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RESUMO 

 

 

A fragmentação florestal e os diferentes usos da terra pelo ser humano podem atuar como 

facilitadores do processo de invasão de espécies exóticas. No entanto, pouca atenção tem sido 

dada à expansão de espécies nativas que se tornam localmente superabundantes. Estas 

espécies superabundantes podem afetar negativamente outras espécies nativas, causando 

extinções locais, mas seus efeitos e suas causas ainda são pouco compreendidos. Portanto, 

este estudo tem como objetivo investigar se as características da paisagem, como a 

urbanização, os atributos de cobertura da terra, índice de proximidade, e média da 

complexidade da forma, influenciam a abundância e cobertura de duas espécies de bambu 

superabundantes. O estudo foi conduzido em 15 fragmentos florestais ao redor de Alfenas, 

Minas Gerais, sudeste do Brasil. Calculamos parâmetros de composição e de configuração em 

três distâncias de buffer (600 m, 800 m e 1000 m). A densidade e a cobertura de bambu foram 

quantificadas em cada fragmento 30 parcelas circulares (2 m de raio): 15 a partir da borda (0 

m) e 15 no interior (50 m) do fragmento. Ambos os bambus são espécies florestais sensíveis 

às variações de luz. Descobrimos que a abundância de Paradiolyra micrantha e Merostachys 

sp. aumentam com a distância das estradas e cidades em habitats moderadamente perturbados, 

caracterizados por possuírem um formato de fragmento mais irregular e próximos a tipos de 

matrizes mais abertas. No entanto, observou-se que as espécies de bambu não responderam de 

forma semelhante às espécies invasoras e foram favorecidas apenas em áreas de perturbação 

moderada, na qual os remanescentes estão mais afastados das cidades e estradas, circundados 

por maior proporção de matrizes agrícolas e pouca porcentagem de pastos, e também quando 

os fragmentos apresentam uma forma mais regular. Estes resultados são importantes para 

melhorar o nosso conhecimento da história natural das espécies superabundantes e para 

programas de conservação em paisagens fragmentadas. Projetos de gestão que visem 

melhorar a qualidade dos remanescentes devem procurar manter os fragmentos com formas 

mais regulares e as matrizes agrícolas perto deles deve ser arbustivas ou arbóreas. 

 

Palavras-chave: Bambu. Fragmentação. Paisagem. Merostachys sp. Paradiolyra micrantha. 

 

 

 

 

 



 
 

ABSTRACT 

 

 

Forest fragmentation and anthropogenic land uses may act as invasion facilitators of alien 

plant species. However, little attention has been given to the expansion of native species that 

become locally overabundant. These overabundant species could negatively affect others 

native species, causing local extinctions, but the effects and causes of the native 

overabundance species are poorly understood. Therefore, this study aims to investigate 

whether landscape characteristics, such as urbanization, land-cover attributes, proximity 

index, and mean shape complexity, influence the abundance and coverage of two 

overabundant bamboo species. The study was conducted in 15 forest fragments around 

Alfenas, Minas Gerais, southeastern Brazil. We calculated composition and configuration 

parameters at three buffer distances (600 m, 800 m and 1000 m). Bamboo density and 

coverage in each fragment were quantified for 30 circular plots (2 m radius): 15 from the edge 

(0 m) and 15 within the interior (50 m) of the fragment. Both bamboos are forest species that 

are sensitive to light variations. We found that the abundance of Paradiolyra micrantha and 

Merostachys sp. increases with distance from roads and cities in moderately disturbed 

habitats, characterized by having a more irregular fragment shape and the proximity of open 

matrix types near the fragments. However, it was observed that the bamboo species did not 

respond similarly to invasive species, and where favored only in areas of moderate 

disturbance, which forest fragments are far from cities and roads, surrounded by a higher 

proportion of agricultural matrices like coffee and sugarcane, low percentage of pasture, and 

also when fragments have a more regular shape. These results are important to improve our 

knowledge of the natural history of overabundant plant species and for fragmented landscape 

conservation programs. Management projects to improve the quality of remnants should aim 

to maintain more regular fragment shapes and the agricultural matrices near them should be 

shrub or tree based. 

 

Key-words: Bamboo. Fragmentation. Landscape. Merostachy sp. Paradiolyra micrantha. 
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1 FATORES DE MUDANÇAS NAS PAISAGENS NATURAIS 

 

 

Os avanços econômicos e tecnológicos, nas mais diversas áreas, têm sido em grande 

parte, responsável pelas alterações na composição, estrutura e funcionamento dos ecossistemas 

nativos e das paisagens naturais, acarretando em perdas consideráveis na biodiversidade 

mundial, através, principalmente, da fragmentação de paisagens e perda de habitats (FAHRIG, 

2003; MYERS et al., 2000). As invasões biológicas e as alterações no uso do solo também são 

dois exemplos de como mudanças na paisagem natural em todo o mundo podem afetar a 

biodiversidade (WILCOVE et al., 1998). Assim como as invasões podem mudar as 

características da paisagem, os tipos de uso da terra podem também agir como facilitadores das 

invasões (HOBBS, 2000). Alguns estudos mostram que a ocorrência e abundância de certas 

espécies de plantas não nativas estão relacionadas com a intensidade e o tipo de uso da terra na 

paisagem (CHYTRY et al., 2008; GUIRADO et al., 2006; LEYVA et al., 2006; 

LINDENMAYER; MCCARTHY, 2001; MCKINNEY, 2006; PYSEK et al., 2010).  

 

 

1.1 FRAGMENTAÇÃO 

 

 

Ultimamente, a fragmentação é o distúrbio antrópico de relevância mundial de maior 

impacto sobre as paisagens naturais. Esse distúrbio é considerado como a transformação de uma 

área florestal natural em várias unidades menores e descontínuas inseridas em uma matriz de 

cultivo ou pastagem (FAHRIG, 2003; RANTA et al., 1998). A perda de habitat pode isolar 

manchas impedindo movimentos de visitação e migração, alterando padrões de fluxo gênico 

(ANDRÉN, 1994) e as condições da matriz em torno de um fragmento determinam em que 

medida as condições ambientais externas podem afetar o fragmento por inteiro (BASKENT; 

JORDAN, 1995). 

O mais óbvio efeito da fragmentação de paisagens é a perda de habitats, e aliado à 

diminuição das áreas de habitat, ocorre o isolamento entre as manchas (ANDRÉN, 1994; 

FAHRIG, 2003) acarretando em uma diminuição da riqueza de espécies. Fragmentos menores 

podem apresentar populações com menos indivíduos o que poderia causar maiores taxas de 

deriva genética e menor fluxo de imigrantes (JAENIKE, 1973). Além disso, a perda de habitat  

reduz o comprimento da cadeia trófica (KOMONEN et al., 2000) por alterar as interações entre 
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as espécies (TAYLOR; MERRIAM, 1995). A perda de habitat também afeta negativamente o 

sucesso reprodutivo (KURKI et al., 2000) e a dispersão (BÉLISLE et al., 2001; PITHER; 

TAYLOR, 1998). 

A fragmentação é uma das responsáveis por alterar os padrões de paisagem de um local, 

pois gera uma modificação na composição e estrutura da comunidade (LAURANCE; 

BIERREGAARD, 1997) devido aos efeitos de borda. Esses efeitos são resultados da interação 

entre o remanescente florestal e a matriz (FONSECA; JONER 2007), e estes, adicionados ao 

isolamento entre fragmentos, causam uma variação nos padrões de distribuição de espécies 

(EWERS; DIDHAM, 2006). Por isso, em estudos de paisagem relacionados com a distribuição 

de espécies é importante considerar os tipos de matrizes e os históricos de uso da terra. 

 

 

1.2 USOS DO SOLO E O EFEITO DAS MATRIZES 

 

 

O tipo de matriz é um aspecto importante do contexto da paisagem, especialmente em 

paisagens antrópicas (RICKETTS, 2001; VANDERMEER; CARVAJAL, 2001). Assim, cada 

vez mais as evidências sugerem que a qualidade da matriz tem uma importância crucial na 

determinação da abundância e composição de espécies dentro de fragmentos (GASCON et al., 

1999; KOTZE; SAMWAYS, 1999; LAURENCE, 1991; PERFECTO; VANDERMEER, 2002). 

Atualmente, os estudos visam investigar como a matriz afeta os processos relacionados às 

manchas em paisagens heterogêneas (BENDER; FAHRIG, 2005; FISCHER et al., 2005; 

HAYNES et al., 2007). As pesquisas atuais em ecologia da paisagem pretendem compreender 

como os diferentes tipos de matriz influenciam a biodiversidade (HAILA, 2002; KUPFER et al., 

2006; LAURENCE, 2008). 

Dependendo da sua natureza, a matriz pode ser ou não considerada como um habitat para 

as espécies (ANTONGIOVANNI; METZGER, 2005; HARVEY et al., 2006; UMETSU; 

PARDINI, 2007). A capacidade que uma espécie tem de ocupar a matriz pode ser considerada 

como um preditor do quanto esta espécie é vulnerável à fragmentação, desta forma, as espécies 

endêmicas, provavelmente, devem ser as mais vulneráveis (UMETSU; PARDINI, 2007). Um 

estudo recente realizado em uma paisagem antropizada no Sri Lanka concluiu que todas as 

espécies endêmicas de pequenos mamíferos e aves estavam restritas em fragmentos florestais, 

enquanto que espécies não endêmicas foram capazes de ocupar habitats abertos e alterados 

(WIJESINGHE; BROOKE, 2005). A perda de espécies florestais endêmicas, que podem ser 

http://www.srcosmos.gr/srcosmos/generic_pinakas.aspx?pinakas=cited_refs&alpharef=Laurance%20WF
http://www.srcosmos.gr/srcosmos/generic_pinakas.aspx?pinakas=cited_refs&alpharef=Bierregaard%20RO
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resultantes da alteração do ambiente natural e a alta abundância de espécies dominates, pode ter 

consequências negativas para a regeneração da floresta e para uma futura restauração da 

paisagem (BREWER; REJMANEK, 1999; JANOS et al., 1995). Antongiovanni e Metzger 

(2005) encontraram que a ocorrência de aves em fragmentos está relacionada a alta 

vulnerabilidade de alguns pássaros  insetívoros de sub-bosque em usar a matriz como habitat 

(STOUFFER; BIERREGAARD, 1995). 

A matriz representa uma perturbação exógena ao ambiente (RODEWALD; YAHNER, 

2001) e pode afetar tanto espécies animais como as espécies de plantas. Rodewald e Yahner 

(2001) em um estudo em paisagens florestais perturbadas encontraram que florestas circundadas 

por agricultura apresentavam uma maior predação de ninhos e menor riqueza e abundância de 

espécies de aves em comparação com florestas circundadas por silvicultura, o que pode ser 

devido ao fato de que, paisagens circundadas por matrizes agrícolas têm maior abundância de 

espécies de predadores em comparação com paisagens silviculturais (ANDRÉN, 1992; BAYNE; 

HOBSON, 1997; TEWKSBURY et al., 1998) ou os distúbios agrícolas podem fornecer recursos 

alimentares que atraem os predadores de ninhos (ANGELSTAM, 1986). Já para as plantas, as 

manchas circundadas por pastagens apresentaram taxas mais altas de mortalidade de árvores 

(MESQUITA et al., 1999). 

 Alguns estudos também sugerem que a qualidade da matriz, em termos de ocorrência e 

dispersão de organismos, aumenta à medida que a similaridade estrutural com a mancha aumenta 

(ABERG et al., 1995; ANDERSON et al., 2007; PERFECTO; VANDERMEER, 2002; 

RENJIFO, 2001). Portanto, dependendo da matriz ela pode facilitar (STAMPS et al., 1987; 

RIES; DEBINSKI, 2001; SCHTICKZELLE; BAGUETTE, 2003) ou dificultar a dispersão 

(BAUM et al., 2004). Porém, se na paisagem existem diferentes tipos de matriz as espécies irão 

apresentar diferentes tipos de movimentos através da paisagem (FAHRIG, 2002; GOODWIN; 

RICKETTS, 2001; SCHOOLEY; WIENS, 2003).  

O tipo de matriz pode controlar os efeitos de borda (HAYNES; CRONIN, 2006; 

HODGSON et al., 2007), oferecendo uma barreira e aumentando a área efetiva do interior dos 

fragmentos (ANTONGIOVANNI; METZGER, 2005) pois, dependendo da sua qualidade, a 

matriz pode funcionar como uma zona tampão para o efeito de borda nos remanescentes 

(DIDHAM; LAWTON, 1999; MESQUITA et al., 1999). A matriz também pode ser considerada 

uma fonte de dispersão para as espécies exóticas (WILLIAMS et al., 2006). Pysek e 

colaboradores (2010) descobriram que áreas com matrizes agrícolas e urbanas abrigaram o maior 

número de espécies não-nativas de plantas. Os efeitos da deterioração do habitat aliado ao 

aumento das perturbações antrópicas e invasão por espécies exóticas são cada vez mais 
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reconhecidos e poderia ser uma ameaça maior para a persistência da flora nativa em habitats 

remanescentes (WILLIAMS et al., 2006). As mudanças no uso do solo aliados às perturbações 

antrópicas na paisagem são as maiores causas da redução da biodiversidade nativa (MASKELL  

et al., 2006).  

Com o reconhecimento de que o tipo de matriz pode influenciar a biodiversidade em 

paisagens e como a matriz também pode ser considerada uma fonte de dispersão para espécies 

exóticas e dominantes, se faz importante conhecer melhor quais as características da paisagem 

influenciam o estabelecimento e a dispersão das espécies invasoras e superdominantes, pois a 

susceptibilidade de um ambiente ser invadido consiste em saber quais de suas propriedades 

intrínsecas podem afetar o estabelecimento e a sobrevivência dessas espécies (LONSDALE, 

1999). Nesse contexto, as plantas são consideradas como um importante grupo para se estudar 

qualquer processo ecológico, porém permanecem pouco investigadas em estudos sobre os efeitos 

do tipo de matriz, o que representa um desafio para estudos futuros e principalmente porque as 

plantas são espécies com características de história de vida que podem garantir seu sucesso na 

invasão biológica (LIMA et al., 2012) ou na dominância de ambientes naturais. 

 

 

1.3 INVASÕES BIOLÓGICAS E O FENOMÊNO DE SUPERABUNDÂCIA DE ESPÉCIES 

 

 

Charles Darwin em 1860 já tinha chamado a atenção para o crescimento explosivo de 

certas espécies, porém só em 1958 é que Charles Elton, em seu livro Ecology of invasions by 

animals and plants, advertiu para a necessidade de se conhecer melhor essas espécies 

(WILLIAMSON, 1996). Muito tempo depois é que a comunidade científica percebeu a 

dimensão desse problema. O reconhecimento público e acadêmico dos problemas associados 

com invasões biológicas tem crescido exponencialmente ao longo da última década 

(LOCKWOOD et al., 2007). A preocupação com as espécies invasoras deve-se ao fato de que 

elas se adaptam muito bem em ambientes perturbados e se dispersam rapidamente fora de seu 

ambinte natural (ORIANS, 1986; SAX et al., 2007). Além do fato de que os efeitos negativos de 

algumas espécies não nativas sobre as espécies nativas e as economias humanas têm crescido 

(LOCKWOOD et al., 2007). Uma das maiores preocupações com as espécies invasoras é a sua 

capacidade de tolerar uma ampla gama de condições ambientais (SAX et al., 2007) e  isso 

acontece devido sua capacidade de responder de maneira diferente ás variáveis ambientais 
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(plasticidade) e, muitas vezes, se estabelecem melhor em ambientes que são altamente 

perturbados e fragmentados (ORIANS, 1986). 

As espécies não-nativas podem causar impactos na saúde nas quais patógenos 

introduzidos podem ameaçar a saúde humana, e as atividades agropastoris, além de interferir nas 

economias locais, nas comunidades ecológicas e nos ecossistemas em que residem por 

influenciar nos serviços ecossistêmicos e em alguns casos podem causar a extinção de outras 

espécies (DAVIS, 2009). Além da capacidade de interação com a comunidade local (KOLAR; 

LODGE, 2000), muitas vezes não há inimigos nativos para essas espécies no novo ambiente 

(WOLFE, 2002) sendo dificil seu controle biológico. Parker et al. (1999) identificou alguns tipos 

de impactos ecológicos causados pela invasão de espécies não nativas, como por exemplo, os 

impactos genéticos, impactos que afetam os indivíduos, a população e a dinâmica, além dos 

impactos que alteram a estrutura da comunidade e os impactos que afetam os processos do 

ecossistema. 

Devido a todos esses impactos, têm se discutido muito a respeito da invasão de 

organismos exóticos, e projetos de conservação com enfoque na erradicação dessas espécies, por 

elas serem um perigo para a biota nativa (COBLENTZ,1990; SOULÉ,1990), estão sendo 

realizados. Porém, pouca atenção tem sido dada para a expansão de espécies nativas localmente 

abundantes. O fenômeno é conhecido como superabundância (GARROT et al., 1993) e também 

vêm preocupando muitos ecólogos e conservacionistas. O termo superabundância se refere à 

dominância de espécies nativas em seu ambiente original que acaba por afetar negativamente 

outras espécies nativas mais sensíveis (LIMA et al., 2012). As populações de muitas espécies 

nativas que são generalistas e oportunistas têm aumentado suas populações com as mudanças das 

paisagens naturais pela ação antrópica (GARROT et al., 1993). Assim, essas espécies 

superabundantes podem reduzir a diversidade natural, mudando a composição de espécies ou 

suas abundâncias relativas, e podendo também causar extinções locais (NOSS, 1990; SOULÉ, 

1990).  

 As espécies estão cada vez mais se desenvolvendo em ambientes limitados por causa das 

fronteiras agropecuárias e a expansão da urbanização, e estes espaços geralmente dependem de 

processos naturais provenientes de todo o conjunto das paisagens (GARROT et al., 1993). Nas 

próximas décadas, espera-se que as populações de muitas espécies nativas que se desenvolvem 

nestes ambientes antropizados aumentem cada vez mais e afetem de forma negativa as espécies 

mais sensíveis, possivelmente levando ao empobrecimento biótico e ameaçando a integridade 

ecológica de muitas comunidades, ecossistemas e paisagens (NOSS, 1990). Assim, esse controle 

será um desafio para os programas de conservação e controle de populações, e os trabalhos com 
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espécies nativas superabundantes irão crescer em importância nos estudos ecológicos. Ainda há 

poucos estudos que relacionam as características da história natural das espécies com as 

variáveis ambientais das áreas invadidas, e entender essa relação é importante para diminuir os 

riscos e até prevenir futuras invasões e/ou eventos de superabundância em diferentes paisagens. 
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2 PARÂMETROS DA PAISAGEM QUE INFLUENCIAM AS ESPÉCIES INVASORAS 

 

 

A propensão que uma área tem de ser invadida depende do histórico de uso da terra que 

ocorreu naquele local (VILÀ; IBÁNEZ, 2011), e para saber isso é preciso conhecer a 

configuração da paisagem e a composição das manchas (GONZALEZ-MORENO et al., 2013a). 

Dentre a configuração da paisagem, as características de maior influência nas invasões seriam: as 

(i) altas densidades humanas (CARBONI et al., 2010; DECKER et al., 2012), a (ii) proximidade 

de áreas urbanas (BARTUSZEVIGE et al., 2006; DOMÈNECH et al., 2005; GARCÍA et al., 

2013; GONZALEZ-MORENO et al., 2014 KUHMAN et al., 2010;), (iii) proximidade de 

estradas (GARCIA et al., 2013; GONZALEZ-MORENO et al., 2013a; PYSEK, 1994; TYSER; 

WORLEY, 1992), a (iv) alta diversidade de cobertura da terra (GONZALEZ-MORENO et al., 

2013a,b; GONZALEZ-MORENO et al., 2014), as (v) altas porcentagens de agricultura 

(BORGMANN; RODEWALD, 2005; DECKER et al., 2012; GONZALEZ-MORENO et al., 

2013b; GONZALEZ-MORENO et al., 2014),  (vi) altas porcentagens de pasto (DECKER et al.,. 

2012; GONZALEZ-MORENO et al., 2014; OHLEMÜLLER et al., 2006), a (vii) mudança 

temporal dos usos da terra (DOMÈNECH et al., 2005) e a (viii) porcentagem de área florestal 

(BORGMANN; RODEWALD, 2005; GONZALEZ-MORENO et al., 2014; KUHMAN et al., 

2010;).  

Já para a composição da mancha as características de maior influência nas invasões 

seriam as relativas à (ix) borda (BARTUSZEVIGE et al., 2006; GONZALEZ-MORENO et al., 

2013a; OHLEMÜLLER et al., 2006) e a (x) área da mancha (GONZALEZ-MORENO et al., 

2013b; OHLEMÜLLER et al., 2006). Geralmente, para quantificar as invasões, os estudos 

utilizam as análises de cobertura da espécie (BORGMANN; RODEWALD, 2005; GARCÍA et 

al., 2013; KUHMAN et al., 2010), a riqueza total (CARBONI et al., 2010; DECKER et al., 2012;  

GARCÍA et al., 2013; GONZALEZ-MORENO et al., 2013a; GONZALEZ-MORENO et al., 

2014; KUHMAN et al., 2010; OHLEMÜLLER et al., 2006) e a abundância (GONZALEZ-

MORENO et al., 2014). Alguns analisam também de forma qualitativa através da presença ou 

ausência de determinada espécie (BARTUSZEVIGE et al., 2006; DOMÈNECH et al., 2005; 

GARCÍA et al., 2013; GONZALEZ-MORENO et al., 2014). 

Os ecossistemas naturais inseridos em paisagens com altas densidades humanas (i) são 

ambientes mais vulneráveis à invasão (CARBONI et al., 2010; DECKER et al., 2012; GARCÍA 

et al., 2013; GONZALEZ-MORENO et al., 2013a; GUIRADO et al., 2006; LINDENMAYER; 

MCCARTHY, 2001). Densidade populacional humana é um importante preditor da distribuição 
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de espécies vegetais não-nativas, pois estas podem ser dispersas através de ações humanas, como 

por exemplo, o paisagismo urbano, que poderia aumentar a riqueza de plantas exóticas invasoras 

através das ações de jardinagem (HODKINSON; THOMPSON, 1997). Distúrbios provocados 

por atividades humanas são um dos fatores mais importantes na determinação da presença de 

plantas invasoras (GASSÓ et al., 2009). O principal distúrbio humano relacionado com a invasão 

seria a fragmentação e o desenvolvimento urbano que podem aumentar a perturbação na 

paisagem e, por sua vez, fornecer microambientes ideais para o estabelecimento de plantas 

exóticas (HOBBS, 1989). A proximidade de áreas urbanas também diminui a riqueza de espécies 

nativas (CARBONI et al., 2010).  

Além das taxas de densidade humana, a proximidade até as áreas urbanas (ii) também 

tem relevância. Muitos estudos demonstraram que o risco de invasão aumenta (MORAN, 1984; 

PYSEK et al., 2002; ROTTENBORN, 1997; TIMMINS; WILLIAMS, 1991) à medida que a 

proximidade das áreas urbanas aumenta. Isso ocorre porque nessas áreas há uma elevada riqueza 

de espécies exóticas (ROY et al., 1990) que podem servir como fonte de propágulos. O centro da 

cidade também pode atuar como local de introdução para muitas espécies exóticas (REICHARD; 

WHITE, 2001). Os fatores associados à proximidade com a cidade, tais como densidade de 

estradas, desenvolvimento urbano e fragmentação podem fornecer uma gama maior de habitat 

para as espécies invasoras ou também pela quantidade de recursos (DAVIS et al., 2000). A rede 

de transporte mais densa nessas áreas e o tráfego elevado podem também facilitar a rápida 

disseminação de propágulos das cidades para as áreas naturais (VON DER LIPPE; KOWARIK, 

2007). 

Outra característica importante seria a proximidade com as estradas (iii) (GARCÍA et al., 

2013; GONZALEZ-MORENO et al., 2013a) pois estas podem fornecer corredores para a 

dispersão das plantas auxiliando a dispersão de sementes por seres humanos ou veículos e 

aumentando a disseminação de espécies exóticas invasoras (HODKINSON; THOMPSON, 1997; 

LUNDGREN et al., 2004). Estradas podem servir como múltiplas funções que aumentam as 

taxas de invasão de espécies não-nativas, agindo como corredores ou agentes de dispersão, 

oferecendo habitat adequado e mantendo os reservatórios de propágulos para futuros episódios 

de invasão (PARENDES; JONES, 2000).  

A diversidade de uso da terra (iv) afeta diretamente o processo de invasão porque 

modifica regimes de perturbação e as condições ambientais (JAUNI; HYVONEN, 2010; 

PAUCHARD; ALABACK, 2004) podendo tanto relacionar-se negativamente quanto 

positivamente com a riqueza de espécies invasoras. O trabalho de Gonzalez-Moreno et al. 

(2013a) sugere que a propagação de espécies invasoras está relacionada com a diversidade da 
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cobertura da terra. Paisagens altamente diversificadas podem também apresentar uma maior 

heterogeneidade de habitats e assim têm condições que permitem a criação e disseminação de 

muitas espécies não-nativas diferentes. A diversidade de paisagens normalmente aumenta a 

riqueza de espécies não-nativas por aumentar a variabilidade das condições ambientais, por sua 

vez, estas paisagens poderiam fornecer um conjunto maior de espécies não nativas com potencial 

para colonizar as manchas (MARINI et al., 2009; PINO et al., 2005). Porém, o resultado 

encontrado no estudo de Gonzalez-Moreno et al. (2014) foi o contrário, a riqueza de espécies 

não-nativas mostrou uma associação negativa com a diversidade da cobertura da terra. O autor 

explicou que nesse estudo, o número de coberturas de uso da terra foi baixo, e a diversidade da 

cobertura da terra acabou mostrando apenas o padrão mais predominante, no caso, as áreas 

naturais, e a riqueza de espécies não-nativas, normalmente está negativamente associada com 

essas áreas. 

A influência da cobertura de agricultura e de pastagens sobre a invasão de plantas em 

áreas naturais também são variáveis a serem consideradas para melhor compreender o processo 

de invasão. Como encontrado em alguns estudos (IBÁNEZ et al., 2009;. MARINI et al., 2009), o 

efeito da cobertura (v) agrícola depende da paisagem e do habitat circundante (VILÀ; IBÁNEZ, 

2011). A porcentagem de cobertura de agricultura pode, então, contribuir (DECKER et al., 2012) 

com as invasões. Pysek et al. (2010) descobriu que áreas agrícolas e urbanas abrigaram o maior 

número de espécies não-nativas de plantas e insetos, e essas podem invadir as áreas florestais. Já 

outros estudos encontraram que áreas de mata próximas a uma maior porcentagem de cobertura 

por pastagens tende a apresentar menor riqueza (DECKER et al., 2012; GONZALEZ-MORENO 

et al., 2014) e abundância (GONZALEZ-MORENO et al., 2014) de exóticas invasoras. Estes 

resultados são explicados pelo fato de as pastagens(vi), em geral, eram ambientes menos 

invadidos e apresentavam maior diversidade de plantas nativas do que as terras agrícolas 

(PYSEK et al.,  2010), ou seja, os ambientes de pasto ofereciam menos propágulos de espécies 

invasoras com potencial de invadir as áreas florestais ao redor.  

A maioria dos estudos analisam o uso da terra de um ponto de vista estático (VILÀ et al., 

2003). Porém, o histórico de uso da terra não deve ser somente considerado como uma 

característica espacial, pois a mudança temporal no uso da terra (vii) (por exemplo: o tempo de 

abandono da terra), tem influência na invasão. No estudo de Domènech et al. (2005) a análise do 

histórico de uso da terra revelou que, ao passar dos anos, alguns campos agrícolas tornaram-se 

pastagens e campos abandonados, e campos abandonados há muito tempo são mais invadidos do 

que campos recentemente abandonados. Portanto, mudanças no uso da terra, até mesmo em 

escala temporal, são normalmente associados a distúrbios da paisagem que podem representar 
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uma oportunidade para a invasão de espécies exóticas (ARAGÓN; MORALES, 2003; HOBBS, 

2000). 

Geralmente, a presença de espécies não-nativas está negativamente associada com a 

porcentagem de cobertura florestal (viii) (GONZALEZ-MORENO et al., 2014). As áreas 

naturais podem agir como um amortecedor para as invasões (CARBONI et al., 2010; 

OHLEMÜLLER et al., 2006), portanto, em níveis baixos de cobertura por florestas há uma alta 

taxa de invasibilidade (CRAWLEY, 1986). Por exemplo, plantas invasoras têm maior 

preferência de se estabelecer em comunidades com baixos níveis de cobertura vegetal 

(CRAWLEY, 1986). Por outro lado, além de favorecer as invasões, as áreas naturais muito 

fragmentadas e consequentemente, perturbadas, também podem causar efeitos negativos sobre a 

comunidade nativa. 

A vulnerabilidade de um ambiente a ser invadido não depende somente dos usos da terra 

e da paisagem ao redor, também é preciso ter noção da composição da mancha inserida nessa 

paisagem para conhecer quais variáveis são importantes durante o processo de invasão. Nesse 

contexto, exitem espécies de plantas exóticas que são mais abundantes nas bordas dos 

fragmentos do que no seu interior (ix) (VILÀ; IBÁNEZ, 2011). No trabalho de Gonzalez-

Moreno et al. (2013b), a borda foi dividida em duas categorias: aberta e fechada (essa 

classificação se baseou na altura e densidade do sub-bosque). O autor relatou que o tipo de borda 

exerceu influência na riqueza de espécies exóticas invasoras, na qual há um aumento na riqueza 

de exóticas quando a borda é fechada. Essa associação pode ser explicada por dois efeitos não-

exclusivos: a estrutura da floresta com as bordas fechadas poderia ser o resultado do rápido 

crescimento de espécies exóticas já estabelecidas (BROTHERS; SPINGARN, 1992). Em 

segundo lugar, as bordas fechadas oferecem menor radiação facilitando assim o estabelecimento 

de espécies exóticas tolerantes à sombra (MARTIN et al., 2009). 

Outra relação bastante comum seria o tamanho do fragmento e a invasibilidade(x). Nesse 

aspecto os resultados são um controversos. Nos trabalhos de Gonzalez-Moreno et al. (2013b) foi 

encontrada uma maior riqueza de espécies invasoras em fragmentos maiores e talvez isso possa 

ser simplesmente trivial, ou seja, quanto maior a área mais oportunidades para colonização 

aleatória de espécies não-nativas (conhecido como o efeito espécie-área); ou também pode 

refletir uma maior diversidade de microhabitats. Já no trabalho de Ohlemüller (2006) uma maior 

riqueza dessas espécies foi encontrada em fragmentos menoresNesse caso, a explicação sugerida 

seria de que os efeitos de borda são mais pronunciados em pequenos fragmentos florestais, 

resultando em uma vegetação mais perturbada com um ecossistema altamente alterado 

(TIMMINS; WILLIAMS, 1991), que por sua vez pode facilitar a entrada de espécies exóticas 
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(BROTHERS; SPINGARN 1992; CADENASSO; PICKETT, 2001; HOBBS, 2000). Agora, 

quando se considera o tamanho e a conectividade em conjunto há maior invasão em pequenos 

fragmentos isolados do que em grandes ligados por manchas (VILÀ; IBÁNEZ, 2011). No 

entanto, apesar de sua importância, a influência da conectividade e a forma dos fragmentos sobre 

o sucesso das invasões têm sido pouco explorado (VILÀ; IBÁNEZ, 2011). 

Para uma análise de riscos contra futuras invasões biológicas e criação de programas 

eficazes de conservação será necessário levar em conta, além das características das espécies e 

da configuração das paisagens fragmentadas, o fenômeno de superabundância das nativas, pois 

compreender sua dinâmica pode ajudar a manter a integridade das comunidades biológicas. 

Nesse contexto, um exemplo de planta nativa que tem alto potencial de se tornar superabundante 

é o bambu. E reconhecer e controlá-los são ferramentas importantes porque quando eles se 

tornam excessivamente abundantes, eles podem afetar negativamente outras espécies nativas. 

Assim, as variáveis ambientais e o uso histórico da terra seriam possíveis desencadeadores do 

processo de superabundância e dominância de espécies de plantas e poderíamos esperar 

respostas semelhantes às das espécies invasoras às variáveis da paisagem por parte das espécies 

nativas dominantes. Porém, a maior preocupação com esse evento, está no fato de que, ainda não 

há estudos que relacionem a superabundância dessas espécies com a paisagem e não há como 

comprovar se sua resposta à paisagem é de fato o mesmo das espécies invasoras. 
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3 HISTÓRIA NATURAL DOS BAMBUS 

 

As gramíneas pertencem taxonomicamente à família Poaceae e esta é a quarta maior família 

com aproximadamente 600-700 genêros e 10.000 espécies (CAMPBELL, 1985). Essa família é 

dividida em cinco subfamílias, e uma delas é a Bambusoideae, na qual se inserem os bambus. No 

mundo, há cerca de 1500 espécies distribuídas em 87 gêneros de bambu conhecidos (LI; 

KOBAYASHI, 2004). Os bambus se distribuem com grande frequência em zonas tropicais e 

temperadas de climas mais úmidos e quentes, principalmente nas regiões tropicais e subtropicais 

da Ásia, Austrália, África e Américas Central e do Sul (ZHANG; CLARK, 2000), geralmente, 

associados à vegetação lenhosa (SODERSTROM; CALDERÓN, 1979). Essas espécies, 

naturalmente crescem em todos os continentes, exceto na Europa (HIDALGO-LÓPEZ, 2003). 

No Brasil é onde se encontra a maior diversidade de bambus, com cerca de 234 espécies e 34 

gêneros, sendo que dessas, 83% são endêmicas (FILGUEIRAS; GONÇALVES, 2004). No país, 

as espécies nativas de bambu, na maioria das vezes são consideradas ornamentais e se 

estabelecem preferencialmente em áreas florestais, sendo que as maiores riquezas são 

encontradas na Floresta Atlântica, Amazônia e Cerrado (FILGUEIRAS; GONÇALVES, 2004).  

Os bambus, normalmente, apresentam formas arborescentes e essas formas são diferentes 

entre os gêneros e espécies (FILGUEIRAS, 1988). Bambus são um dos poucos grupos de 

monocotiledôneas que competem com árvores no tamanho e no hábito de ramificação 

(CALDERÓN; SODERSTROM, 1980). A maioria das monocotiledôneas apresenta ausência de 

câmbio vascular, sendo esta característica também ausente nos bambus, o que restringe algumas 

características do seu crescimento, como descrito por Tomlinson (1964). Segundo este mesmo 

autor a ramificação é em geral considerada limitada, e em alguns casos, ausentes, mas na maioria 

das espécies a produção de ramos laterais ocorre apenas na inflorescência. Acreditava-se que a 

ausência de um câmbio vascular restringiria a ramificação das monocotiledóneas, ao passo que 

as árvores que possuíssem câmbio vascular seriam muito ramificadas, porém, os bambus são 

uma exceção a esta regra, e, além disso, eles nos apresentam muitas questões ainda sem solução 

(CALDERÓN; SODERSTROM, 1980). 

Outro fato peculiar dos bambus é a sua floração, a qual pode ser sasonal (bambus 

herbáceos) ou cíclica (bambus lenhosos) (FILGUEIRAS, 1988). As espécies lenhosas 

permanecem em reprodução vegetativa por períodos longos, às vezes de muitos anos, e a 

floração ocorre apenas ocasionalmente (CALDERÓN; SODERSTROM, 1980), no entanto, após 

florescerem e produzirem sementes, esses bambus morrem (FILGUEIRAS, 1988). As flores são 

de importância sistemática iguais em outras plantas, porém como elas são tão raramente 



22 
 

 

disponíveis nesses bambus, geralmente recorre-se às partes vegetativas para sua identificação. 

Contudo, como poucos bambus podem ser identificados apenas com essas partes (CALDERÓN; 

SODERSTROM, 1980), as chaves de identifacação precisam de constantes mudanças e por isso, 

nota-se poucos estudos com contribuições sobre a história e ecologia destas espécies.  

Como mencinado anteriormente, os bambus são divididos em herbáceos e lenhosos. Os 

bambus lenhosos (como, por exemplo, espécies do gênero Bambusa Schreb., Guadua Kunth., 

Dendrocalamus Ness., etc.) formam um grupo monofilético, e por isso muitas vezes são 

chamados de “bambus-verdadeiros” e pertencem a tribo Bambuseae (CLARK, 1990). Esses 

apresentam colmos lignificados, rizomas bem desenvolvidos formando extensas populações; são 

monocárpicos com florescimento sincrônico (OLIVEIRA et al., 2006). Merostachys Spreng. é 

um dos 13 gêneros de bambus lenhosos e sua distribuição varia desde o México até a Argentina, 

mas a Mata Atlântica do Brasil é o maior centro de diversidade (BURMAN; FILGUEIRAS, 

1993; CLARK, 1995; DAVIDSE; POHL, 1992; JUDZIEWICZ et al., 1999; McCLURE, 1973; 

SENDULSKI, 1992). Este genêro é muito diversificado em sua preferência de habitat e os 

indivíduos de suas espécies podem ser encontrados em ambientes fechados ou abertos, úmidos 

ou secos (BUDKE et al., 2010). O gênero compreende 46 espécies aceitas, e vários outros ainda 

não foram descritos (JUDZIEWICZ et al., 1999), e sua chave de identifacação está sendo 

reavaliada.  

Já os bambus herbáceos são classificados em oito tribos (CLARK, 1990), são espécies 

geralmente florestais, e ao contrário dos lenhosos, apresentam rizomas curtos, populações 

geralmente pequenas e florescem ao longo de cada ano. Esses bambus formam o estrato 

herbáceo das florestas, e por isso estão cada vez mais sendo ameaçados pela fragmentação, 

sendo um exemplo a tribo Olyreae, que está se tornando cada vez mais vulnerável ao 

desmatamento da Mata Atlântica (OLIVEIRA et al., 2006). A espécie Paradiolyra micrantha 

pertencente a esta tribo, no entanto, já foi associada a ambientes perturbados (OLIVEIRA, 2001) 

e como invasora de culturas de cacau no sul da Bahia (MATTOS-SILVA et al., 1988). Porém, 

como uma espécie pertencente a uma tribo ameaçada de extinção pode estar sendo favorecida 

com os processos contínuos de desmatamento e fragmentação dos habitats naturais? Na literatura 

existem poucas pesquisas que envolvem estas espécies. No geral as espécies de bambu herbáceas 

ainda são pouco estudadas, e pouco se sabe sobre sua ecologia e os efeitos de seus agrupamentos 

nas comunidades vegetais.  
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4 EFEITOS DO BAMBU SOBRE A BIOTA 

 

Os bambus, como já mencionado, podem ser exemplos de espécies com alto potencial 

invasivo devido suas características de história de vida (LIMA et al., 2012) como: a forma de 

reprodução vegetativa através de rizomas determinando seu rápido crescimento horizontal 

(SILVEIRA, 2001), sua facilidade em invadir áreas perturbadas (BURMAN; FILGUEIRAS, 

1993), a sua grande produção de sementes e períodos curtos de dormência colaborando para sua 

rápida e efetiva colonização e por serem ótimos competidores de espaço e luz (SILVEIRA, 

2001). Por isso, os bambus são freqüentemente associados a um efeito negativo sobre o 

recrutamento, sobrevivência e o crescimento de árvores (CAMPANELLO et al., 2007). Portanto, 

é imprescindível conhecer o papel que os bambus nativos desempenham nos ecossistemas 

florestais e as possíveis alterações na característica natural das paisagens que estes possam 

causar.  

O efeito negativo do bambu sobre o recrutamento ocorre devido à: (i) chuva de semente 

(ROTHER et al., 2009) conter menos espécies nas áreas invadidas por bambu; (ii) baixa 

abundância e riqueza de espécies florestais de plântulas nas áreas invadidas por bambu, 

comparado às áreas naturais (BUDKE et al., 2010; CAMPANELLO et al., 2007; LARPKERN et 

al., 2011; TAYLOR; ZISHENG, 1988). O bambu pode também provocar efeitos negativos sobre 

a sobrevivência das árvores, causando (iii) maior mortalidade (GRISCON; ASHTON, 2003; 

LIMA et al., 2012; ) e diminuindo a (iv) riqueza e a diversidade de espécies adultas (ABE et al., 

2001; GROMBONE-GUARATINI et al., 2014; HOLZ; VEBLEN, 2006; LARPKERN et al., 

2009; MARTINS et al., 2004;  ROTHER et al., 2009, SILVÉRIO et al., 2010). A (v) produção 

de serrapilheira (LARPKERN et al., 2011) e os eventos de (vi) floração e morte (ABE et al., 

2001; BUDKE et al., 2010; GRISCON; ASHTON 2003; HOLZ; VEBLEN, 2006; MARTINS et 

al., 2004) tambêm desempenham um efeito sobre a biota nativa. 

Como mencionado anteriormente, a chuva de sementes (i) em áreas com grande 

abundância de bambu é dominada por poucas espécies (ROTHER et al., 2009). É provavel que 

os bambus não sejam atraentes para os dispersores, devido ao fato de que algumas espécies só 

produzem frutos esporadicamente. Assim, a grande maioria das aves que frequentemente usa os 

bambus como puleiros são essencialmente insetivoras (STOTZ et al., 1996). Os bambus também 

não são atrativos para os morcegos frugívoros por não oferecer recursos(CORTÉS-DELGADO; 

PÉREZ-TORRES, 2011), tais como, néctar ou frutos carnosos e também por dificultar seu vôo 

durante o forrageamento (KUSCH et al., 2004). Portanto, como as florestas tropicais têm uma 

alta porcentagem de espécies que são dispersas por animais (GROMBONE- GUARATINI; 
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RODRIGUES, 2002), e como os bambus não possuem atrativos para esses dispersores, os 

bambus podem estar dificultando o recrutamento de espécies florestais por diminuir a riqueza e 

abundância de espécies (BUDKE et al., 2010; LARPKERN et al., 2011), além de favorecer 

poucas espécies que conseguem se estabelecer em locais de sua dominância. 

Sob o dossel de bambu também há uma menor abundância total e riqueza de espécies de 

plântulas (ii). A disponibilidade de luz reduzida pela presença de bambus é um dos principais 

fatores que limitam a regeneração das plântulas em muitas espécies de árvores de clima 

temperado (ABE et al., 2002; TAYLOR et al., 2004). Estudos em florestas tropicais também 

sugeriram que a sombra do bambu pode inibir a regeneração de algumas espécies lenhosas 

(LARPKERN et al., 2011). Porém, outras espécies podem ser encontradas sob a copa de bambu, 

e estas geralmente, são tolerantes à sombra e, portanto, capazes de germinar e se estabelecer. 

Devido ao alto domínio de bambu os solos florestais e a ciclagem de nutrientes podem ser 

alterados, e podem ficar empobrecidos em alguns nutrientes (VEBLEN, 1982), dificultando a 

germinação das plântulas.  

Além dos impactos negativos dos povoamentos de bambu nas fases iniciais da sucessão 

(ROTHER et al., 2009), há um impacto na sobrevivência das árvores que pode ser causado por 

algum tipo de estresse. Lima et al. (2012) em seu trabalho encontrou uma maior mortalidade de 

árvores (iii) em áreas com a presença e dominância de bambu que, provavelmente, está 

relacionada ao estresse fisiológico que o bambu pode causar nas demais plantas. Griscon & 

Ashton (2003) relataram que o bambu Guadua sarcocarpa reduz a sobrevivência das árvores ao 

seu redor, aumentando o estresse hídrico do solo durante a estação seca. Os dados apresentados 

na umidade do solo sugerem que a competição por água abaixo do solo, na presença de bambu, 

pode reduzir o crescimento das árvores ou a sua sobrevivência. Ademais, os colmos de bambu 

estão em constante crescimento criando um ambiente onde as mudas de árvores sob o seu dossel 

têm uma maior probabilidade de sofrer danos físicos devido a queda de seus colmos (GRISCON; 

ASHTON, 2006). Uhl (1982) constatou que os danos mecânicos foram a maior causa de 

mortalidade de árvores entre1 a 10 cm de DAP em uma floresta da Amazônia.  

Com o aumento da mortalidade das plântulas florestais a a riqueza e a diversidade de 

espécies adultas pode diminuir (iv) (LARPKERN et al., 2009). A formação de grandes 

aglomerações com altas densidades de bambu fazem com que o recrutamento e desenvolvimento 

contínuo de plântulas se tornem mais difícil (MAROD et al., 1999). Assim, a riqueza e 

adiversidade de espécies de árvores florestais adultas foram negativamente relacionadas com o 

número de aglomerados de bambu (LARPKERN et al., 2009). Muitos estudos têm revelado que 

um sub-bosque de bambu impede o estabelecimento de plântulas, principalmente devido à baixa 
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intensidade luminosa que chega nesses locais (TAYLOR et al., 2004). As reduções na 

disponibilidade de água e luz, bem como no espaço disponível ao estabelecimento, também 

diminuem as densidades e, consequentemente, a riqueza florística (SILVÉRIO et al., 2010). 

Além deste fato, se determinada área for dominada por bambu, neste local há uma grande 

quantidade de produção de serrapilheira que pode afetar a comunidade local (v) (LARPKERN et 

al., 2011). As folhas de bambu se acumulam em uma camada compacta e espessa sobre chão da 

floresta, diferentemente, da serrapilheira das árvores que formam uma camada mais fina. Além 

disso, folhas de bambu decompõem-se mais lentamente do que as folhas das árvores e, 

normalmente, contêm concentrações mais baixas de nutrientes (TRIPATHI; SINGH, 1995). O 

acúmulo de serrapilheira de bambu pode influenciar o recrutamento de plântulas, interceptando a 

germinação destas e prevenindo que as sementes recém-dispersas alcancem o substrato 

(LARPKERN et al., 2011). 

Entretanto, a principal forma de reprodução dos bambus lenhosos é a clonal e os eventos 

de floração são raros e geralmente seguidos por morte massiva (vi) (McCLURE, 1993). Esta 

mortalidade de bambus cria clareiras que são importantes para aumentar a riqueza e os índices de 

diversidade (BUDKE et al., 2010). O papel de distúrbio ecológico na manutenção da diversidade 

das florestas tropicais e subtropicais tem sido atualmente discutido e a importância de clareiras 

geradas pela morte de bambus tem sido demonstrada em uma série de estudos (HOLZ; 

VEBLEN, 2006; MARTINS et al., 2004). González et al. (2002) relataram que depois do 

perecimento do bambu, várias espécies de plantas com diferentes histórias de vida foram 

recrutadas para as clareiras formadas, principalmente as espécies intolerantes à sombra. Além 

disso, Martins et al. (2004) mostrou que a diversidade de espécies de árvores estabelecidas em 

clareiras produzidas pela morte de  Merostachys riedeliana foi semelhante àquelas produzidas 

pela queda de árvores em florestas tropicais. Os autores concluíram que tanto as clareiras 

causadas pela queda de árvores ou àquelas formadas pela morte de bambus são locais de 

regeneração para arbustos e árvores. Além disso, o novo microambiente pode criar condições, 

após o perecimento do bambu, que poderia aumentar o recrutamento de espécies pioneiras, o que 

poderia ter aumentado a diversidade nas clareiras com bambu morto (BUDKE et al., 2010). 

Em florestas tropicais, bambus são naturalmente componentes estruturais, e muitas vezes 

eles podem vir a se tornar dominantes devido aos distúrbios humanos (SODERSTROM; 

CALDERON, 1979). Portanto, se os bambus começam a ser dominantes em florestas, eles vão 

agravar esses efeitos da perturbação e reduzir ainda mais a abundância, riqueza e diversidade de 

espécies lenhosas. Assim, a gestão de bambus e principalmente o controle de sua distribuição em 

áreas de alta densidade pode ser um importante método de restauração florestal (LARPKERN et 
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al., 2011). O controle de bambus deve ser incorporado em estratégias de gestão para manutenção 

da riqueza e diversidade de árvores em ecossistemas florestais. No entanto, é importante lembrar 

que os bambus também são elementos naturais e característicos deste tipo de floresta 

(LARPKERN et al.,  2011). Portanto, qualquer programa de manejo florestal não deve eliminar 

completamente o bambu se ele for nativo, apenas controlar sua população (LARPKERN et al., 

2009). 
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Abstract 

Forest fragmentation and anthropogenic land uses may act as invasion facilitators of alien plant 

species. However, little attention has been given to the expansion of native species that become 

locally overabundant. These overabundant species can negatively affect other native species, 

causing local extinctions, but the effects and causes of the native overabundance species are 

poorly understood. In this study we investigated whether landscape characteristics, such as 

urbanization, land-cover attributes, proximity index, and mean shape complexity, influence the 

abundance and coverage of two overabundant bamboo species. The study was conducted in 15 

forest fragments around Alfenas, Minas Gerais, southeastern Brazil. We calculated composition 

and configuration parameters at three buffer distances (600 m, 800 m and 1000 m). Bamboo 

density and coverage in each fragment were quantified for 30 circular plots (2 m radius): 15 from 

the edge (0 m) and 15 within the interior (50 m) of the fragment. Both bamboos are forest 

species that are sensitive to light variations. We found that the abundance of Paradiolyra 

micrantha and Merostachys sp. increases with distance from roads and cities in moderately 

disturbed habitats, characterised by having a more irregular fragment shape and the proximity of 

open matrix types near the fragments. Differntly from invasive species, which occur in most 

disturbed areas, bamboo species were favored only in areas of moderate disturbance. These 

results are important to improve our knowledge of the natural history of overabundant plant 

species and for fragmented landscape conservation programs. Management projects to improve 

the quality of remnants should aim to maintain more regular fragment shapes and the agricultural 

matrices near them should be shrub or tree based. 
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Introduction 

Fragmentation and changes in land use are the greatest anthropogenic impacts on natural 

landscapes and biodiversity [1]. Habitat fragmentation can result in a reduction of habitat area, 

an increase in the number of habitat patches and their isolation, as well as a decrease in the size 

of fragments [2]. Anthropogenic land uses in fragmented landscapes may act as invasion 

facilitators for alien species [3]. The public and academic recognition of the problems associated 

with biological invasions has grown [4] and many conservation projects are being developed that 

are focused on eradication of these species [5,6]. However, little attention has been given to a 

problem that is also related to invasions, specifically, the expansion of native species that 

become locally abundant and negatively affect other native species [7]. This phenomenon is 

known as overabundance, and although it is considered as having similar impacts as exotic 

species invasion [8], the effects of native overabundant species is poorly understood. These 

locally abundant native species may cause local extinctions through competition, changing 

species interactions, and altering the composition or relative abundance of many sensitive 

species in the fragment [6,9].  

Changes in natural landscapes, such as a reduction of habitat areas and deforestation to 

establish areas for crops, pastures, and urbanization, are forcing plant species to develop in 

limited and highly disturbed environments [8]. Maybe these changes in landscapes  will increase 

the populations of overabundant native species and competitively eliminate the most sensitive 

species. Accordingly, bamboos may be an example of plant species with a high potential to 

become overabundant due to their life history characteristics [7]. Bamboos are the fastest 

growing plants in the world [10]  and there is no other plant species that can match bamboo’s 

growth and speed of recovery [11]. This rapid growth can have a negative effect on recruitment, 

survival, and growth of other native species [12]. In areas with bamboo dominance, the seed rain 

contains few species [13] and the seedling abundance and richness of forest species are low [12, 
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14, 15]. Bamboo can increase tree mortality [7, 16], which reduces richness and diversity of 

adult tree species [17, 18]. Forest soil and nutrient cycling can also be changed during its growth 

once some chemical elements, such as nitrogen, rise intensely [19]. Bamboo litterfall can affect 

the local community because bamboo leaves decompose more slowly than other tree leaves, 

making seed germination of native trees difficult [15].  

However, little is known about the effects of the landscape on bamboo clusters and its 

consequences for the structure of plant communities in the remnants. Therefore, it is important to 

know not only the consequences of native bamboo overabundance, but also understand what 

factors are causing it. We hypothesize that native overabundant species perform similarly to 

invasive alien species, and the factors that influence richness and abundance of exotic species 

may also influence the overabundant species. Environmental variables and land use could be 

possible triggers of dominance and overabundance of plant species. Natural areas can act as a 

buffer [20], while low levels of forest coverage can lead to a high invasion rate [21]. Patch shape 

(regular versus irregular) can cause different levels of edge effects and consequently, may 

influence the presence of exotic species [22], which will probably be the overabundant ones. 

Edge effects are more pronounced in irregular fragments [23], which may disturb the 

establishment of sensitive species. In turn, this could facilitate alien species establishment [3, 24] 

and proliferation of overabundant species. City and road proximity as well as agriculture and 

livestock activities can increase seed (or spore and shoot) dispersal of exotic species through 

human or vehicle movements. Additionally, the presence of roads near forest remnants can 

increase the edge effect and provide more opportunities for seedlings of both of exotic and 

overabundant species, allowing them to dominate the environment from the edges into the 

interior [25, 26]. However, there are no studies that relate the overabundance of native species in 

altered landscapes; and there are few studies that investigate the influence of some landscape 

parameters on species characteristics, such as growth and reproduction. Acknowledgement of 
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this influence is important to prevent overabundance events in different landscapes or to mitigate 

their impacts [8]. Controlling overabundant species is a challenge for conservation programs and 

the lack of information about it is a huge problem. Therefore, this study aims to investigate the 

influence of some landscape characteristics on the abundance and coverage of bamboo species in 

a fragmented landscape. Our specific goals were to verify whether the frequency of 

overabundant species, here represented by two bamboo species, (i) is higher in landscapes with 

greater proximity to cities and roads, (ii) is related to the proportion and types of agricultural 

matrices, (iii) is connected to fragments with a more irregular shape or a landscape with lower 

forest coverage. 

 

Materials and methods 

Study Area 

The study was conducted in 15 forest fragments, January to July 2015 (Table 1) on a 

private property around the city of Alfenas (45º 56' 50'' W and 21º 25' 45'' S), State of Minas 

Gerais, southeastern Brazil. The vegetation of this study was classified as semi-deciduous 

Atlantic Forest. The climate was classified as Cwa, according to the Köppen system [27], since 

the summer is hot and warm, and the winter is dry. The mean temperatures are between 24°C 

(maximum) and 17°C (minimum), and the average annual rainfall ranges around 1500mm, while 

the altitude varies between 720 and 1350 m. The region has about only 9% of native forest 

habitat and the most common matrix types are pasture (51%), perennial crops (mainly coffee - 

17%), and temporary crops (mainly sugar cane and corn - 7%) [28]. 
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Study Species 

 Parodiolyra micrantha Kunth [29] is widely distributed in South America [30] and 

belongs to the Olyreae (Poaceae) tribe. Individuals may live both on the edge and in forest 

interiors [30], but they are always associated with shaded areas [38]. Unlike other species of this 

tribe, P. micrantha was also associated with environments with altered vegetation [30]. The 

Olyreae tribe includes species that are important components of the herbaceous bamboos of 

Neotropical forests, and exhibit many characteristics considered primitive [31]. Species from this 

tribe are common in tropical and subtropical forests [32, 33], although the Atlantic Forest is 

considered its main diversity center [34, 35]. According to Judziewicz [36] and Filgueiras & 

Santos-Gonçalves [37], the Olyreae tribe in Brazil presents about 16 genera and 70 species, four 

of which are endemic to Atlantic Forest [38]. Olyreae species usually reproduce several times a 

year for short periods [36].  

The other bamboo species was only identified to genus level (Merostachys sp.). The 

distribution of Merostachys ranges from Mexico to Argentina, but Brazil is the greatest diversity 

center (41 species) [36, 39-43]. This genus belongs to the tribe Bambuseae and this tribe is 

composed of woody bamboos. The Bambuseae includes 60-70 genera and 1100 species [33]. 

Brazil has the highest specific richness of Bambuseae, with 155 species belonging to 18 genera, 

and its center of diversity is located in the Atlantic Forest. This tribe is very diverse in its habitat 

preference and can be found in shady or sunny and wet or dry environments [14]. Merostachys 

Spreng. is one of 13 genera of woody bamboos. The genus comprises 46 accepted species, and 

several others are undescribed [36]. In the literature there are surveys involving bamboo species, 

mostly woody ones, but little is known about the ecology, especially the herbaceous species. 
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Bamboo density, coverage, and landscape parameters 

The studied fragments were at least 1 km distant from each other. For each of the 15 

fragments, bamboo density and coverage (two different quantitative methods) were quantified in 

30 circular plots (2 m radius): 15 from the edge (0 m) and 15 within the interior (50 m) of the 

fragment (total of 450 plots or 5655 m
2
 sampled). Each plot was at least 50 m distant from the 

others. Quantifying bamboo density is very difficult and is controversial due to its underground 

rhizome network. We quantified the bamboo density by two different methods: (i) Bamboo 

density: in each plot, we counted the number of bamboo culms from each species. (ii) Bamboo 

coverage: obtained by a semi-quantitative method (adapted from Fournier [44]). In this method, 

we estimated the percentage of the plot’s cover (culms + leaves) for each bamboo species by 

placing them into five classes: class 0: absence of culms and leaves, class 1: 1 to 25%, class 2: 26 

to 50%, class 3: 51 to 75%, and class 4: 76% to 100% of the plot’s bamboo coverage. The 

bamboo coverage for each fragment or habitat (edge and fragment interior) was calculated by: % 

Fournier = ∑ Fournier / 4N x 100, where Fournier is the class interval value and N is the number 

of the plots sampled. 

The relative percentage of each land use in the landscape was classified following the 

classes: natural, agricultural, and pasture (Table 2). Landscape composition and patch 

configuration parameters (Table 3) were calculated from the most recent land-cover map for the 

studied area. We calculated composition and configuration variables using ArcGIS 10.1 and 

FRAGSTATS [45] at three buffer distances (600 m, 800 m and 1000m) centered on the forest 

fragment to verify whether the results showed consistency between the distances.  
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Statistical Analyses 

The differences in density and bamboo coverage from each species between each habitat 

(edges and interior) were tested using factorial ANOVA. Furthermore, Generalized Linear 

Models (GLM) as a log-link function with a Poisson distribution were calculated between 

independent landscape parameters (i. fragment area, ii. distance to nearest patch habitat, iii. 

distance from fragment to dirt roads, highways, and the nearest town, iv. percentage of water, v. 

natural cover, vi. pasture, vii. sugarcane and coffee, viii. mean shape index and ix. mean shape 

proximity) and dependent parameters (bamboo density and coverage).  We performed the GLM 

for three different scales: 600 m, 800 m and 1000 m buffer diameters, selected from the fragment 

under study (focal patch), and added a null model. 

All models were submitted to residual and error distribution analysis. Given the 

requirements of normality, independence, and variance homogeneity of their residuals [46], the 

best models were selected by the Akaike information criterion (AIC) [47]. The best model is 

based on the lowest AIC value, models that are clearly worse present ΔAIC > 2.0 [48]. The 

GLMs and AIC were calculated using the software R (R Development CoreTeam 2014 [49]). 

 

Results 

Paradiolyra micrantha 

P. micrantha presented a high density (mean = 301 culms per m²) and coverage (mean = 

35%) (Figure 1). However, this species did not show a significant difference between edge and 

interior for both density and bamboo coverage (F14;420= 1.02, p = 0.43; F14,420 = 1.41, p = 0.15, 

respectively) (Figure 1). Landscape parameters influenced density and bamboo coverage 

differently. These parameters were also different between buffer distances. We found greater 
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bamboo density and coverage at greater distance from unpaved roads (600 m and 800 m) and 

cities (800m) (Table 4 and 5). Furthermore, forest fragment form (mean shape index) also 

showed an influence on density and bamboo coverage, but with an antagonistic effect. The more 

regular fragments (600 m), i.e. lower edge effect, presented greater P. micrantha coverage. 

However, on a larger buffer distance (1000 m), this effect was the opposite for P. micrantha 

density: P. micrantha density was greater in fragments with more irregular shapes (Table 4 and 

5). Moreover, the relationship to the matrices around the fragments was also a significant 

parameter to explain P. micrantha coverage. Fragments in contact with lower pasture 

percentages (600 m, 800 m, and 1000 m) and a higher percentage of coffee matrix (600 m) 

provided greater bamboo coverage (Table 5). 

 

Merostachys sp. 

Merostachys sp. showed a lower density (mean = 43.85 culms per m²) and coverage 

(mean = 12%) (Figure 1). However, bamboo density and coverage (F14,420=2.52, p= 0.002; 

F14,420=2.29, p= 0.005, respectively) were significantly different between the edge and interior 

(Figure 1). Additionally, few landscape parameters influenced Merostachys sp. density and 

coverage. The more regular fragments showed higher Merostachys sp. coverage, both at the 

edges and in the interior, as well as a higher density in interior at all scales (Table 4 and 5). 

Matrix type was also another landscape parameter that influenced Merostachys sp. density for 

the edges and coverage in the fragment’s interior. At all scales, fragments in contact with a 

higher pasture percentage showed greater Merostachys sp. density at the edge (Table 4 and 5). 

However, fragments in contact with a higher sugarcane percentage presented greater bamboo 

coverage in their interior (800m) (Table 5). 
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Discussion  

The two bamboo species became overabundant in moderately disturbed areas of forest 

fragmentation. Landscape parameters that reinforce these disturbance effects on the abundances 

of P. micrantha and Merostachys sp. are proximity to roads and cities, fragment shape (edge 

effects), and the close proximity of certain matrix types (pasture, sugar cane, and coffee) to the 

fragments.  

Road and city proximity to forest fragments is a factor that promotes the colonization and 

spread of alien species within them [50-52]. However, there is no information about its influence 

on overabundant species. We found an influence for one of the bamboo species (P. micrantha), 

but the influence was negative and thus, it was contrary to that found for alien species. Density 

and coverage of P. micrantha increase in fragments farther from unpaved roads and cities, 

indicating that this species colonizes fragments that might be less invaded by alien species, 

which consequently, could compete directly with the overabundant bamboo species for resources 

and space. Furthermore, this result indicates that this bamboo species does not depend on these 

roads for its propagation, which reinforces the hypothesis that P. micrantha spreads within the 

patches, probably through the consequences of fragmentation disturbances. Therefore, it is 

expected that fragments near roads and cities present more alien and less overabundant (native) 

species, while fragments far from them present less alien and more overabundant species. 

Fragment shape was another parameter that contributed to bamboo overabundance in the 

present study. Irregular fragments present more edge effect than regular ones [23], probably 

because the latter ones have less contact (perimeter/volume rate) with the matrices than the 

former [53]. In the present studies, we found that fragments with irregular shape showed higher 

bamboo density (number of culms), but less coverage (percentage of circular plots covered with 

bamboo - culms + leaves) than regular ones. These contrasting results can be explained by the 

species’ growth strategy. The bamboo species invest more on culms production instead of leaf 
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and branch expansion. This strategy results in the bamboo visually occupying a minor portion of 

fragments and consequently, a lower coverage. Bamboos species are C4 plants that show better 

growth and development in an irradiated environment [53] and edge effects include an increase 

in solar irradiation, air and soil temperature, as well as a decrease in air and soil moisture [54, 

55]. Probably, these bamboo species are benefited by a few of the environmental changes, but 

not by most of them.  

Adaptation to light variations is specific to each species, and this is critical to their 

development in heterogeneous environments [56], such as tropical forests, and is probably more 

crucial in fragmented environments. We can distinguish two extreme groups based on seed 

germination and response of plant growth to light: a) the pioneer, which germinate, survive, and 

grow only in canopy gaps and b) climax species, which germinate and survive in shaded 

environments [57]. However, between these two extremes, a large number of species is 

recognized as occupying successive intermediate stages [58] that need intermediate light levels 

[59, 60]. For example, Nakazono [51] found that Euterpe edulis growing in full sunlight showed 

a reduced growth or a lack of tolerance to certain light intensities. The same can happen with 

both the bamboo in this study. They are forest species that tolerate shady habitats, but probably, 

do not tolerate higher irradiation and temperature levels. Therefore, the intermediate light and 

temperatures arriving in a fragment’s interior should be adequate for the (i) physiological 

processes, (ii) sexual and asexual reproduction, and (iii) ramets, flower and fruit production of 

both bamboo species. Furthermore, small disturbances could disfavor more sensitive plant 

species, prejudicing their competition with overabundant species, such as the two bamboo 

species studied, which can favor their aggressive colonization and make the regeneration of other 

native species difficult [14, 62]. Therefore, edge effects appear to favor bamboo overabundance 

but at an intermediate level. 
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The matrix type near or surrounding a fragment also influences the bamboo’s abundance 

and reinforces its preference for moderately disturbed areas. P. micrantha’s  coverage decreases 

in fragments near areas with a greater percentage of pasture. This matrix could increase the edge 

effects in the fragments because it is open vegetation (predominantly grassy) with little 

protection from solar irradiation. Greater levels of edge effects seem to harm P. micrantha. 

However, the density of Merostachys sp. at the edge of forest fragments increases in fragments 

near areas with a greater percentage of pasture, reinforcing the hypothesis that it prefers 

moderately disturbed environments.  This species is adapted both to forest with a continuous 

canopy, such as a fragment’s interior, as an area with greater light intensity [62], which is why 

proximity to an edge probably contributed to its fast growth. However, the coverage of both 

bamboo species increases when the forest fragments are surrounded by matrices that provide 

lower edge effects, such as sugarcane and coffee. Sugar cane and coffee are shrubby matrices 

that decrease the solar irradiation near and within the fragment’s edge and consequently, 

decrease the edge effect in this habitat. Probably, these bamboo species invest in leaf expansion 

and production to compensate for the lower irradiation. 

Human disturbances can change plant species composition of forest ecosystems, as a few 

plants are favored and many others are disfavored. According to McKinney & Lockwood [4], 

generalist or more tolerant plants are beneficiaries and called "winners". These species tend to 

replace the "losers", those plants that are more sensitive to anthropogenic disturbances. Many 

exotic and invasive species are generally considered as the main "winners" [63, 64], however, 

currently, little is known about the potential native "winners". This is probably because they are 

common in their natural habitat, and their overabundance is interpreted only as a local expansion 

[4, 65]. In this study, the native bamboos could be considered as “winners”, which become 

overabundant, and once established, they could also act as a disturbance agent, increasing their 

density and perhaps persisting for long periods [16, 66, 67].  
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These results have both theoretical and practical importance. Many studies explore the 

relationship between landscape parameters with invasion by exotic species. But, to date, none 

have related overabundance of native species (such as bamboo) to landscape parameters. 

Therefore, this work contributes towards filling the lack of knowledge in this area. Parameters 

that have been observed to benefit exotic species, such as proximity to cities and roads, 

irregularities in patch shape, as well as different land uses, did not influence the bamboos’ 

overabundance in the same way. In fact, it was observed that moderate disturbances caused by 

fragmentation could aid the overabundance phenomenon, promoted by desirable light levels and 

perhaps, ideal temperatures for the bamboos. Additionally, these results help increase the little 

information about the natural history of native Brazilian bamboos. Consequently, management 

plans should try to reduce the edge effects on forest remnants by changing their shapes (make 

them more regular) and/or improving the matrix type (more shrubby and tree vegetation) around 

them. These could be important tools to control the spread of these species and maintain the most 

sensitive native species. If we can reduce the edge effects, promoting the regularity of fragment 

shape and reducing the influence of the surrounding matrices, the recruitment of other native 

species could be favored, and therefore, the amount of bamboo overabundance and frequency of 

other opportunistic plants should decrease. Moreover, studies covering management, biology, 

and ecology of overabundant species, especially bamboos, will be crucial to assess how the 

presence of these species can interfere with forest dynamics. 

We emphasize that these native bamboo species have become overabundant in the 

studied area due to the effects of forest fragmentation, showing the influence of landscape 

components. The abundance of P. micrantha and Merostachys sp. increases with distance from 

roads and cities in moderately disturbed habitats, characterized by a more irregular shape and 

open matrix types near the fragments. Thus, these results will be useful for programs seeking to 

conserve native forest communities and in restoring the quality of fragmented landscapes. This 
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study also contributes to the knowledge about the natural history of bamboos in relation to 

landscape parameters and the overabundance process, which are scarce in the literature.  
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Figure Legends 

Figure 1.Differences in total bamboo density and coverage.Box plots 

showing differences in bamboo density and bamboo coverage of the two species 

between edge and interior. Paradiolyra micrantha (A), Merostachys sp. (B).Only 

Merostachys sp. showed a difference between edge and interior for both density 

and bamboo coverage (*). 
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Tables 

Table1: Descriptionof the 15 studied fragments 

     

Fragment distance to (m) 

Fragments Local Names Area (ha) Coordinates City 

Unpaved 

road 

Paved 

Road City 

1 São José 20.31 21°26'02.4" S 046°08'57.6"W Alfenas - MG 440.73 998.33 7373.65 

2 P21 22.61 21°26'13.2" S 045°45'43.1"W Paraguaçu - MG 256.00 8368.00 6549.00 

3 Cemitério 22.91 21°33'34.5" S 045°56'15.8"W Alfenas - MG 0.00 371.00 11,303.00 

4 N 24.84 21°28'07.2" S 046°09'46.2"W Alfenas - MG 194.73 0.00 4615.09 

5 P9 28.79 21°12'37.3 S  045°46'49.6"W Campos Gerais - MG 0.00 474.00 1454.00 

6 I 30.30 21°25'35.1" S 046°05'39.4"W Alfenas - MG 82.35 786.41 8068.35 

7 P7 33.05 21°28'36.2" S 045°55'34.4"W Alfenas - MG 391.00 585.00 2663.00 

8 Paraíso 36.81 21°21'46.5" S 045°50'26.4"W Alfenas - MG 0.00 2858.00 10,617.00 

9 Matão 46.60 21°30'16.8" S 045°52'38.3" W Alfenas - MG 0.00 2460.00 8087.00 

10 São Tomé 46.74 21°28'13.1" S 045°59'21.0" W Alfenas - MG 0.00 2076.00 3814.00 

11 Gaspar Lopes 80.01 21°22'43.8" S 045°55'46.7" W Alfenas - MG 0.00 597.00 1358.00 

12 Porto 90.7 21°25'16.3" S 046°07'22.3" W Alfenas - MG 304.65 251.83 6365.71 

13 Cabeça 92.87 21°30'04.0" S 045°57"45,2" W Alfenas - MG 230.00 736.00 4913.00 

14 Florence 107.23 21°19'44.8" S 045°50'51.4" W Alfenas - MG 0.00 86.00 11,239.00 

15 P4 116.50 21°13'22.7" S 046°05'21.0" W Alterosa - MG 415.00 3258.00 5024.00 
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Table2: Landscape parameters. 

Description of the 15 fragments’ landscape parameters and values,respectively. 

 

 

Land uses 

(%) Fragments/Buffer 1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 11 12 13 14 15 

Natural 

cover 600 m  22.11 20.12 51.62 26.60 39.42 58.44 20.34 36.48 28.95 60.44 30.76 83.03 19.99 16.14 55.89 

 

800 m 17.59 20.08 52.63 19.02 34.56 48.29 24.08 25.22 29.71 43.46 32.82 54.24 17.20 39.23 57.06 

 

1000 m  14.04 7.21 9.92 12.83 9.17 10.18 14.63 12.73 15.38 17.32 26.40 28.94 31.51 34.20 53.80 

Coffee 600 m  6.82 58.31 0.00 0.00 10.58 11.26 54.85 0.00 0.00 1.10 52.49 0.92 0.00 54.37 0.20 

 

800 m 15.63 49.68 0.00 0.00 12.42 22.77 56.37 0.00 0.18 1.89 63.68 12.88 0.00 60.77 2.73 

 

1000 m  35.93 0.00 52.30 18.48 69.11 0.00 3.02 67.12 0.00 11.92 1.75 0.00 33.32 20.52 2.76 

Sugarcane 600 m  38.79 15.32 28.22 51.17 0.00 26.55 0.26 12.92 16.04 21.73 0.00 6.88 9.94 0.00 0.00 

 

800 m 37.63 23.80 31.01 57.28 0.00 28.94 2.24 18.01 21.27 25.62 0.00 13.71 24.58 0.00 0.00 

 

1000 m  28.45 35.45 15.24 34.78 0.00 57.92 19.97 0.00 25.15 0.00 29.28 35.87 28.01 17.59 0.00 

Pasture 600 m  31.65 3.43 0.00 0.04 44.22 0.00 7.90 36.39 43.36 10.83 0.00 9.11 23.14 0.00 41.48 

 

800 m 29.15 6.45 0.00 3.08 50.02 0.00 7.52 42.51 48.47 26.94 0.00 19.01 18.67 0.00 40.21 

 

1000 m  15.23 15.10 4.82 31.45 0.00 6.67 51.57 0.00 43.04 58.10 35.55 0.00 0.00 22.06 42.36 

Water 600 m  0.00 0.00 7.02 16.52 2.46 0.00 2.03 11.66 0.00 0.71 1.18 0.00 40.34 0.00 0.00 

 

800 m 0.00 0.00 16.10 20.61 3.00 0.00 1.14 14.25 0.37 2.09 3.50 0.01 39.54 0.00 0.00 

 

1000 m  0.00 0.00 23.96 22.17 3.78 0.00 0.73 14.81 0.24 1.55 5.42 2.63 37.92 0.00 0.00 

Mean Shape 

Index 600 m  1.47 1.33 1.48 1.41 1.89 1.70 1.46 1.57 1.39 1.78 1.41 1.16 1.70 1.90 2.02 

 

800 m 1.36 1.92 1.98 1.44 1.46 1.80 1.18 1.67 1.38 1.60 1.42 1.32 1.70 2.21 2.32 

 

1000 m  1.94 1.70 1.25 1.29 2.48 1.44 1.59 1.42 1.37 1.46 1.46 2.05 1.46 1.32 2.58 

Mean 

Proximity 

Index 600 m  3.53 5.55 0.00 1.10 7.99 15.71 1.09 0.22 7.10 1.34 3.28 0.00 0.00 0.00 134.49 

 

800 m 3.53 5.55 0.00 1.10 7.99 15.71 1.09 0.22 7.10 1.34 3.28 0.00 0.00 0.00 134.49 

  1000 m  5.55 0.00 1.09 3.53 0.00 1.10 7.10 3.28 0.22 7.99 1.34 0.00 15.71 0.00 134.49 
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Table 3:  Landscape parameters used as predictors of bamboo species 

density and bamboo coverage  

  
Variables 

Description 

  

  
Landscape composition 

  

  
Distance to unpaved road  (m) 

Straight-line distance  to the nearest unpaved 

road 
  

  
Distance to paved road (m) 

Straight-line distance from fragment to the 

nearest highway 
  

  
Distance to nearest city (m) 

Straight-line distance from the fragment to 

the nearest city 
  

  
Natural land-cover (%) Forests 

  

  
Agricultural land-cover (%) Coffee and sugarcane crops 

  

  
Pasture land-cover (%) Pasture areas 

  

  
Patch configuration  

  

  
Mean Proximity index 

Mean proximity index is a measure of the 

degree of isolation and fragmentation of a 

patch. MPI uses the nearest neighbor statistic. 

The distance threshold default is 1,000,000 

  
Mean Shape Index 

Shape Complexity. MSI is equal to 1 when all 

patches are irregular circle’(for polygons) or 

square (for rasters (grids)) and it increases 

with increasing patch shape   
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Table 4: General linear models (GLM) for the density of each bamboo species. 

 (+)= Positive influence. (-)= Negative influence. Selected models (Δ AICc < 2.0). 

Bamboo species Buffer Model K
a
 N

b
 AI

C
 ΔAIC

d
 W

e
 

Paradiolyra micrantha 

       

 

600 m  Distance to unpaved road  (+) 3 15 3927.3 0 1 

  

Null 2 15 - 2072.2 <0.001 

 

800 m Distance to unpaved road  (+) 3 15 3927.3 0 1 

  

Null 2 15 - 2072.2 <0.001 

 

1000 m Mean Shape Index (+) 3 15 5000.3 0 1 

  

Null 2 15 - 999.3 <0.001 

Merostachys sp. 

       Edge 600 m  % Pasture land-cover (+) 3 15 1579.6 0 1 

  

Null 2 15 - 374.5 <0.001 

 

800 m % Pasture land-cover (+) 3 15 1529.9 0 1 

  

Null 2 15 - 424.2 <0.001 

 

1000 m % Pasture land-cover (+) 3 15 1570.5 0 1 

  

Null 2 15 - 383.6 <0.001 

Interior 600 m  Mean shape index (-) 3 15 1054.6 0 1 

  

Null 2 15 - 552.1 <0.001 

 

800 m Mean shape index (-) 3 15 1058.6 0 1 

  

Null 2 15 - 548.1 <0.001 

 

1000 m Mean shape index (-) 3 15 1124.0 0 1 

    Null 2 15 - 482.6 <0.001 

 

 
 

      
a
 = Number of parameters;  

b
 = Number of fragments; 

c
= Akaike values;  

d
= Difference in AIC from one model to one with the lowest AIC value;  

e
=AIC weight. 

 

Table 5: General linear models (GLM) for the percentage of coverage from 
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each bamboo species. (+)=Positive influence. (-)=Negative influence. Selected 

models (Δ AICc < 2.0). 

Bamboo species Buffer Model K
a
 N

b
 AI

C
 ΔAIC

d
 W

e
 

Paradiolyra micrantha 

       

 

600 m  % Pasture land-cover  (-) 3 15 171.2 0 0.40 

  

Mean Shape Index (-) 3 15 171.4 0.2 0.36 

  

% Coffee (+) 3 15 172.2 1.0 0.24 

  

Null 2 15 - 23.1 <0.001 

 

800 m % Pasture land-cover  (-) 3 15 163.4 0 0.56 

  

Distance to city (+) 3 15 163.8 0.5 0.44 

  

Null 2 15 - 31 <0.001 

 

1000 m % Pasture land-cover (-) 3 15 169.6 0 1 

  

Null 2 15 - 24.8 <0.001 

Merostachys sp. CG 

       Edge 600 m  Mean shape index (-) 3 15 187.29 0 1 

  

Null 2 15 - 65.9 <0.001 

 

800 m Mean shape index (-) 3 15 211.91 0 0.9973 

  

Null 2 15 - 41.3 <0.001 

 

1000 m Mean shape index (-) 3 15 208.15 0 1 

  

Nulo 2 15 

 

45.1 <0.001 

Interior 600 m  Mean shape index (-) 3 15 212.3 0 0.985 

  

Null 2 15 - 59.5 <0.001 

 

800 m Sugarcane (+) 3 15 221.2 0 0.605 

  

Mean shape index (-) 3 15 222.07 0.9 0.3904 

  

Null 2 15 - 50.5 <0.001 

 

1000 m Mean shape index (-) 3 15 201.8 0 1 

    Null 2 15 - 70 <0.001 

 

a
 = Number of parameters;  

b
 = Number of fragments; 

c
= Akaike values;  
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d
= Difference in AIC from one model to one with the lowest AIC value;  

e
=AIC weight. 

 

       
       

        

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

      
       
        

 


