11.27 H = 1.44, p = 0.48 

Number of interaction (I) 68.67 ± 10.26 104.67 ± 24.09 62.33 ± 15.63 H = 3.65, p = 0.16 

Proportion of plant visited (P%) 62.27 ± 6.72 59.27 ± 9.36 62.7 ± 6.98 H = 1.41, p = 0.49 

Degree of specialization (H2’)* 0.62 ± 0.11 0.62 ± 0.07 0.80 ± 0.05 H = 5.42, p = 0.07 

 

* Quantitative metric calculated based on the total number of visits with no correction by the number of flowers and duration of 

observation. 



 99 

Table 2 Floral abundance, visitation rate and total number of visits in naturally regenerated forests and in restored forests showing data 

of spontaneous plants in the both habitats and planted trees in restored forests. Mean and CV (SD/Mean). 

 Naturally regenerated Forests Restored Forests 

   

spontaneous regenerated plants  

 

planted trees  

 

Sites 

 

1 

 

2 

 

3 

 

Total 

 

1 

 

2 

 

3 

 

Total 

 

1 

 

2 

 

3 

 

Total 

 

 Floral Abundance 

(*103)/plot 

 

34.45  

(1.24) 

 

16.03 

(16.98) 

 

9.43 

 (1.17) 

 

19.97  

(1.52) 

 

37.94  

(2.52) 

 

11.59  

(1.53) 

 

9.33  

(1.70) 

 

19.62  

(2.94) 

 

6.77  

(1.34) 

 

19.47  

(0.77) 

 

12.02 

(1.60) 

 

12.75 

(1.19) 

 

Visitation Rate 

 (*10-4)/plot  

 

9 (1.56) 

 

2 (1.00) 

 

8 (1.62) 

 

7 (1.57) 

 

15 (0.73) 

 

12 (0.83) 

 

7 (1.86) 

 

11 (1.00) 

 

11 (1.67) 

 

8 (1.23) 

 

3 (0.69) 

 

8 (1.50) 

 

Number of 

Visits/plot 

 

127 

(1.05) 

 

77 (0.80) 

 

42 (0.90) 

 

80 (1.11) 

 

31 (0.84) 

 

24 (0.83) 

 

31 (0.77) 

 

28 (0.79) 

 

50 (1.04) 

 

39 (1.05) 

 

25 (0.96) 

 

39 (1.05) 
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Table 3 Robustness to species loss in each habitat categories: naturally regenerated forests 

(Reg); restored forests (Res) and native forests (Nat). Simulation models considered species 

removal by random; species removal by least connected species and species removal by most 

connected species.  Mean ± SE (n=3).  

 

 Reg Res Nat 

Plant random 0.49 ± 0.01 0.53 ± 0.05 0.47 ± 0.01 

Plant least 0.68 ± 0.08 0.70 ± 0.06 0.60 ± 0.05 

Plant most 0.29 ± 0.16 0.39 ± 0.08 0.47 ± 0.01 

Visitor random 0.65 ± 0.03 0.71 ± 0.01 0.65 ± 0.02 

Visitor least 0.63 ± 0.09 0.76 ± 0.06 0.63 ± 0.03 

Visitor most 0.55 ± 0.10 0.51 ± 0.05 0.52 ± 0.05 
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Figure 1 Frequency of taxonomic resolution of flower visitor species in the three habitat 

categories: unidentified - specimen could not be identified; identified to morphotype - 

specimen was identified to species or another taxonomic group during the observation of 

flower visitors on flowers and identified to species – specimen was identified to species either 

by a taxonomist or by the observers.   

 

 

    Reg          Res         Nat 
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Figure 2 Floral abundance (a), visitation rate (b) and number of visits (c) in each site of naturally 

regenerated forests (Reg1-3), restored forests (Res1-3) and native forests (Nat1-3). Floral abundance 

represents the total number of flower per plot. Visitation rate is the mean of visitation rate per plant 

individual in each plot. Each point in the graph corresponds to a plot (100m2). 

a 

b 

c 

Reg1     Reg2     Reg3     Res1    Res2     Res3      Nat1     Nat2      Nat3 

Reg1     Reg2     Reg3     Res1    Res2     Res3      Nat1     Nat2      Nat3 

Reg1     Reg2     Reg3     Res1    Res2     Res3      Nat1     Nat2      Nat3 



 

Figure 3 Quantitative networks of flower

web the rectangles represent plant species (bott

web). Links between rectangles represent interactions between species and the width of the lines 

indicates total interaction frequency between an interacting pair of species. Planted trees and their 

interactions are shown in grey in restored webs. The three webs are drawn to the same scale.

Restored forest 

Regenerated forest 

Native forest 

Quantitative networks of flower-visitor communities at the different habitat categories. In each 

web the rectangles represent plant species (bottom of each web) and flower visitor species (top of each 

Links between rectangles represent interactions between species and the width of the lines 

indicates total interaction frequency between an interacting pair of species. Planted trees and their 

interactions are shown in grey in restored webs. The three webs are drawn to the same scale.
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visitor communities at the different habitat categories. In each 

om of each web) and flower visitor species (top of each 

Links between rectangles represent interactions between species and the width of the lines 

indicates total interaction frequency between an interacting pair of species. Planted trees and their 

interactions are shown in grey in restored webs. The three webs are drawn to the same scale. 



 

 

 

Figure 4 Frequency distribution of the number of visitor species per plant species and the 

number of plant species per visitor species for each of the three habitat category: naturally 

regenerated forests (Reg a-b), restored forests (Res c

Medians and means of the number of links per species were displayed for each treatment, 

pooling the values of the replicates.

c 

a 

e 

 

 

Frequency distribution of the number of visitor species per plant species and the 

number of plant species per visitor species for each of the three habitat category: naturally 

b), restored forests (Res c-d) and native forests (N

Medians and means of the number of links per species were displayed for each treatment, 

pooling the values of the replicates. 

Median = 2 

Mean = 4.2 

Median = 2 

Mean = 3.5 

Median = 3 

Mean = 4.5 

b 

f 

d 
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Frequency distribution of the number of visitor species per plant species and the 

number of plant species per visitor species for each of the three habitat category: naturally 

d) and native forests (Nat e-f). 

Medians and means of the number of links per species were displayed for each treatment, 

Median = 1 

Mean = 1.9 

Median = 1 

Mean = 1.4 

Median = 1 

Mean = 1.4 
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Figure 5 Floral abundance (a-b), visitation rate (c-d) and number of visits (e-f) of 

spontaneous plants in the sites of naturally regenerated forests (Res 1-3) and spontaneous 

plants in sites of restored forests (Res 1-3) and the same parameters of planted trees and 

naturally spontaneous plants in restored forests (Res1-3). Floral abundance represents the 

total number of flower per plot. Visitation rate is the mean of visitation rate per plant 

individual in each plot and number of visits the total number of visits per plot. A plot 

corresponds to 100m2. 
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Appendix 1 Planted tree species at the restored forests that have grew since 2001 

during the restoration programme at Fazenda Intermontes (Nave & Rodrigues 

2007). * Species in flower sampled in 2006. † Exotic species of Atlantic Rain Forest 

Biome. # Exotic species of regional flora to the study site (source: Brazilian policy, 

SMA-SP 47/2003).  

 

Family Species 

Anacardiaceae Lithraea molleoides Engl. * 

 Schinus terebinthifolia Raddi * 

 Schinus molle Raddi * # 

Anonnaceae Rollinia sylvatica (A.St.-Hil.) Martius   

Apocynaceae Aspidosperma cylindrocarpon Müll.Arg.  

 Aspidosperma ramiflorum Müll.Arg. 

 Tabernaemontana catharinenesis A.DC. # 

Araucariaceae Araucaria angustifolia (Bertol.) Kuntze 

Arecaceae Syagrus romanzoffiana (Cham.) Glassman  

Asteraceae Gochnatia polymorpha (Less.) Cabrera * 

Bignoniaceae Jacaranda cuspidifolia Mart. # 

 Jacaranda mimosifolia D.Don † 

 Tabebuia chysotricha (Mart. ex A. DC.) Standl.  

 Tabebuia heptaphyla (Vell.) Toledo  

 Tabebuia impetiginosa (Mart. Ex A. DC.) Standl.  

Bixaceae Bixa orellana L. 
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continued ...  

Family Species 

Boraginaceae Cordia ecalyculata Vell. * 

 Cordia myxa L.† 

 Cordia trichotoma (Vell.) Arráb. ex Streud. # 

Combretaceae Terminalia brasiliensis (Cambess. ex A.St.-Hil.) Eichler  

Connaraceae Connarus regnellii G.Schellenb.  

Euphorbiaceae Alchornea triplinerva (Spreng.) Müll.Arg.  

 Croton floribundus Spreng.  

 Croton urucurana Baill. * 

 Joannesia principes Vell. # 

 Sapium glandulatum (Vell.) Pax  

 Sebastiania serrata Müll.Arg # 

Fabaceae Bauhinia purpurea Wall. † 

Caesalpinoideae Bauhinia forficata Benth. * 

 Caesalpinia peltophoroides Benth. # 

 Cassia tora L.  

 Copaifera langsdorffii Desf.  

 Copaifera trapezifolia Hayne   

 Hymenea courbaril    L.  

 Peltophorum dubium Taub. 

 Pterogyne nitens Tul. * 



 108

continued ...  

Family Species 

 Schizolobium parahyba (Vell.) S.F. Blake   

 Senna alata (L.) Roxb. # 

 Senna macranthera (DC. ex Collad.) H.S. Irwin & Barneby* 

 Senna multijuga (Rich.) H.S. Irwin & Barneby * 

 Senna pendula (Humb. & Benpl. ex Willd.) H.S. Irwin & Barneby 

 Chamaecrista sp. * 

Fabaceae Centrolobium tomentosum Guillemin ex Benth.  

Faboideae Erythrina speciosa Andrews * 

 Lonchocarpus campestris Mart. ex Benth. # 

 Lonchocarpus muehlbergianus Hassl.   

 Machaerium hirtum Stellfeld   

 Machaerium nyctitans (Vell.) Benth.  

 Myroxylon puruiferum L.F  

 Platypodium elegans Vogel  

 Poecilanthe parviflora Benth.  

 Pterocarpus violaceus Vogel  

 Sesbania sesban Fawc. & Rendle # 

Fabaceae Acacia polyphyla DC. *  

Mimosoideae Albizia hassleri (Chodat) Bur Kart.   
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continued ... 

Family Species 

 Anadenanthera falcata (Benth.) Speg. # 

 Anadenathera macrocarpa Benth. # 

 Enterolobium contortisiliquum (Vell.) Morong   

 Inga marginata Willd.  

 Inga sessilis (Vell.) Mart   

 Inga vera Willd. * 

 Mimosa bimucronata (DC.) Kuntze  

 Mimosa scabrella Benth. * 

 Piptadenia gonoacantha (Mart.) J.F. Macbr.  

 Piptadenia paniculata Benth.  

Flacourtiaceae Casearia sylvestris Spreng.  

Lamiaceae Aegiphyla sellowiana Cham. * 

 Vitex montevidensis Cham. # 

Lauraceae Cryptocarya aschersoniana Mez.  

 Nectandra leucantha Nees & Mart.  

 Nectandra megapotamica (Spreng.) Mez  

Loganiaceae Strychnos brasiliensis (Spreng.) Mart.  

Lythraceae Lafoensia glyptocarpa Koehne (Nees) Mez † 

Malvaceae Chorisia speciosa A. St.-Hil. 

 Guazuma ulmifolia Lam.  * 
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continued ...  

Family Species 

 Heliocarpus popayanensis L. 

 Luehea divaricata Mart. * 

 Luehea grandifolia Mart. * 

 Pachira aquatica Aubl. † 

Meliaceae Cedrela fissilis Vell.  

Myrsinaceae Rapanea ferruginea (Ruiz & Pav.) Mez   

Myrtaceae Campomanesia neriiforme (O. Berg) Nied.  

 Eugenia bocainensis Mattos  

 Eugenia cerastifolia Miq. # 

 Eugenia florida DC.  

 Eugenia involucrata DC. 

 Eugenia platysema O.Berg. #  

 Eugenia pluriflora DC.  

 Eugenia pruinosa D.Legrand.  

 Eugenia uniflora L.  

 Hexachlamys edulis (O.Berg) Kausel & D.Legrand  

 Psidium catlleyanum Sabine  

 Psidium guajava L. † 

Nyctaginaceae Guapira opposita (Vell.) Reitz  

Phytolacaceae Seguiera langsdorffii Moq.  
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continued ...  

Family Species 

Polygonaceae Triplaris americana Cham.  

Rosaceae Eribotrya japonica (Thunb.) Lindl. † 

 Prunus myrtifolia (L.) Urb.  

Rubiaceae Couterea hexandra (Jacq.) K. Schum.   

 Randia armata (Sw.) DC.  

Rutaceae Esenbeckia febrifuga (A.St-Hil) A.Juss ex Mart.  

 Zanthoxylum chiloperone (Mart. Ex Engl.  

 Zanthoxylum hyemale A.St-Hill  

 Zanthoxylum rhoifolium Lam.  

Sapindaceae Cupania vernalis Camb.  

 Dilodendron bipinnatum Radlk. # 

Sapotaceae Chrysophylum marginatum (Hook. & Arn.) Radlk. 

Solanaceae Acnistus arborescens (L.) Schltdl * 

 Cestrum mariquitiense Kunth * 

 Solanum concinnum Sendtn. * 

 Solanum granuloso-leprosum Dunal * 

Urticaceae Cecropia pachystachya Trécul  

Verbenaceae Aloysia virgata (Ruiz & Pav.) Juss.  

 Cytharexyllum myrianthum Cham. 
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Diversidade funcional mensurada por flores e 
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Resumo 

 

Diversidade funcional contribui para elucidar processos ecossistêmicos provendo 

informações sobre características das espécies e suas interações. Devido à contínua 

alteração dos ecossistemas, restauração ecológica visa reestabelecer atributos de estrutura e 

função de um dado habitat. Avaliamos a formação de grupos funcionais de plantas 

baseados em atributos florais (sistema sexual, recurso floral, cor, morfologia e abundância 

floral) e freqüência de visitas em flores em florestas naturalmente regeneradas, florestas 

restauradas e florestas nativas e se esses grupos diferem entre os as categorias de florestas. 

Ainda, verificamos a contribuição das espécies plantadas para a diversidade funcional 

relacionada às flores. As três categorias de florestas apresentaram grande número de flores 

pequenas, sendo que florestas nativas possuem mais espécies de corolas maiores que 3 cm. 

Das 172 espécies em flor avaliadas, 21 grupos funcionais baseados em atributos florais 

foram estabelecidos havendo diferenças significativas no número de espécies que 

contribuíram para compor os grupos funcionais em cada tratamento, onde as espécies da 

floresta restaurada dominaram três grupos e a floresta nativa apresentou representantes 

distribuídos equitativamente pelos grupos, sem dominância. Quando avaliados 

separadamente, florestas regeneradas naturalmente apresentaram 10 grupos funcionais, 

floresta restaurada 14 grupos e na floresta nativa nove. As categorias de florestas diferem 

entre si quanto à composição de grupos funcionais, porém a dissimilaridade entre os 

grupos é baixa. Pólen foi a variável que mais contribui para diferenciação dos grupos. As 

espécies plantadas formaram grupos funcionais exclusivos nas florestas restauradas, 

contribuindo para uma maior diversificação em atributos funcionais florais em tais 

comunidades, mas não mais do que a diversificação funcional que as plantas regenerantes 

espontaneamente contribuíram. A formação de agrupamentos utilizando as freqüências de 

visitas dos visitantes florais e das plantas apresentou diferenças entre tratamentos. Os 

grupos funcionais formados seguindo as freqüências de visitas com e sem Apis mellifera 

tiveram alta correlação. Redes de interação entre grupos funcionais de plantas e categorias 

taxonômicas de visitantes reforçaram as diferenças encontradas em que os visitantes florais 
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parecem não seguir fielmente grupops funcionais de flores. Os atributos florais observadas 

forneceram mais informações sobre a diversidade funcional destas comunidades do que 

quando avaliados apenas pela riqueza de espécies, porém tais características não foram 

adequadas para indicar quais atributos definem o padrão de visitação nas florestas 

regeneradas e restauradas. 

 

Palavras-chaves: análise de agrupamento, grupos funcionais, redes de interação flores-

visitantes, restauração ecológica. 
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INTRODUÇÃO 

  

Declínios na biodiversidade têm motivado pesquisadores a compreender como mudanças 

em diversidade biológica podem afetar funcionamento de ecossistemas (Hooper et al. 

2005). Diversidade funcional é provavelmente o componente da biodiversidade mais 

relevante para avaliar tais mudanças (Naeem & Wright 2003) já que contribui com 

informações sobre características das espécies e suas interações com o ambiente. Apesar da 

interpretação da diversidade funcional ser complexa, bem como a definição dos grupos 

funcionais de difícil resolução (Petchey & Gaston 2006), este aspecto da diversidade tem 

contribuído para elucidar processos ecossistêmicos (Tilman et al. 1997/2001, Hooper et al. 

2005). Devido à contínua alteração dos ecossistemas, restauração ecológica passou a ser 

uma importante linha de pesquisa que procura utilizar informações sobre sistemas 

biológicos para restaurar habitat degradados. A restauração ecológica visa reestabelecer 

atributos de estrutura e função de um dado ecossistema, (Young 2000, Fiedler & Groom 

2006).  Assim, o conhecimento sobre a variação de características funcionais de espécies 

em comunidades com diferentes níveis de degradação e/ou recuperação tem grande valia 

no aprimoramento de ações de restauração (Cairns & Heckman 1996).  

 

Recentemente, grande ênfase tem sido dada ao retorno de processos ecológicos em 

projetos de restauração (Palmer et al. 1997, Parker & Pickett 1997, Jentsch 2007). Além 

disso, parâmetros de avaliação de ambientes restaurados poderiam utilizar o retorno de 

espécies-chave estruturadoras de cadeia trófica ou grupos funcionais necessários para o 

desempenho de um processo em particular (p.e. reprodução) (Palmer et al. 1997). Contudo, 

estudos que avaliam diretamente efeitos de grupos funcionais em processos ecológicos de 

comunidade ainda são raros em ecologia da restauração, sendo estes resultados críticos 

para maior compreensão do futuro da restauração (Middleton & Grace 2004). 

 

Nesse contexto, o estudo de redes tróficas parece ser um caminho para prover pistas sobre 

a eficiência de práticas de para restauração (Watts & Didham 2006, Forup et al. 2008, 
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Carvalheiro et al. 2008, Kaiser-Bunbury et al. 2009), uma vez que compreendem conjuntos 

relativamente grandes das interações entre espécies em uma dada comunidade (Jordano et 

al. 2003). Dentre as interações interespecíficas que compõem as redes tróficas, as 

interações entre plantas e visitantes florais estabelecem importante elo funcional para 

dinâmica e diversidade em comunidades terrestres (Memmott 1999). Em análises de redes 

de interação o número de possíveis interações é definido pelo produto entre número de 

espécies de plantas e número de espécies de visitantes florais. Porém, apenas uma fração 

das interações possíveis é realmente observada (Jordano 1987, Waser et al. 1996). Existem 

interações entre espécies que sua ocorrência não é possível devido à falta de sincronia 

fenológica ou devido às limitações morfológicas (“forbidden links”, Jordano et al. 2003, 

Vasquez 2005). Considerando estes aspectos, teríamos que caracteres florais específicos 

seriam importantes na estruturação de redes de interação entre flores e visitantes florais, 

visto que estes poderiam reduzir o número de interações. Além disso, visitantes florais 

apresentam preferências em relação aos recursos florais (néctar, pólen ou óleo) e atributos 

como cor são percebidos de modo distinto pelos visitantes florais (Ohasi & Yahara 2001, 

Weiss 2001). De modo complementar, valores associados ao tamanho da flor podem 

estabelecer limitações para potenciais visitantes florais, determinando a força de interação 

entre um par de espécies. O número de visitas de visitantes que procuram néctar, por 

exemplo, pode ser restringido pelo comprimento e diâmetro de abertura de corola e tais 

atributos explicaram 71% da variação em número de visitas em uma comunidade entre 

plantas e visitantes florais no Mediterrâneo (Stang et al. 2006). Porém, estudos como este 

ainda são raros por falta de informações morfológicas das espécies (Olesen & Jordano 

2002, Vasquez 2005). A compreensão das causas de variações em número de visitas é 

essencial para a conservação e restauração de comunidades de plantas e visitantes florais 

(Johnson & Steiner 2000, Stang et al. 2006).  

 

Plantas e visitantes florais podem ser agrupados por seus atributos morfológicos no 

sentido de verificar como variações na diversidade funcional podem alterar estabilidade de 

redes de interação entre flores e seus visitantes na comunidade (Fontaine et al. 2006). 
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Baseado nesse fato, nós avaliamos a formação de grupos funcionais baseados em atributos 

florais e se ocorrem diferenças na formação de grupos entre florestas naturalmente 

regeneradas, florestas restauradas e florestas nativas. Adicionalmente, analisamos quais 

variáveis contribuem para a descriminação de grupos funcionais em cada tratamento e qual 

a contribuição das espécies plantadas para a diversidade funcional relacionada às flores. 

Posteriormente, baseado na freqüência de visitantes florais verificamos se há coerência na 

formação dos grupos funcionais baseado nesta variável com a feita pelos atributos florais. 

Com base nestas informações, avaliaremos se as relações entre grupos funcionais baseado 

nos atributos das plantas e da resposta dos visitantes florais diferem entre os tratamentos 

(floresta naturalmente regenerada (Reg), floresta restaurada (Res) e floresta nativa (Nat).  

 

Considerando que práticas de restauração têm provado ser efetivas para o retorno de 

aspectos estruturais e funcionais da biodiversidade (Forup et al. 2008), esperamos que 

diferenças em diversidade estrutural entre florestas naturalmente regeneradas, florestas 

restauradas e florestas nativas sejam acompanhadas por diferenças em diversidade 

funcional. Nós prevemos que as categorias florestais apresentarão diferenças em número e 

composição de grupos funcionais baseado em morfologia floral, onde florestas nativas 

conterão o maior número de grupos funcionais e conseqüente formação de 

compartimentos na topologia da rede de interações.  

 

MATERIAIS E MÉTODOS  

 

Área de estudo  

 

Nos últimos 200 anos, grande parte da Mata Atlântica brasileira foi derrubada e queimada 

para produção de madeira e criação de gado, restando apenas 11% da floresta nativa 

original (Dean 1995, Ribeiro et al. 2009). Nesta região, restauração de habitat é 

predominantemente realizada por companhias hidroelétricas e mineradoras para 

compensar os danos ambientais que causam. No caso desse estudo, a Companhia de 
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Cimento Ribeirão Grande comprou uma fazenda de 337 ha no município de Ribeirão 

Grande (Fazenda Intermontes, lat 24o12’44”S/48o26’14”W’) e desenvolveu um projeto de 

restauração começando pela remoção do gado e proteção das áreas contra o fogo. Na 

segunda fase do projeto (2001/2002), árvores de espécies nativas foram plantadas em 

alguns pastos abandonados e outras áreas de pastos foram deixadas para regeneração 

natural. Como resultado desse programa de restauração, havia da fazenda áreas de florestas 

naturalmente regeneradas e áreas de florestas restauradas de mesma idade e uso similar de 

solo. Além disso, a fazenda continha alguns fragmentos remanescentes de floresta nativa 

com nível médio de degradação dado o corte seletivo de madeira e extração de espécies 

ornamentais (Busato et al. 2007, Ribeiro et al. 2009). 

 

As florestas restauradas foram plantadas com espécies nativas da Mata Atlântica na 

proporção pioneira: não-pioneira de 1:1, usando 116 espécies de árvores (legislação 

ambiental do Estado de São Paulo exige o plantio de no mínimo 80 espécies em programas 

de restauração, Resolução 47/08, Rodrigues et al. 2009). Nós usamos as três categorias 

florestais como a base para nosso desenho experimental: florestas naturalmente 

regeneradas (Reg), florestas restauradas (Res) e florestas nativas (Nat) e cada categoria teve 

três áreas amostradas, totalizando nove áreas. As distâncias entre áreas variaram entre 400 

a 1700 m. Dentro de cada área, sete parcelas de 10 x 10 m e 20m de distâncias entre elas 

foram amostradas. Durante 2006, nas estações de verão (fevereiro-março), outono (junho), 

inverno (agosto) e primavera (outubro-novembro) coletamos as informações para este 

estudo. Como o objetivo do estudo não é avaliar variações temporais, nós juntamos os 

dados de todas as estações. 

  

Construção das redes de interação flores-visitantes 

 

Plantas.  Amostramos todas as espécies em flor em cada parcela, contando as unidades 

florais de cada indivíduo de planta. A unidade floral é definida como uma única flor, ou 

parte de uma inflorescência, da qual uma abelha de porte médio tem que voar para alcançar 
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outra unidade floral da mesma espécie (Dicks et al. 2002). O número de unidades florais de 

plantas de grande porte ou de plantas com elevado número de inflorescências foi estimado 

multiplicando-se o número médio de flores abertas por inflorescência pelo número médio 

de inflorescências por galhos e pelo número médio de galhos na planta. Para cada 

tratamento foi calculado o número de flores médio entre as três áreas e os números de 

flores foram categorizados em dados binários aditivos por espécies: de 0 a 50 flores, de 51 

a 500 flores, de 501 a 1000 flores, de 1001 a 5000 flores, de 5001 a 10000 flores e mais de 

10000 flores. Com isso, acessamos o papel da abundância das flores na relação de 

visitantes e morfologia floral oferecendo um fator dinâmico para a formação dos grupos 

funcionais entre áreas.  

 

Cada espécie vegetal foi classificada pelos atributos: 1) sistema sexual (hermafrodita, 

monóica ou dióica); 2) recurso floral (néctar, pólen, óleo ou resina ou tecido) e 3) cor (tons 

opacos – branco a creme; tons amarelados – amarelo a laranja claro, tons violáceos – rosa a 

azulados claros e tons avermelhados – vermelho e roxos). Adicionalmente, três flores de 

todos os indivíduos em flor foram medidas em cada parcela. Medidas de tamanho de 

partes florais em que o visitante pode pousar (superfície de pouso), comprimento da corola 

e diâmetro de abertura da corola foram mensuradas utilizando paquímetro digital, muitas 

vezes com ajuda de lupa em laboratório. Para as espécies que oferecem apenas pólen, óleo, 

resina ou tecido, nas quais o comprimento e diâmetro da corola não restringem a coleta do 

recurso floral pelos visitantes, estas medidas foram inseridas na planilha como zero. Para 

cada espécie foram calculadas médias para cada variável por tratamento. As três medidas 

florais também foram categorizadas em dados binários sendo que, para superfície de pouso 

e para o comprimento da corola as categorias foram divididas de 3 em 3 mm e para 

diâmetro de abertura de corola de 2 em 2 mm. Assim, a matriz com as características 

morfológicas das flores é formada por dados binários e independentes. Distribuições do 

número de espécies de plantas e de visitantes florais por variável são apresentadas por 

tratamento para avaliar o perfil da comunidade quanto a distribuição das flores e de 

visitantes florais utilizam tal recurso. Espécies cujas flores não puderam ser coletadas ou 
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cujas informações de sistema sexual não estão disponíveis na literatura não foram incluídas 

neste estudo (14 espécies).  

 

Visitantes florais. Das sete parcelas em cada área, escolhemos quatro com o maior número 

de espécies em flor de cada estação para amostrar as interações. A cada dia uma área foi 

amostrada quanto aos indivíduos em flores em cada uma das sete parcelas e posterior 

observação dos visitantes florais das 9h00 às 18h30 em quatro das sete parcelas. Após esse 

horário todas as flores de todos os indivíduos foram coletadas para que medidas pudessem 

ser tomadas em laboratório. Dois observadores ficaram 75 minutos em cada parcela 

amostrando a identidade e número de visitas de cada espécie de visitante floral em cada 

espécie de planta. O tempo de observação em cada indivíduo foi controlado e 

freqüentemente foi possível observar mais de uma planta por vez. Os observadores 

amostraram apenas visitantes que tiveram contato com estruturas reprodutivas. 

Observações de visitantes foram amostradas apenas em dias ensolarados e com ventos 

moderados. Como cada parcela foi amostrada duas vezes no dia, uma no período da 

manhã e outra no período da tarde, totalizando 150 minutos de observação por parcela. 

Dado que quatro parcelas foram amostradas por área, 10 horas de observação de visitantes 

florais foram realizadas por dia em cada área em cada uma das estações.  

 

Considerando que exista diferença na visibilidade das flores, dependendo da espécie 

observada, desenvolvemos uma escala de classificação para cada espécie de planta. A escala 

é baseada na localidade (florestas regeneradas naturalmente, florestas restauradas e florestas 

nativas), na forma de vida (árvores, arbustos, ervas, lianas e epífitas) e densidade de folhas 

(alta – mais de 66% de galhos com folhas e baixa – menos de 66% de galhos com folhas), 

pois tais características limitam a observação de visitantes em toda a planta. A seguir, o 

número total de unidades florais foi corrigido para cada espécie, multiplicando-se o valor 

por um fator de correção (0.1 to 1.0). Procuramos deste modo, nos aproximar do número 

de flores que pudemos observar recebendo visitas.  
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A fim de detectar um padrão geral, considerando todas as florestas dados das quatro 

estações e todas as áreas foram juntados. As espécies de visitantes florais foram agrupadas 

em categorias taxonômicas: Apis mellifera, abelhas nativas, vespas, formigas, moscas, 

borboletas, besouros e beija-flores. Consideramos Apis mellifera uma categoria separada por 

ser um visitante floral exótico. A taxa de visitação entre cada grupo de visitantes em uma 

dada espécie de flor foi calculado seguindo a seguinte equação: 
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onde taxa de visitação (TV) entre uma espécie de planta (j) e uma espécie de visitante floral (i) é o 

número de visitas de cada espécie de visitante realizado na planta (V) pelo número de unidades 

florais corrigidas na planta (F), pelo tempo de observação naquela planta em minutos (T). Essa 

equação padroniza diferenças em abundância floral e duração de observação entre espécies 

de plantas. A taxa de visitação de uma dada categoria taxonômica de visitantes florais em 

um dado tratamento é dada pela somatória da interação entre plantas e visitantes 

pertencentes a esse grupo. Para se obter a taxa de visitação do par (espécie de planta e 

categoria taxonômica de visitantes) em um tratamento, foi calculada a média entre áreas 

dentro de cada tratamento.  

 

Análise de Dados 

 

Para verificar a existência de grupos funcionais a partir de características morfológicas das 

flores, todas as espécies em flor foram agrupadas em cada tratamento utilizando a análise 

de agrupamento pelo algoritmo UPGMA (Unwighted pair-group average) (Petchey & Gaston 

2006). O dendograma é construído a partir de informações sobre características das 

espécies e pode ser considerado como a descrição das relações funcionais em comum entre 

espécies da comunidade.  Visto que a matriz de caracteres florais é qualitativa, usamos o 

índice de similaridade Kulczynski, por este trabalhar com dados binários e levar em conta 
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diferenças de riqueza entre os grupos comparados. Consideramos espécies pertencentes do 

mesmo grupo quando compartilham 80% dos atributos em comum. No caso da formação 

de grupos, as variáveis que mais contribuíram para os agrupamentos na comunidade foram 

avaliadas com o método de porcentagem de similaridade (Simper). As diferenças de grupos 

funcionais baseados em atributos florais entre tratamentos foram testadas com ANOSIM 

de uma via, pelo índice de similaridade Kulczynski. A significância é computada por 

permutações de Monte Carlo, com 10.000 repetições. Para comparações de pares de 

tratamentos utilizamos a correção de Bonferroni.  

 

Com a finalidade de verificar se os grupos formados com base em características florais 

podem ser considerados similares do ponto de vista dos visitantes florais, nós reagrupamos 

as espécies vegetais que receberam visitas com o mesmo método descrito acima. Em 

seguir, dados de visitação por categoria de visitantes (Apis mellifera, abelhas, vespas, 

formigas, moscas, borboletas, besouros e beija-flores) foram transformados com a 

padronização z, para que todos os valores tenham média 1 e desvio padrão 0. 

Adicionalmente, adicionamos o valor mínimo transformado de cada variável dentro de 

cada tratamento a cada valor para obtermos apenas valores positivos. Para testar se a 

formação de grupos baseadas em atributos florais é semelhante à formação de grupos a 

partir da visitação floral usamos teste de Mantel (Mantel, 1967), correlacionando as duas 

matrizes de similaridade: grupos de plantas pelas flores – matriz qualitativa com índice de 

similaridade Kulczynski e grupos de plantas pelos visitantes – matriz quantitativa com 

índice de similaridade Bray-Curtis. Adicionalmente, repetimos as comparações entre 

matrizes de similaridade entre plantas pelos atributos das flores e plantas pela visitação sem 

Apis mellifera para avaliar o efeito desse vetor na rede de interação. Com base nisso, 

novamente testamos se as relações entre grupos de plantas do ponto de vista dos 

polinizadores dependem da categoria de floresta com ANOSIM (comparação entre 

tratamentos). Todas as análises descritas foram realizadas no Software PAST (Hammer et 

al. 2001). Redes de interação entre os grupos funcionais de espécies em flor gerados pela 

análise de agrupamento e as categorias taxonômicas de visitantes florais para cada um dos 
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tratamentos foram construídos no pacote Biparite (Dormann et al. 2008, Dormann et al. 

2009) no R (R Development Core Team 2005).  

 

RESULTADOS 

 

Das 172 espécies em flor avaliadas, florestas regeneradas naturalmente apresentaram 61 

espécies, florestas restauradas 84 e florestas nativas 55. Nenhuma espécie em flor ocorreu 

nas três categorias. No total, cem espécies em flor tiveram suas flores visitadas.  

 

As três categorias de florestas apresentaram grande número de espécies cujas flores são de 

tamanho reduzido, com tamanho de superfície de pouso variando entre 0 a 9 mm (74% da 

comunidade nas Reg, 58% nas Res e 54% nas Nat, Fig. 1a), comprimento da corola entre 0 

a 9 mm (93% da comunidade nas Reg e Res e 71% nas Nat, Fig. 1b) e abertura do 

diâmetro da corola variando entre 0 a 6 mm (98% comunidade nas Reg, 86% nas Res e 

89% nas Nat, Fig. 1c). As florestas restauradas e nativas apresentaram uma tendência a 

apresentar mais espécies com tamanho de superfície de pouso maiores de 3 cm e florestas 

nativas possuem mais espécies cujos tubos de corolas são maiores de 3 cm (Fig. 1 a-b). 

Esse padrão se mantém ao analisar as flores apenas das espécies visitadas (Fig. 1 d-f), assim 

como para o número de espécies de visitantes florais que utilizam o recurso com a mesma 

distribuição de que ele é oferecido em todos os tratamentos (Fig. 1 g-i). 

 

De todas as espécies em flor presentes na Fazenda Intermontes, 21 grupos funcionais 

baseados em atributos reprodutivos foram estabelecidos. Apenas um grupo foi exclusivo 

de apenas um tratamento, aquele composto por espécies herbáceas de flores pequenas, 

azuladas que oferecem apenas pólen e que estavam presentes em florestas restauradas. Sete 

grupos funcionais foram exclusivos de dois tratamentos, sendo um grupo em comum entre 

floresta regenerada naturalmente e floresta nativa, dois grupos entre floresta regenerada 

naturalmente e floresta nativa, e quatro grupos funcionais em comum entre floresta 

restaurada e floresta nativa (Fig. 2). Houve diferenças significativas no número de espécies 
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que contribuíram para compor os grupos funcionais em cada tratamento (X2 = 64,15; d.f. 

= 40, p = 0,009). As espécies da floresta restaurada dominaram praticamente três grandes 

grupos, que são representados basicamente pelas seguintes características: grupo 1 - Flores 

pequenas (0 a 6 mm de superfície de pouso e comprimento e 0 a 2mm de abertura de 

corola), opacas, de néctar e pólen e de abundância floral alta; grupo 2 - flores de tamanhos 

de 0 a 9 mm de superfície de pouso e comprimento e 0 a 2 mm de abertura de corola, 

tubulares, de cor rosácea e que produzem néctar e pólen e baixa quantidade de flores; 

grupo 3 - flores de 0 a 9 mm de superfície de pouso, 0 a 6 mm de comprimento de corola e 

0 a 0,4 mm de abertura de corola, amarelas, que produzem néctar e poucas flores. O grupo 

2 não teve representantes para espécies de floresta nativa. Quanto às florestas regeneradas 

naturalmente, há um grupo onde suas espécies mais se enquadram, sendo este 

representado por flores pequenas (0 a 6 mm de superfície de pouso e comprimento e 0 a 

2mm de abertura de corola), opacas e produtoras de néctar. A floresta nativa tem 

representantes distribuídos equitativamente pelos grupos, não apresentando dominância de 

espécies em um dado grupo (Fig. 2).  

 

Detectamos grupos funcionais baseados nos atributos florais em todos os tratamentos 

separadamente, sendo que na floresta regenerada naturalmente encontramos 10 grupos, na 

floresta restaurada 14 grupos e na floresta nativa nove. Os dendogramas de agrupamento 

de cada categoria florestal estão ilustrados na Figura 3 (a-c). As categorias de florestas 

diferem entre si quanto à composição de grupos funcionais (Anosim, R=0,04; p=0,007), 

porém a dissimilaridade entre os grupos é muito baixa. Os grupos compostos nas florestas 

nativas são diferentes dos grupos das florestas regeneradas naturalmente (valores 

corrigidos de Bonferroni, p = 0,00) e das floresta restaurada (valores corrigidos de 

Bonferroni, p = 0,04). As espécies vegetais encontradas nas florestas regeneradas e 

restauradas não diferiram quanto aos grupos funcionais a que pertencem (valores 

corrigidos de Bonferroni, p = 1). Em todas as comparações entre tratamentos par a par, 

pólen foi a variável que mais contribui para diferenciação dos grupos, porém sua 

contribuição foi sempre pequena (c. 6%).  
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Em relação às espécies de árvores plantadas nas florestas restauradas, apenas duas espécies 

(Senna multijuga e Bauhinia forficata) não fizeram parte de agrupamentos com outras espécies 

da comunidade (Fig. 2). Todas as outras possuem semelhanças em características florais 

com outros representantes de outras categorias de florestas. As 23 espécies plantadas 

foram agrupadas em nove grupos diferentes contendo outras espécies regenerantes, sendo 

que destes, três concentram a maioria das espécies. Erytrina speciosa, uma espécie plantada 

cujas flores são vermelhas, tubulares e produzem néctar, foi exclusiva representante de 

florestas restauradas em um dado grupo funcional (Fig. 2). Ao avaliar as espécies das 

florestas restauradas separadamente, dos 14 grupos funcionais neste tratamento dois foram 

constituídos exclusivamente por espécies de plantadas: o grupo formado por Mimosa 

scrabella e Acacia poliphylla e o grupo de Senna multijuga e Solanum granuloso-leprosum (Fig 3b). 

Por outro lado, cinco grupos funcionais foram representados apenas por espécies 

regenerantes naturalmente.  

 

Quando avaliadas apenas as plantas que receberam visitas, a grande maioria das espécies 

não teve alteração no grupo funcional a qual pertence, apesar de alguns grupos terem sido 

desfeitos (Fig. 4 a-c). Os grupos funcionais foram distintos entre as categorias de florestas 

(Anosim, R = 0,03; p = 0,05), havendo baixa dissimilaridade entre eles. A diferença foi 

detectada apenas entre os grupos funcionais das florestas regeneradas naturalmente e das 

florestas nativas (valores corrigidos de Bonferroni, p = 0,02). As florestas restauradas 

avaliadas sob o aspecto das espécies visitadas não possui diferenças significativas quanto 

seus atributos morfológicos florais quando comparadas as florestas nativas (valores 

corrigidos de Bonferroni, p = 0,39).  

 

Do ponto de vista dos visitantes florais, em todas as categorias de florestas houve 

formação de grupos funcionais, porém em número menor que os oriundos apenas com a 

utilização de características qualitativas florais (Fig. 4 d-f). A formação de agrupamentos 

utilizando as freqüências de visitas dos visitantes florais e das plantas apresentou 
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diferenças. Porém, isso não acontece da mesma forma em todos os tratamentos: nas 

florestas regeneradas naturalmente e nas florestas restauradas houve pequena correlação 

entre os dendogramas (Mantel tests, Reg: R = 0,15; p = 0,02 e Res: R = 0,15; p = 0,001). Já 

nas florestas nativas os grupos formados pelos dados de freqüência de visitas estão 

correlacionados em 31% com os grupos formados por atributos florais (Mantel test, R = 

0,31; p = 0,00). Houve reagrupamento de algumas espécies e o aparecimento de novos 

grupos em todos os tratamentos quando Apis mellifera é retirada da análise de agrupamento. 

Porém, não houve diferenças significativas entre os grupos formadas seguindo as 

freqüências de visitas com Apis mellifera (Fig. 4 d-f) e sem Apis mellifera (Fig. 4 g-i), 

indicando alta associação entre esses dendogramas (Mantel tests: Reg - R = 0,90, p = 0,00; 

Res - R = 0,80, p = 0,00; Nat - R= 0,85, p = 0,00 - Fig.3 d-i).  

 

Redes de interação entre grupos funcionais de plantas e categorias taxonômicas de 

visitantes florais estão ilustradas na Figura 5. As categorias de visitantes florais visitaram 

diferentes grupos de plantas em todos os tratamentos, reforçando os resultados de que os 

grupos estabelecidos pelos dados de visitação podem ser distintos dos agrupamentos dados 

pelas características florais. Esse padrão foi observado em florestas restauradas, porém 

apesar de ocorrer maior número de grupos funcionais baseado em atributos florais, os 

visitantes florais não seguem a formação de grupos, sendo suas visitas dispersas em todos 

os grupos funcionais de flores. 

 

DISCUSSÃO  

 

Nossos resultados mostram que atributos florais são características adequadas para acessar 

a diversidade funcional das comunidades vegetais, fornecendo informações valiosas para 

inferir interações com visitantes florais (Johnson 2010). Como prevíamos, as categorias de 

florestas apresentaram diferenças na composição de grupos funcionais, sendo que as 

florestas nativas são diferentes funcionalmente das florestas regeneradas naturalmente e 

das restauradas em termos de características florais. Apesar das florestas restauradas 
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apresentarem maior riqueza em número de espécies em flor (capítulo 2 desta tese) e maior 

número de grupos funcionais, estas não diferem marcadamente para uma maior 

diversificação funcional quando comparada com as florestas regeneradas naturalmente. 

Além disso, as espécies das florestas restauradas se concentram em sua maioria em poucos 

grupos, ao passo que nas florestas nativas os representantes estão distribuídos 

equitativamente pelos grupos. 

 

A alta dominância de grupos funcionais com flores pequenas, abertas ou tubulares, opacas 

e que fornecem néctar nas florestas regeneradas naturalmente e nas florestas restauradas 

indicam a quase ausência de limitações morfológicas para os visitantes, provendo um 

padrão de visitação altamente generalista (Olesen et al. 2007). Ao contrário, apesar das 

florestas nativas também apresentarem tais grupos, a distribuição equitativa das espécies 

entre os grupos dá um perfil funcional diferente a comunidade. Flores com corola maior 

de 3 cm, restringem o acesso de alguns grupos de visitantes florais ao recurso, 

contribuindo para uma maior especialização na rede de interação entre flores e visitantes 

(Vasquez 2005). As espécies de árvores plantadas formaram grupos funcionais exclusivos 

nas florestas restauradas, contribuindo para uma maior diversificação em atributos 

funcionais florais em tais comunidades. Porém, as plantas regenerantes espontaneamente 

contribuíram tanto, ou mais para essa diversificação. 

 

As espécies não são equivalentes em termos de suas morfologias florais e fornecem 

elementos que explicam padrões de interação com visitantes florais. A perda ou adição de 

espécies com características funcionais particulares podem ter impactos diferentes em 

determinado processo ecológico, por outro lado diferentes processos são provavelmente 

afetados por diferentes espécies ou grupos funcionais (Tilman et al. 1997). A probabilidade 

de um grupo funcional ser extinto em uma dada comunidade aumenta com o número de 

grupos funcionais reconhecidos (riqueza funcional), mas diminui com a riqueza de espécies 

e equitabilidade funcional (Fonseca & Ganade 2001). Por outro lado, pesquisadores 

demonstraram que diversidade funcional em redes de interação entre plantas e animais 
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aumenta persistência dessas comunidades (Fontaine et al. 2006). De fato, o maior número 

de grupos funcionais nas florestas restauradas pode estar contribuindo para uma maior 

resiliência após extinções de espécies (capítulo 3 desta tese). 

 

Existe uma tendência de espécies de visitantes florais optarem por visitar tamanho de 

flores mais abundantes na comunidade. Porém, ao avaliar o conjunto de atributos florais 

esse padrão de visitação não é claro. Embora as características florais observadas tivessem 

fornecido mais informações sobre a diversidade funcional destas comunidades do que 

quando avaliadas apenas pela riqueza de espécies, não foi adequada para indicar quais 

atributos definem o padrão de visitação nas florestas regeneradas e restauradas. Nossos 

resultados indicam que visitantes florais nas florestas nativas seguem 30% das 

características qualitativas florais testadas, corroborando o fato de que neste tratamento as 

relações entre plantas e visitantes florais são mais fortes. Por outro lado, outros atributos 

funcionais não testados aqui também podem estar direcionando preferências de visitantes 

florais, como altura da flor em relação ao solo e sua antese (Hoehn et al. 2008).  

 

Apesar desses resultados promissores para uma avaliação exploratória da diversidade 

funcional entre as categorias de florestas, sabemos que o conceito de diversidade funcional 

e as metodologias para detectar grupos funcionais estão em constante discussão (Podani & 

Schmera 2006, Petchey & Gaston 2007). Porém, acreditamos que as análises apresentadas 

nesse estudo ainda são válidas para mostrar diferenças em agrupamento de espécies entre 

tratamentos nos fornecendo pistas de como recursos florais são distribuídos e utilizados 

por visitantes na comunidade. Além disso, o uso dessa ferramenta para avaliar diversidade 

funcional contribuiu para uma melhor compreensão das diferenças em níveis de 

generalização e especialização entre as comunidades estudadas. Pretendemos aprofundar 

esse estudo para avaliar eficácia de restauração ecológica, no sentido de sugerir espécies-

chaves para incrementar diversidade funcional de comunidades restauradas, oferecendo 

recursos importantes que atendam as diversas preferências dos visitantes florais. 
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Figura 1 Distribuição de número de espécies em flor em cada tratamento (a – c), de número de espécies visitadas (d – f) e de número de 

espécies de visitantes florais (g –i) para os atributos superfície de pouso, comprimento de corola e diâmetro de abertura de corola em milímetros. 

Tratamentos: florestas regeneradas naturalmente (Reg), florestas restauradas (Res) e florestas nativas (Nat).  
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Figura 2 Dendograma de similaridade (índice de Kulczynski) de características morfológicas florais das espécies ocorrentes na Fazenda 

Intermontes. Espécies em vermelho estiveram presentes nas florestas regeneradas naturalmente, em azul nas florestas restauradas e em verde 

nas florestas nativas. Os grupos funcionais semelhantes em 80% (linha vermelha) estão delimitados acima da linha vermelha. Note que grupos 

marcados com o símbolo (*) possuem espécies apenas de florestas regeneradas naturalmente e de florestas restauradas. Grupos marcados com 

o símbolo ( ‘ ) possuem espécies apenas de florestas restauradas e florestas nativas. Grupo com o símbolo (/) possui espécies apenas de 

florestas regeneradas naturalmente e de espécies nativas e o grupo com o símbolo (+) possui espécies apenas das florestas restauradas. 
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Figura 3 Dendogramas de similaridade (índice de Kulczynski) de características 

morfológicas florais das espécies ocorrentes em florestas regeneradas naturalmente (a), 

florestas restauradas (b) e florestas nativas (c). Os grupos funcionais semelhantes em 

80% (linha vermelha) em cada tratamento estão coloridos com as mesmas cores. Cores 

em dendogramas diferentes não significam grupos funcionais semelhantes.  

 

 

 

 

0 6 12 18 24 30 36 42 48 54

0,55

0,6

0,65

0,7

0,75

0,8

0,85

0,9

0,95

S
im

ila
ri
ty

A
n

a
c
_
tr

e
e

A
s

p
id

o
s
p
e
rm

a
 s

p
.

M
y
rc

ia
 f
a
lla

x

C
a
s
e
a
ri

a
 s

y
lv

e
s

tr
i

L
ic

a
n
ia

 s
p
.

P
ip

to
c
a
rp

h
a
 r

e
itz

i

S
c

h
e
ff
le

ra
 m

o
ro

to
n

H
e
is

te
ri
a
 s

ilv
a
n
i

A
lib

e
rt

ia
 m

y
rc

ifo
l

R
h
ip

s
a
lis

 s
p
.2

R
h
ip

s
a
lis

 s
p
.4

R
h
ip

s
a
lis

 t
e
re

s

S
tr

u
th

a
n
th

u
s
 c

o
n
c
i

E
ry

th
ro

x
y
lu

m
 d

e
c
id

E
u

g
e
n
ia

 s
p

.

L
e
a
n
d
ra

 r
e
fr

a
c
ta

P
s

y
c
h
o
tr

ia
 lo

n
g
ip

e

S
e

rj
a
n
ia

 s
p

.

E
s

e
m

b
e
c
k
ia

 g
ra

n
d
if

R
h
ip

s
a
lis

 e
lli
p
tic

R
h
ip

s
a
lis

 p
a
ra

d
o
x
a

L
e
p
is

m
iu

m
 c

ru
c
ifo

r

P
s

y
c
h
o
tr

ia
 s

u
te

re
l

R
u
d
g
e
a

 ja
s
m

in
io

id
e

P
ru

n
u
s

 m
y
rt

ifo
lia

A
llo

p
h
y

lu
s
 e

d
u
lis

Z
a

n
th

o
x
y
lu

m
 r

h
o
ifo

A
n

th
u
ri
u
m

 s
e
llo

w
ia

A
ra

c
_
s

p

B
e

rt
o
lo

n
ia

 m
o
s
e
n
ii

S
o

la
n
u
m

 c
in

n
a
m

o
m

e
u

O
u
ra

te
a
 b

ra
c
h
y
b
o
tr

O
u
ra

te
a
 p

a
rv

ifo
lia

H
e
te

ro
p
te

ry
s
 n

iti
d

D
ic

h
o
ri
s
a
n
d
ra

 p
u
b
e

V
ite

x
 p

o
ly

g
a
la

D
a
le

c
h
a
m

p
ia

 f
ic

ifo

O
n
c
id

iu
m

 lo
n
g
ip

e
s

O
n
c
id

iu
m

 s
p
. 
2

G
u
a
tt
e
ri
a
 n

ig
re

s
c
e

P
a

s
s
ifl

o
ra

 c
f.
 a

c
t

A
m

p
h
ilo

p
h
iu

m
 d

o
lic

B
ig

n
_
lil
a
s

A
n

e
m

o
p
a
e
g
m

a
 c

h
a
m

b
e

P
s

itt
a
c
a
n
th

u
s
 c

o
rd

F
u

c
h
s
ia

 r
e
g
ia

D
a
h
ls

te
d
tia

 c
f.
 f
a

M
e
n
d
o
n
c
ia

 v
e
llo

z
ia

V
ri

e
s
e
a
 in

c
u
rv

a
ta

N
e
m

a
ta

n
th

u
s
 c

f.
 t
e

V
ri

e
s
e
a
 f
la

v
a

A
e

c
h
m

e
a
 n

u
d
ic

a
u
lis

T
ill

a
n
d
s
ia

 s
tr

ic
ta

T
ill

a
n
d
s
ia

 t
e

n
u
ifo

A
e

c
h
m

e
a
 c

o
e
le

s
tisc 



 138 

 

                                             

 

Figura 4 Dendogramas de similaridade de características morfológicas florais das espécies visitadas nas 
florestas regeneradas naturalmente - Reg (a), florestas restauradas - Res (b) e florestas nativas - Nat (c). 
Os grupos funcionais semelhantes em 80% (linha vermelha) em cada tratamento estão coloridos com 
as mesmas cores. Dendogramas d (Reg), e (Res) e f (Nat) ilustram os agrupamentos das espécies de 
plantas seguindo freqüências de visitas de categorias taxonômicas de visitantes florais e dendogramas g 
(Reg), h (Res) e i (Nat) mostram esses agrupamentos na ausência da espécie Apis mellifera. Cores em 
dendogramas do mesmo tratamento significam mesmas espécies.   
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a 

b 

c 

Figura 5 Redes de interação quantitativas entre grupos funcionais florais e categorias 

taxonômicas de visitantes florais. Em cada rede os retângulos em preto representam os 

grupos funcionais de plantas (inferior) e categorias de visitantes florais (superior). Os “links” 

entre retângulos representam as interações entre os grupos de espécies e a largura de cada 

“link” indica freqüência de interação total. Tratamentos: florestas naturalmente regeneradas 

(a), florestas restauradas (b), florestas nativas (c). 
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Capítulo 5 

 

I - Discussão Geral 

 

As abordagens de diversidade estrutural e funcional das comunidades 

em florestas naturalmente regeneradas, florestas restauradas e florestas 

nativas possibilitaram avaliar o quanto à restauração florestal praticada na 

Mata Atlântica afeta redes de interação planta-visitante floral. As 

comunidades vegetais em flor das três categorias de florestas são diferentes 

quanto à riqueza de espécies em flor, à composição florísitica e funcional, à 

abundância relativa de parâmetros de história de vida das espécies, níveis de 

generalização e especialização de interações e à robustez à perda de espécies.  

A princípio, florestas restauradas podem ser vistas como contendo 

maior número de espécies em flor, dando suporte à idéia de que o plantio 

de árvores nativas aumenta a biodiverisdade (Benayas et al. 2009, Rodrigues 

et al. 2009). Porém, esse maior número de espécies em flor está relacionado 

à adição de árvores plantadas, visto que o número de espécies regenerantes 

espontaneamente é o mesmo que nas florestas regeneradas naturalmente. A 

incorporação de grande número de espécies de outras formas de vida além 

de árvores mostra que o processo de facilitação pode estar operando entre 

espécies vegetais nas florestas restauradas. Os processos estruturais de 

florestas mostram que florestas regeneradas naturalmente e florestas nativas 

são mais similares entre si do que com florestas restauradas. Apesar de 

florestas restauradas mostrarem aumento na diversidade local, o plantio de 

árvores nativas transforma uma floresta em estágio inicial de sucessão em 

um habitat mais homogêneo quando comparado com florestas regeneradas 

naturalmente. Homogenização de habitat é esperado ser um grande 

problema para biodiversidade, ameaçando as espécies raras (Hewitt et al. 

2010).  
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As categorias de florestas diferiram em relação à distribuição de 

parâmetros de história natural entre indvíduos de cada comunidade. A 

presença de mais árvores nas florestas regeneradas naturalmente e nas 

florestas restauradas é esperada já que em estágios iniciais de sucessão a 

densidade de espécies pioneiras é mais alta do que em estágios tardios de 

sucessão em florestas tropicais. Polinização por beija-flores foi altamente 

representada em florestas nativas, graças à alta abundância de bromélias 

nessa categoria de floresta. A ocorrência do modo de polinização por 

morcegos e do modo de dispersão abiótico e biótico nas florestas 

restauradas indica que essa técnica de restauração contribui na adição de 

diferentes parâmetros de história natural para a comunidade restaurada. Nas 

florestas restauradas, um terço dos indivíduos arbóreos provém de plantas 

que regeneraram espontaneamente. Esse fato, aliado à presença de outras 

formas de vida, confirma que a sucessão natural está ocorrendo sob 

florestas restauradas, porém não mais intensamente que nas florestas 

regeneradas naturalmente.  

 Não houve diferenças significativas quanto às métricas de redes de 

interação planta-visitantes florais entre categorias de florestas. Porém, 

diferenças em composição de espécies entre tratamentos podem estar 

refletindo em diferenças na distribuição de interações entre os pares de 

espécies nas diferentes comunidades. As florestas restauradas tiverem 

tendência de ter espécies mais generalistas, sugerindo que tais comunidades 

possuem menores limitações morfológicas florais implicando em maior 

generalização nos padrões de visitação de flores. Realmente, pudemos 

verificar que existe alta dominância de flores pequenas, abertas, opacas e 

que fornecem néctar nas florestas regeneradas naturalmente e nas florestas 

restauradas indicando a quase ausência de limitações morfológicas para os 

visitantes, provendo um padrão de visitação altamente generalista. Por outro 

lado, as florestas nativas apresentaram tendência de maior nível de 

especialização em comparação com as outras florestas. Certamente, o maior 
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número de flores com corola comprida de espécies presentes nas florestas 

nativas converge com o fato de que um maior número de beija-flores e 

borboletas visitou flores nessas comunidades. De fato, geralmente 

ambientes degradados apresentam maior nível de generalização do que 

ambientes mais preservados (Aizen & Vasquez 2006). A maior 

generalização de interações encontrada nas florestas restauradas pode 

explicar a tendência dessas comunidades serem mais robustas à extinção de 

espécies que as outras categorias de florestas, já que espécies altamente 

conectadas são importantes para a estruturação e estabilidade de redes de 

interação. De fato, o maior número de grupos funcionais nas florestas 

restauradas pode estar contribuindo para uma maior resiliência após 

extinções de espécies. 

As árvores plantadas causaram efeitos imprevisívies na visitação de 

flores das plantas regeneradas naturalemente. As plantas regeneradas 

espontaneamente receberam mais visitas na floresta regeneradas do que nas 

florestas restauradas, demontrando que a regeneração natural é mais vistada 

quando não está próxima de árvores plantas. Dado que não há diferenças 

em abundância floral entre florestas regeneradas naturalmente e florestas 

restauradas, que possuem o histórico do uso do solo é são da mesma idade, 

a presença das árvores plantadas indica ser a causa mais provável de 

diferenças em número de visitas entre esses tratamentos. Esses resultados 

sugeriram que árvores plantadas devem estar competindo por visitantes 

florais, deixando poucos deles disponíveis para espécies regenerantes 

espontaneamente. Porém, não podemos inferir se esse decréscimo em 

número de visitas pode afetar reprodução das plantas regenerantes. 

 As categorias de florestas também apresentaram diferenças na 

composição de grupos funcionais, sendo que as florestas nativas são 

diferentes funcionalmente das florestas regeneradas naturalmente e das 

restauradas em termos de características florais. Apesar das florestas 

restauradas apresentarem maior riqueza em número de espécies em flor e 
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maior número de grupos funcionais, estas não diferem marcadamente para 

uma maior diversificação funcional quando comparada com as florestas 

regeneradas naturalmente. Além disso, as espécies das florestas restauradas 

se concentram em sua maioria em poucos grupos, ao passo que nas florestas 

nativas os representantes estão distribuídos equitativamente pelos grupos. 

As espécies de árvores plantadas formaram grupos funcionais exclusivos nas 

florestas restauradas, contribuindo para uma maior diversificação em 

atributos funcionais florais em tais comunidades. Porém, as plantas 

regenerantes espontaneamente contribuíram tanto, ou mais para essa 

diversificação. 

 Embora as características florais observadas tivessem fornecido mais 

informações sobre a diversidade funcional destas comunidades do que 

quando avaliadas apenas pela riqueza de espécies, não foi adequada para 

indicar quais atributos definem o padrão de visitação nas florestas 

regeneradas e restauradas. Nossos resultados indicam que visitantes florais 

nas florestas nativas seguem 30% das características qualitativas florais 

testadas, corroborando o fato de que neste tratamento as relações entre 

plantas e visitantes florais são mais fortes. Por outro lado, outros atributos 

funcionais não testados aqui também podem estar direcionando 

preferências de visitantes florais, como altura da flor em relação ao solo e 

sua antese (Hoehn et al. 2008). Os grupos funcionais segundo atributos 

florais se mostraram válidos para mostrar diferenças em diversidade 

funcional entre tratamentos nos fornecendo pistas de como recursos florais 

são distribuídos e utilizados por visitantes na comunidade. No futuro, 

pretendemos sugerir espécies-chaves para incrementar diversidade funcional 

de comunidades restauradas, que possam oferecer recursos importantes que 

atendam as diversas preferências dos visitantes florais. 
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II – Conlusões 

  

O plantio de espécies arbóreas para restauração de florestas tropicais 

permite a incorporação de espécies regenerantes, essencial para aumentar a 

riqueza de espécies em flor. Além disso, algumas espécies arbóreas 

plantadas contribuíram para a diversificação dos parâmetros de história de 

vida e de grupos funcionais florais na comunidade restaurada. Porém, o 

plantio de árvores nativas para restaurar áreas degradadas promoveu a 

homogeneização da floresta em estágio inicial de sucessão dada à alta 

dominância de espécies pertencentes a grupos funcionais de características 

florais sem restrições de visitação para visitantes florais. Isso favoreceu o 

elevado grau de generalização nas interações entre plantas e visitantes 

florais, provavelmente promovendo tendência a maior robustez a extinções 

de espécies na rede de interações entre flores e visitantes florais. Esse fato 

poderia ser interessante nas fases iniciais de restauração por estas florestas 

restauradas se tornarem mais resilientes à perda de espécies. Por outro lado, 

as árvores plantadas parecem estar competindo por visitantes florais com as 

espécies regenerantes espontaneamente já que estas tiveram suas flores mais 

visitadas nas florestas regenerantes e distantes das plantadas. Portanto, 

considerando que as florestas regeneradas naturalmente apresentaram alta 

abundância relativa de árvores, não apresentaram diferenças significativas 

quanto às métricas de redes de interação planta-visitantes florais com as 

florestas restauradas e que a regeneração natural na região estudada ocorre 

em grande intensidade, sugerimos que seja dada importância relevante às 

plantas regenerantes espontaneamente em projetos de restauração. 

Avaliamos restauração após 5 anos da implantação. Assim, todas as 

conclusões tiradas deste estudo necessitarão ser acompanhada em estudos 

futuros.  Caso estes resultados venham a se consolidar em estágios 

sucessionais posteriores, o plantio de arbóreas para restauração de florestas 

tropicais sob este contexto de paisagem deverá ser reavaliado, visto que a 
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regeneração natural parece ser tão efetiva para retorno de florestas na região 

como a verificada pelo plantio de espécies arbóreas. 

Para que a ecologia da restauração possa ser aplicada e que 

restauração ecológica possa ser avaliada cientificamente, restauradores e 

pesquisadores devem cada vez mais trabalhar juntos. Primeiramente, é 

altamente recomendável que restauradores tentem distribuir diferentes 

metodologias a serem comparadas aleatoriamente para evitar efeitos 

espaciais. Como já foi mencionado, também recomendamos efetivo 

monitoramento de projetos de restauração ecológica ao longo do tempo.  
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