Efeitos de queimadas recorrentes na diversidade funcional de aves amazoénicas
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1 INTRODUCAO

A biodiversidade nas florestas tropicais estd em constante ameaca devido a extracao
seletiva de madeira (NEPSTAD et al., 1999), fragmentacdo (STOKE & TUCKER, 1993) e a
sinergia entre o desmatamento e as queimadas (ARAGAO & SHIMABUKURO, 2010). Mesmo
que as queimadas ndo ocorram naturalmente nas florestas tropicais imidas (COCHRANE, 2003),
elas estdo se tornando um fendmeno comum, como consequéncia nao so6 das secas durante os
anos do fendmeno Oscilagdo Sul-El Nifio (OSEN), mas também da expansdo humana na regido
(NEPSTAD et al.,, 2001). Por exemplo, na floresta amazdnica brasileira a ocorréncia de
queimadas aumentou em mais da metade da area total que teve reducdo das taxas de
desmatamento na ultima década (ARAGAO & SHIMABUKURO, 2010). As queimadas
representam uma grande ameaca as florestas tropicais, pois modificam a composicao e estrutura
da vegetacdo (HAUGAASEN et al., 2003), além empobrecerem a fauna nativa (PERES et al.,
2003).

As consequéncias das queimadas podem variar para as espécies que habitam florestas
tropicais. Normalmente, o fogo causa efeitos negativos em aves, por exemplo, reduzindo o
sucesso reprodutivo (CAHIL & WALKER, 2000) e a abundancia das espécies (KINNAIRD &
O’BRIEN, 1998), e mudando a composi¢do das assembléias (ADENEY et al., 2006). Além disso,
na Amazodnia brasileira central, a maioria das aves insetivoras foi afetada negativamente pelo
fogo (BARLOW & PERES, 2004). A estrutura da vegetacdo ¢ um importante determinante da

diversidade e abundancia de espécies. Ainda na Amazdnia, com o aumento gradual do ntimero de
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queimadas, aves mais especialistas se tornaram menos comuns, enquanto as mais generalistas se
tornaram mais abundantes (BARLOW et al., 2002; BARLOW & PERES, 2004). Sendo assim,
podemos postular que o fogo atua como um filtro, simplificando a estrutura fenotipica da
avifauna de florestas tropicais. No entanto, existe pouca informagdo sobre os efeitos do fogo na
estrutura fenotipica dessas comunidades.

As consequéncias de disturbios a biodiversidade sdo usualmente investigadas usando
medidas de diversidade (como a riqueza de espécies ou indices de Shannon ou Simpson) que nao
levam em conta que algumas espécies sdo mais diferentes que outras quanto as caracteristicas de
suas historias de vida ou nichos ecologicos (CHALCRAFT & RESETARITIS, 2003; CHOWN et
al., 2004). De fato, alguns estudos indicam que as “medidas tradicionais de diversidade” podem
ser indicadores inadequados de disturbios florestais (e.g. ERNST et al., 2006). Por outro lado, a
diversidade funcional incorpora as similaridades ecoldgicas entre as espécies coexistentes em
uma comunidade (TILMAN, 2001). Sendo assim, medidas de diversidade funcional podem ser
usadas para representar a estrutura fenotipica das comunidades (GOMEZ et al., 2010). Essa
abordagem liga dois componentes importantes da biodiversidade: riqueza e composi¢ao de
espécies.

Medidas de diversidade funcional podem ser utilizadas para entendermos como as
comunidades locais sdo estruturadas de acordo com o banco regional de espécies (WEIHER &
KEDDY, 1999; PETCHEY et al., 2007; GOMEZ et al., 2010). Essa estruturacao ¢ usualmente
interpretada como um resultado de dois mecanismos distintos: filtro ambiental, em que espécies
coexistentes tendem a ser mais similares do que se esperaria ao acaso, pois as condicdes
ambientais atuam como um filtro selecionando e possibilitando a persisténcia de um espectro
relativamente pequeno de tragos funcionais das espécies (KEDDY, 1992); e similaridade
limitante, que previne as espécies de serem funcionalmente muito similares, assumindo a maior
coexisténcia de espécies ecologicamente diferentes entre si (MACARTHUR & LEVINS, 1967).
A teoria do nicho considera que a composicao de espécies € influenciada pelas caracteristicas
ecoldgicas das espécies e, portanto, competicao interespecifica, selecdo de habitats e diversidade
de recursos seriam determinantes para a co-ocorréncia de espécies (WEIHER & KEDDY, 1999;
GOMEZ et al., 2010). Valores de diversidade funcional diferentes do esperado ao acaso apds
perturbagdes apoiariam a teoria do nicho, pois padrdes nao randomicos da diversidade de tragos

funcionais indicariam a importancia de processos ligados nichos das espécies (filtro ambiental e



similaridade limitante) para a composicdo de espécies das comunidades (PETCHEY et al., 2007).
Por outro lado, a teoria neutra de biodiversidade (HUBBEL, 2001) assume que as espécies
coexistem nas comunidades independentemente de suas caracteristicas ecoldgicas. Nesse caso, a
composi¢ao de espécies resultaria da dispersdo, reproducdo e morte dos individuos (OSTLING,
2005). Valores de diversidade funcional iguais ao esperado ao acaso apoiariam as premissas da
teoria neutra, pois o nicho das espécies ndo seriam importantes para a defini¢do da composicao
de espécies das comunidades analisadas.

A diversidade funcional de comunidades poderia ser também relacionada com a estrutura
do habitat. Sabemos que habitats complexos contém mais espécies do que habitats mais simples
(BELL et al., 1991). Um mecanismo que explica esse padrao ¢ a diversificagdo de nichos:
habitats complexos oferecem melhor particionamento de recursos e, consequentemente,
suportariam mais espécies ecologicamente diferentes entre si (SCHOENER, 1974). Organismos
podem também variar de acordo com a forma com que sdo afetados pelas estruturas ambientais.
Por exemplo, o risco de predacdo de aves quando forrageiam no solo ¢ menor em habitats com
menos vegetacao do que em habitats com mais vegetacio (WHITTINGHAM & EVANS, 2004).
Sendo assim, torna-se importante a andlise das relacdes entre as estrutura ambiental e a
diversidade funcional das espécies, pois disturbios na vegetacdo (como as queimadas) podem

afetar indiretamente a diversidade funcional por meio de modificacdes na estrutura do ambiente.

2 OBJETIVOS

Neste trabalho testamos os efeitos das queimadas recorrentes na diversidade funcional de
assembléias de aves amazonicas de sub-bosque trés anos apds o fenomeno OSEN de 1997-1998.
Nos comparamos a diversidade funcional de aves de areas florestais que passaram por trés
histéricos diferentes de distirbio por queimadas: ndo queimadas, queimadas uma vez e
queimadas duas vezes. Além disso, usamos a estrutura da vegetagdo para procurar por relagdes
entre variaveis ambientais e a diversidade funcional das comunidades de aves. Sendo assim,
respondemos as seguintes questdes: As queimadas recorrentes atuam como um filtro ambiental
reduzindo a diversidade funcional de comunidades de aves? A estrutura da vegetacdo das

florestas explica a diversidade funcional das aves?



3 METODOLOGIA

3.1 Compilacao das ocorréncias e dos tragos funcionais das aves

Inicialmente, usamos os dados de composicdo de espécies previamente publicados em
BARLOW & PERES (2004), em que aves de sub-bosque foram amostradas em florestas com
diferentes historicos de queimadas. A amostragem foi feita na Amazonia brasileira central,
proximo aos rios Arapiuns € Maro, localizados no oeste do estado do Para (2°44° S, 55°41° W).
Para examinar os diferentes efeitos das queimadas recorrentes na diversidade funcional das aves,
usamos as informagdes sobre 28 areas florestais amostradas trés anos apos as queimadas
recorrentes que ocorreram durante o fendmeno OSEN de 1997-1998. Destas areas, 10 ndo
tiveram queimadas, 12 queimaram uma vez ¢ seis queimaram duas vezes. Os dados foram
coletados de julho de 2000 a maio de 2001, completando 20.160 horas de amostragem com redes
de neblina (veja BARLOW & PERES 2004 para mais detalhes).

Para cada ave ocorrente das areas florestais estudadas, coletamos informacgdes sobre 21
tragos funcionais (DEL HOYO et al., 1992-2007; SICK, 1997; RAMIREZ et al., 2008). Nos
selecionamos tragos associados com a quantidade e tipo de recursos consumidos, comportamento
de forrageio e periodo de atividade. Sete desses tracos foram de dieta (vertebrados, invertebrados,
folhas, frutos, grdos, néctar e onivora; presenca/auséncia); 13 foram de comportamento de
forrageio: método de forrageio (perseguigdo, colheita, investida, pastoreio, cavocar, carniceiro e
investigacdo; presenca/auséncia), substrato de forrageio (4gua, lama, solo, vegetacdo e ar;
presenga/auséncia), e periodo de atividade (diurno, noturno; presenga/auséncia); e o ultimo trago
foi a massa corporea (em gramas). Esses tragos também foram usados em alguns trabalhos
anteriores sobre a diversidade funcional de aves (e.g. PETCHEY et al., 2007) e conseguem

capturar bem como essas espécies usam e competem por recursos (SEKERCIOGLU, 2006).

3.2 Calculo da diversidade funcional

ApoOs a compilagdo dos dados sobre a ocorréncia e dos tragos funcionais das aves,
construimos uma matriz com as espécies nas linhas e seus tragos funcionais nas colunas, ¢ a

usamos para produzir um dendrograma funcional. Para isso, utilizamos uma modificagdo da



distancia de Gower (PAVOINE et al., 2009), pois tinhamos dados qualitativos e quantitativos, €
um agrupamento UPGMA para construir o dendrograma propriamente dito. Para testar se as
queimadas recorrentes modificam a diversidade funcional das comunidades de aves de sub-
bosque, calculamos os seguintes indices de diversidade funcional: “mean pairwise distance”
(MPD) e “mean nearest taxon distance” (MNTD). No6s usamos esses dois indices, que foram
propostos originalmente para analisar a estrutura filogenética das comunidades (WEBB et al.,
2000), pois dendrogramas funcionais possuem a mesma estrutura das arvores filogenéticas e,
portanto, qualquer medida de estrutura filogenética de comunidades pode ser usada com um
dendrograma funcional (PAVOINE AND BONSALL, 2010). Nesse sentido, MPD ¢ uma medida
da distancia funcional entre as espécies de uma comunidade. Ela é considerada como uma medida
basal (i.e., que ¢ mais sensivel a taxa distantes) porque calcula a distancia par-a-par entre cada
uma das espécies de uma comunidade (WEBB, 2000). MNTD ¢ uma medida que quantifica a
distancia entre cada uma das espécies e seus vizinhos mais proximos no dendrograma que
ocorrem na mesma comunidade. Sendo assim, ela é considerada uma medida terminal em um

dendrograma, ou seja, ¢ mais sensivel a variagdes nas pontas do dendrograma (WEBB, 2000).

33 Aleatorizacoes

Para testar se as espécies coexistentes nas comunidades eram mais ou menos similares do
que se esperaria ao acaso, usamos modelos nulos para comparar os valores observados de MPD e
MNTD em cada area florestal estudada com um valor médio obtido de 1000 comunidades
geradas ao acaso usando o algoritmo “independent swap”, mantendo a riqueza de espécies e
abundancia nas comunidades nulas (GOTTELI & ENTSMINGER, 2001). N6s definimos nosso
banco regional de espécies como sendo todas as espécies encontradas nas 28 florestas analisadas.

Para ambas as medidas nos calculamos o tamanho do efeito padronizado como sendo

tamanho do efeito padronizado = - (valor.obs — valor.rand) / sd

Onde ‘valor.obs’ ¢ o valor correspondente de MPD ou MNTD das comunidades, ‘valor.rand’ ¢ o

valor médio encontrado para as comunidades aleatorizadas, e ‘sd’ é o respectivo desvio padrao

para os 1000 valores aleatorizados.



Os tamanhos dos efeitos padronizados de MPD e MNTD sdo também conhecidos,
respectivamente, de “nearest relative index” (NRI) e “nearest taxon index” (NTI), e podem
indicar que ocorre agrupamento funcional quando seus valores sdo maiores que zero, ou
dispersio funcional, quando seus valores sido menores que zero (veja GOMEZ et al., 2010). Nos
usamos um teste t simples para testar se os efeitos padronizados eram, em média,
significativamente diferentes do que se esperaria ao acaso (média = 0). Essas analises foram
feitas no software R (R DEVELOPMENT CORE TEAM, 2010), usando as fungdes ‘ses.mpd’ e
‘ses.mntd’ do pacote ‘picante’ (KEMBEL et al., 2010).

34 Selecdo de modelos

Para cada floresta estudada nés usamos dados sobre a estrutura da vegetacdo (veja
BARLOW & PERES 2004 para detalhes sobre a coleta de dados) para que testissemos se a
estrutura a estrutura da vegetacdo pode predizer a diversidade funcional das aves. Para isso nos
fizemos duas selecdoes de modelos utilizando o critério de Akaike (“Akaike’s information
criterion”; JOHNSON & OMLAND, 2004). Nossas variaveis respostas foram, respectivamente,
NRI e NTI, enquanto as varidveis preditoras foram as seguintes caracteristicas do ambiente:
numero de arvores mortas, nimero de arvores vivas, densidade da vegetacdo de sub-bosque
(plantas ha™), 4rea basal de arvores vivas (m? ha™"), area basal de arvores mortas (m? ha™), nimero
de caules lenhosos, log do numero de caules nao lenhosos, arco-seno da raiz quadrada da
cobertura das copas (%) e arco seno da raiz quadrada do solo nu (%). Para as trés ultimas
variaveis nos transformamos os dados usando o log e o arco-seno da raiz quadrada dos valores
para normalizar a distribuicdo dos dados (ZAR, 2009). Para a selegdo de modelos, primeiro
encontramos os modelos que melhor prediziam a variacao dos valores de NRI e NTI nas florestas
estudadas (aqueles com AAICc < 2). Adicionalmente, usamos uma abordagem de modelos
médios, que mostram a importancia relativa de cada caracteristica ambiental para predizer a
diversidade funcional dentre todos os modelos possiveis. Fizemos isso pelo fato de que diversos
modelos com baixos valores de AAICc possuem o mesmo potencial explanatdrio mas apresentam
diferentes variaveis preditoras. Combinando essas duas abordagens nos pudemos entender melhor
quais sdo as melhores variaveis preditoras para explicar a variacao de diversidade funcional entre

as comunidades. As analises de sele¢cdo de modelos foram feitas no software Spatial Analysis in



Macroecology (SAM; RANGEL et al, 2006), distribuido gratuitamente em

www.ecoevol.ufg.br/sam.

4 RESULTADOS

Listamos 152 espécies de aves ocorrentes das 28 florestas estudadas: 92 nas ndo
queimadas, 118 nas queimadas uma vez e 71 nas queimadas duas vezes. Tivemos uma média de
42,9 + 4,01 espécies por floresta nas nao queimadas, 46,5 = 7,22 nas queimadas uma vez, e 28,7
+ 7,78 nas queimadas duas vezes; com uma média total de 41,4 + 9,29 espécies por area florestal.

Todas as florestas apresentaram diversidade funcional de aves igual ao que se esperaria ao
acaso (os valores NRI e NTI nao diferiram de zero; Figura 1). Portanto, n6s ndo encontramos
evidéncias de agrupamento ou dispersao funcional, que forneceriam, respectivamente, evidéncias
de filtro ambiental e similaridade limitante nas comunidades de aves estudadas. Isso indica que as

espécies foram reunidas aleatoriamente em relagdo aos seus tracos funcionais.
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Figura 1. Tamanho do efeito padronizado de diversidade funcional (NRI em cinza e NTI em preto) para
comunidades de aves amazoOnicas e seu respectivo intervalo de confianga (95%) para as frequéncias de queimadas

ocorridas nas florestas estudadas. Todos os valores sdo iguais ao esperado ao acaso.
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Explorando a relagdo entre as caracteristicas ambientais e a diversidade funcional das
aves, encontramos 511 modelos possiveis para a predicdo de NRI. Desses modelos, seis
apresentaram valores de AAICc menores que 2,0, sendo que cinco variaveis da vegetacao melhor
predisseram as mudancas de diversidade funcional: 4rea basal das arvores vivas, area basal das
arvores mortas, vegetagao de sub-bosque, caules nao lenhosos e cobertura de copa. Além disso, o
melhor modelo consistiu de uma Unica varidvel, que foi area basal das arvores mortas (R? = 0,22;
AAICc = 0). Quando usamos a abordagem do modelo médio, trés varidveis melhor explicaram o
tamanho do efeito padronizado da diversidade funcional das aves de sub-bosque nas florestas
estudadas: area basal das arvores mortas, caules ndo lenhosos e cobertura de copa (Tabela 1).
Area basal de arvores mortas e caules ndo lenhosos foram variaveis negativamente relacionados
com NRI e, portanto, quanto mais os seus valores aumentam, maior ¢ o efeito da dispersao
funcional, o que aumenta o quanto a diversidade funcional das espécies difere do esperado ao
acaso (similaridade limitante). Por outro lado, cobertura de copa foi positivamente correlacionada
com NRI, e quanto mais seus valores aumentam, maior ¢ o efeito do agrupamento funcional,
consequentemente diminuindo o quanto as aves sao diferentes do que se esperaria ao acaso (filtro

ambiental).

Tabela 1. Resultados dos pardmetros estimados do modelo médio para NRI como a variavel resposta, usando o

critério de Akaike. As variaveis mais importantes estdo com seus valores em negrito (R* do modelo médio = 0,41).

Variavel Importancia Coeficiente t 95% Menores  95% Maiores
Area basal das arvores mortas 0.748 -0.035 -2.76 -0.06 -0.01
Caules nao lenhosos 0.498 -0.903 -2.97 -1.498 -0.307
Cobertura de copa 0.361 3.633 3.307 1.48 5.786
Area basal das arvores vivas 0.297 0.037 2.458 0.008 0.067
Vegetacao de sub-bosque 0.252 -0.059 -1.714 -0.126 0.008
Caules lenhosos 0.238 -0.001 -2.049 -0.003 <0.001
Arvores mortas 0.232 0.006 1.304 -0.003 0.015
Arvores vivas 0.211 0.002 1.675 -0.003 0.006

Solo nu 0.205 -0.256 -0.803 -0.879 0.368




Dos 511 modelos possiveis para predizer as mudancas de NTI, cinco apresentaram
valores de AAICc menores que 2,0. Suas varidveis ambientais foram: vegetagdao de sub-bosque,
caules nao lenhosos, cobertura de copa e solo nu. O melhor modelo foi uma combinagdo de
caules ndo lenhosos e cobertura de copa (R? = 0,28; AAICc = 0). De acordo com o modelo
médio, trés varidveis foram boas preditoras do tamanho do efeito padronizado de diversidade
funcional das aves de sub-bosque (Tabela 2). A cobertura de copa e a vegetacao de sub-bosque
foram positivamente correlacionadas com os valores de NTI. Como na analise dos valores de
NRI, caules nao lenhosos foram correlacionados negativamente com os valores de NTI, levando a
uma diversidade funcional mais diferente do que o esperado ao acaso devido a dispersao
funcional. No geral, encontramos quatro variaveis ambientais que melhor explicaram o tamanho
do efeito padronizado da diversidade funcional nas comunidades de aves de sub-bosque:

cobertura de copa, area basal das arvores mortas, caules ndo lenhosos e vegetacdao de sub-bosque.

Tabela 2. Resultados dos pardmetros estimados do modelo médio para NTI como a variavel resposta, usando o

critério de Akaike. As varidveis mais importantes estdo com seus valores em negrito (R* do modelo médio = 0,23).

Variavel Importancia Coeficiente t 95% Menores  95% Maiores
Cobertura de copa 0.721 7.870 2.808 2.376 13.364
Caules ndo lenhosos 0.430 -0.988 -3.323 -1.570 -0.405
Vegetacao de sub-bosque 0.344 0.147 3.176 0.056 0.238
Area basal das arvores vivas 0.289 -0.046 -3.335 -0.073 -0.019
Solo nu 0.262 1.348 2.142 0.114 2.581
Arvores vivas 0.239 -0.008 -2.451 -0.014 -0.002
Area basal das arvores mortas 0.205 -0.009 -2.043 -0.017 <0.001
Caules lenhosos 0.188 <0.001 -0.716 -0.001 <0.001
Arvores mortas 0.185 0.001 0.361 -0.006 0.008

5 DISCUSSAO

5.1 Queimadas nao alteram diretamente a diversidade funcional das aves



Como todas as areas florestais estudadas, independentemente de suas frequéncias de
queimadas recorrentes, tiveram uma diversidade funcional de aves igual ao que se esperaria ao
acaso, o fogo por si s6 ndo agiu como um filtro promovendo prioritariamente a coexisténcia de
espécies que sdo ecologicamente muito similares. Isso apdia uma das maiores premissas da teoria
neutra de biodiversidade, na qual a dispersdo, reproducdo e morte sdo altamente associadas a
composicao ¢ diversidade das espécies, e que explica a alta diversidade de espécies nas areas
tropicais (HUBBEL, 2001). Usando um modelo de evolucao fenotipica, DE MAZANCOURT et
al. (2008) encontraram que faunas regionais com muitas espécies podem ter restricdes quanto a
quantidade de novas adaptacdes aos ambientes devido & prevaléncia da conservagdo de nicho.
Dado que a diversidade funcional de aves observada nas areas ndo foi diferente do que se
esperaria ao acaso, a alta diversidade de aves dessas areas florestais amazonicas pode ter
estabilizado a selecdo de novos tracos relacionados com a histéria de vida das espécies,
resultando em uma baixa diversidade de tracos funcionais entre as aves do banco regional de
espécies. Uma alta similaridade fenotipica de comunidades tropicais foi recentemente encontrada
para mamiferos, que sao mais redundantes quanto aos seus tragos ecologicos nos troépicos do que
em regides temperadas (SAFI et al.,, no prelo). Além disso, BARLOW & PERES (2004)
encontraram que as composi¢cdes de aves das comunidades se tornaram gradualmente mais
desiguais nas florestais em que ocorreram queimadas. Este ¢ um achado importante, sendo que
at¢é mesmo composicdes bastante desiguais possuem alta similaridade fenotipica. Por
consequéncia, isto da consisténcia a ideia de alta similaridade fenotipica entre as aves tropicais de

sub-bosque estudadas.

5.2 Efeitos indiretos do fogo na vegetacao funcionam como um processo de similaridade

limitante nas aves

Cobertura de copa, area basal das arvores mortas, caules ndo lenhosos e vegetagao de sub-
bosque foram as varidveis ambientais que melhor predisseram as mudangas de diversidade
funcional das comunidades de aves examinadas. Cobertura de copa teve uma relagao positiva
com NRI e NTI, e foi a varidvel mais importante para explicar os valores de NTI. Portanto,
quanto maior a cobertura de copa, maiores sdo os valores de NRI e NTI, diminuindo o quanto a

diversidade funcional das comunidades de aves diferem do esperado ao acaso devido ao



agrupamento funcional (filtro ambiental). Arvores grandes com grandes cobertura de copa
normalmente possuem frutos e flores que atraem aves com diferentes caracteristicas de
forrageamento (RAMAN, 2003). Além disso, pela sua alta mobilidade vertical, as aves sao muito
relacionadas com a estratificagdo vertical (PEARSON, 1971), que ¢é positivamente relacionada
com arvores grandes, permitindo a coexisténcia de aves de diferentes nichos (MACARTHUR &
MACARTHUR, 1961). Entretanto, encontramos que altos valores de cobertura de copa sao
positivamente relacionados com o agrupamento funcional das aves. Uma explicagdo possivel
seria que a complexidade do habitat funcionaria como um filtro ambiental para as comunidades
de aves tropicais estudadas (CARRASCAL et al., 1990). Além disso, uma redundancia funcional
devido a conservagdo de nichos (DE MAZANCOURT et al.,, 2008) pode ter diminuido a
importancia de maiores especializagdes em suas historias evolutivas. A vegetacao de sub-bosque
foi a outra variavel ambiental que teve uma relag@o positiva com o agrupamento funcional e foi a
terceira melhor varidvel ambiental para explicar os valores NTI. Em concordincia com os nossos
achados para a cobertura de copa, a complexidade da vegetacdo de sub-bosque poderia ter
funcionado como um filtro ambiental (CARRASCAL et al., 1990). Sendo assim, quanto mais
fechado o sub-bosque, mais redundantes sdo as aves das comunidades estudadas, o que também
vai de acordo com a redundancia como conseqiiéncia da conservacdo de nichos (DE
MAZANCOURT, 2008). Uma ultima explicacdo para o agrupamento funcional que ocorre com o
aumento dos valores de cobertura de copa vegetacdo de sub-bosque € que as variaveis que
usamos ndo sdo capazes de medir niveis altos de especializagdo das aves (e.g. tipos mais
especificos de alimento).

Por outro lado, caules ndo lenhosos e area basal das arvores mortas foram variaveis
positivamente relacionadas com a dispersao funcional das comunidades de aves. Essa relacao
indica que altos valores dessas varidveis sdo associados a altos valores de diversidade funcional
das aves analisadas. Caules ndo lenhosos foi a segunda melhor varidvel para explicar a variagdo
de NRI e NTI, e pode ser associada a pequenas plantas que nao apresentam estratificagdo vertical
e ndo atraem tantas aves quanto arvores com grandes coberturas de copa. Entretanto,
encontramos que altos valores de caules ndo lenhosos estdo associados com maior dispersdo
funcional. Queimadas recorrentes poderiam estar relacionadas com altos valores de caules nao
lenhosos, pois plantas com caules lenhosos sdo mais afetadas pelo fogo (OTTERSTROM &
SCHWARTZ, 2006). As queimadas podem ter modificado a estrutura da vegetacao, modificando



também as comunidades de aves indiretamente (PETIT et al., 1999). Area basal das arvores
mortas foi a varidvel que melhor explicou a variagdo de NRI e representa a area que ¢ coberta por
arvores mortas em uma regido especifica. Portanto, o fogo pode ter aumentando a area basal das
arvores mortas, criando novos habitats para a alimentacdo, reprodu¢do e repouso das aves
(ZARNOWITZ & MANUWAL, 1985; LOHR, 2002). De fato, arvores mortas sdo importantes
para as comunidades de aves florestais e devem ter uma grande atengcdo quando gerenciadas
nessas florestas (NIKOLOV, 2007). Area basal das arvores mortas, portanto, teve uma relago
positiva com a dispersdo funcional das comunidades de aves, diminuindo os valores de NRI.
Portanto, a heterogeneidade do habitat pode ter causado dispersdo funcional nas comunidades de
aves, ocorrendo um processo de similaridade limitante, o que torna a diversidade funcional mais
diferente do que se esperaria ao acaso.

A riqueza de aves costuma ser maior em florestas que sofreram distirbios de média
intensidade (BARLOW et al., 2002). Além disso, sabe-se que o fogo aumenta a riqueza ou
abundancia de espécies de alguns animais, como pequenos mamiferos, répteis e anfibios,
enquanto decresce a aves e insetos (COCHRANE, 2003). Nossos resultados indicam que o fogo
ndo afetou diretamente a diversidade funcional das assembleias de aves. No entanto, as melhores
varidveis ambientais para explicar o tamanho do efeito padronizado da diversidade funcional das
comunidades de aves estudadas podem ser associadas aos efeitos indiretos das queimadas
recorrentes sobre a estrutura da vegetacdo. Ainda, efeitos indiretos das queimadas recorrentes
sobre a estrutura da vegetacdo podem ser capazes de renovar a composi¢do (BARLOW &
PERES, 2004) e diminuir o tamanho do efeito padronizado de diversidade funcional das
comunidades de aves, o que aumenta o efeito de dispersdo funcional, consequentemente
aumentando o quanto a diversidade funcional das aves diferem do esperado ao acaso. Esses sdao
achados importantes, pois politicas de conservagdo poderiam se basear mais nos tragos ou
ecologia funcional das espécies, ao contrario de usar somente a riqueza ¢ abundancia das mesmas
(LOYOLA et al., 2008; CARVALHO et al., 2010). Cobertura de copa, area basal de arvores
mortas, caules ndo lenhosos e vegetacdo de sub-bosque poderiam ser diferencialmente
gerenciados para a manuten¢do da composi¢do e diversidade funcional das aves, pois sabemos
que cobertura de copa e caules ndo lenhosos também predisseram a riqueza de espécies nessas

florestas tropicais (BARLOW & PERES, 2004).



6 CONCLUSOES

Nos obtivemos informagdes importantes sobre os efeitos das queimadas recorrentes nas
aves tropicais de sub-bosque. Primeiramente, encontramos que as queimadas recorrentes nao
simplificaram a estrutura funcional das comunidades de aves de sub-bosque das areas florestais
amazonicas analisadas, ndo selecionando espécies que sdo mais similares entre as suas
caracteristicas ecologicas do que se esperaria ao acaso. Isto pode ser devido a alta riqueza de
espécies nessas areas, levando a uma alta redundéancia no banco regional de espécies de aves (DE
MAZANCOURT et al., 2008), o que esta de acordo com os estudos de SAFI et al. (no prelo) com
espécies de mamiferos nos tropicos, incluindo a floresta Amazonica. Nos também mostramos que
a estrutura da vegetagdo prediz indiretamente as regras de montagem das aves nas florestas
estudadas (representadas pelos tamanhos dos efeitos padronizados de diversidade funcional),
indicando que a estrutura do ambiente ¢ mais importante do que o fogo propriamente dito para a
estrutura das comunidades de aves tropicais de sub-bosque. Portanto, efeitos indiretos das
queimadas recorrentes na estrutura da vegetacao tornam a diversidade funcional das aves de sub-
bosque mais diferentes do que se esperaria ao acaso nessas florestas tropicais, ocorrendo um

processo de similaridade limitante.
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