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RESUMO 

 
Os efeitos da urbanização sobre a diversidade filogenética e funcional ainda permanecem 

desconhecidos em paisagens tropicais, enquanto a conversão de paisagens naturais em áreas 

urbanas ainda tenha como resultados mais conhecidos a perda de espécies e a sua substituição 

por espécies não nativas. Usando uma abordagem espacial de paisagem (patch-landscape), foi 

testado se as diversidades taxonômica, filogenética e funcional de indivíduos jovens e adultos 

de plantas lenhosas diminuem em resposta à crescente urbanização em uma paisagem 

fragmentada de Floresta Atlântica no nordeste do Brasil. Ao todo, foram amostrados 2860 

indivíduos lenhosos e 155 espécies em nove paisagens circulares de 12.56-ha, nas quais os 

níveis de urbanização variaram de 0% a 45%. Foram observadas diminuição na densidade de 

espécies e na riqueza filogenética (número efetivo de linhagens) e funcional nos dois estágios 

ontogenéticos nas paisagens mais urbanizadas. Nossos resultados revelam ainda que as espécies 

mais adaptadas à urbanização são mais próximas entre si quando comparadas àquelas menos 

adaptadas, sugerindo diminuição na divergência entre linhagens, empobrecimento filogenético 

em uma perspectiva de longo prazo, como também o comprometimento das funções ecológicas 

nas comunidades de plantas e de serviços ambientais na região. São sugeridas a diminuição da 

urbanização e a proteção das paisagens mais urbanizadas como medidas de conservação para a 

evitar a perda de espécies, da estrutura e divergência filogenética e riqueza funcional. 

Palavras-chave: Urbanização. Paisagem urbana. Diversidade filogenética. Diversidade 

funcional. Floresta tropical. 



 

ABSTRACT 

 
Conversion of natural landscapes into urban areas results in species loss and their replacement 

by non-native species. However, the effects of urbanization on phylogenetic and functional 

diversity remain unknown for tropical landscapes. Using a patch-landscape approach, it was 

tested whether taxonomic, phylogenetic and functional diversity of woody saplings and adults 

individuals decrease in response to increasing urbanization within a fragmented Atlantic Forest 

landscape in Northeastern Brazil. In all, 2860 woody individuals and 155 species were sampled 

in nine circular landscapes of 12.56-ha, in which urbanization levels ranged from 0% to 45%. 

There was a decrease in species density, phylogenetic (effective number of lines) functional 

richness for two ontogenetic stages in the more urbanized landscapes. Our results also show 

that the species most adapted to urbanization are closer to each other (winners) when compared 

to those less adapted (losers), suggesting decreasing in phylogenetic divergence among 

lineages, phylogenetic impoverishment in a long-term perspective as well as the impairment of 

ecological functions in plant communities and environmental services in region. Reduction of 

urbanization and the protection of more urbanized landscapes are suggested as conservation 

measures to avoid the species loss, structure and phylogenetic divergence and functional 

richness. 

Key words: Urbanization. Urban landscape. Phylogenetic diversity. Functional diversity. 

Tropical forest. 
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1 INTRODUÇÃO 

 
Ainda é incipiente o número de pesquisas que investiguem as respostas das 

comunidades de plantas de florestas tropicais às perturbações antrópicas em paisagens urbanas. 

Pesquisas recentes evidenciam que componentes da diversidade biológica, como a diversidade 

filogenética e funcional, de plantas em paisagens dominadas por matrizes agrícolas são afetadas 

pela atividade humana, embora para áreas urbanizadas os mesmos efeitos são desconhecidos 

ou pouco estudados. Há ainda o reconhecimento de que as respostas às perturbações, como a 

urbanização, podem variar nas diferentes escalas em uma mesma paisagem, ao menos em 

regiões temperadas. Fatores associados às paisagens urbanizadas incluem ilhas de calor, 

impermeabilidade da matriz, poluição do ar, do solo e de recursos hídricos, fragmentação da 

paisagem e perda de hábitat. Em conjunto, tais fatores podem atuar sobre as forças 

estruturadoras das comunidades, alterando as respostas das espécies às perturbações, 

homogeneizando o conjunto regional de espécies ou reduzindo a diversidade de grupos 

biológicos locais, causando a perda regional de história evolutiva ou alterando o funcionamento 

e serviços oferecidos pelo ecossistema. 

Pesquisas ecológicas conduzidas em paisagens modificadas pela atividade antrópica 

tem oferecido amplas evidências acerca dos efeitos da sua estrutura e composição sobre as 

comunidades biológicas. Fatores considerados como dependentes de escalas, como as 

interações ecológicas ou condições abióticas podem ser moduladas pelas características da 

paisagem, o que, por sua vez, implica tanto na alteração dos processos estruturadores das 

comunidades quanto na importância de se considerar uma abordagem espacial nos estudos 

sobre paisagem. Apesar de apresentar condições mais limitantes em comparação com as 

paisagens rurais, paisagens urbanas são reconhecidamente mais heterogêneas em termos de 

habitat, o que pode refletir em uma composição de espécies distintas em termos de história 

evolutiva e função ecológica, bem como na qualidade dos serviços ecossistêmicos locais 

oferecidos. Assim, assumindo que as comunidades são originadas e reguladas por processos 

estruturadores dependentes de escalas, medidas de conservação da biodiversidade devem 

considerar além do número de espécies, suas respostas às mudanças ocorridas na paisagem. 

Medidas tradicionais de diversidade não informam sobre processos estruturadores das 

comunidades e como as espécies respondem às perturbações, sendo por isso as medidas 

filogenéticas e funcionais melhor empregadas na investigação das respostas das espécies às 

mudanças na paisagem. O uso de medidas de diversidade não tradicionais, como as medidas 

filogenéticas e funcionais, pode contribuir para a compreensão das respostas em termos 
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evolutivos e de funcionalidade das comunidades biológicas em diferentes escalas espaciais de 

paisagem urbanizada. Tais abordagens tem ainda reconhecida a sua aplicabilidade nas áreas de 

gestão ambiental para a conservação da biodiversidade, subsidiando estratégias de restauração 

florestal como a recategorização ou ampliação do sistema de unidades de conservação. Áreas 

com menores valores de história evolutiva ou maior redundância funcional poderão ser 

indicadas como prioritárias para o enriquecimento, enquanto que áreas de maior valor do ponto 

de vista histórico-evolutivo e funcional poderão ser prioritárias para a conservação. 

Baseando-se na premissa de que a perturbação humana modifica as condições 

ambientais para as comunidades biológicas, este estudo tem como objetivo testar a hipótese de 

que a urbanização reduz a diversidade taxonômica, filogenética e funcional das comunidades 

de plantas lenhosas em paisagens urbanizadas da Floresta Atlântica. Esse estudo é composto 

por uma fundamentação teórica acerca dos efeitos da urbanização sobre os componentes da 

diversidade de plantas lenhosas em florestas tropicais e por dois manuscritos. No primeiro, 

foram testados os efeitos da urbanização sobre a estrutura e diversidade taxonômica e 

filogenética das comunidades de plantas em diferentes níveis de paisagem urbanizada. No 

segundo, foram avaliadas as respostas funcionais das comunidades de plantas à urbanização em 

diferentes níveis de paisagem. Os manuscritos possuem potencial para subsidiar posteriores 

estudos de ecologia de comunidades em áreas urbanizadas, bem como fornecer informações 

ecológicas importantes para a gestão e conservação da região estudada. 
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1.1 FUNDAMENTAÇÃO TEÓRICA 

1.1.1 Urbanização e florestas tropicais 

A urbanização é considerada tanto um fenômeno social quanto ecológico 

(MCINTYRE et al., 2000) e suas definições podem ser baseadas de acordo com diferentes 

aspectos como densidade populacional, número de moradias, economia, quantidade de 

superfícies impermeáveis ou pavimentadas (NIEMELLA, 1999; MCINTYRE et al., 2000), 

podendo ainda variar de acordo com a escala espacial de estudo analisada (LUCK e 

SMALLBONE, 2010). De forma geral, pode ser definida como o processo de transformação 

das áreas naturais em estruturas artificiais para atender as necessidades humanas (GILBERT, 

1989) no qual há a multiplicação das áreas de concentração humana seguido pelo aumento do 

número de indivíduos (TISDALE, 1942). Para além de sua definição, é incontestável que a 

urbanização seja a atividade humana que promove a mais intensa homogeneização biótica 

(MCKINNEY, 2006; BLAIR 2008). As cidades afetam profundamente a diversidade de outros 

grupos biológicos (NIEMELLA, 1999; ARAÚJO, 2003; RICKETTS e IMHOFF, 2003) 

causando a extinção regional de espécies nativas raras por meio de profundas modificações 

seguidas da destruição de seus habitats naturais (THOMPSON e McCARTHY, 2008; KNAPP 

et al., 2009) ou sua substituição por espécies domésticas ou não nativas (GILBERT, 1989). 

A urbanização tem resultado em uma degradação florestal severa e até mesmo em uma 

destruição em nível global. Como este processo está rapidamente se expandindo através do 

globo, um desafio fundamental para a conservação é entender de que forma a urbanização afeta 

a biodiversidade (McKINNEY, 2002). Os impactos da urbanização sobre a riqueza de espécies 

poderá variar dependendo de variáveis como localização geográfica das cidades, incluindo sua 

matriz ecológica, e muitos outros fatores históricos e econômicos que são únicos à cada cidade 

(McKINNEY, 2008). As perturbações podem modular a intensidade dos filtros ambientais a 

que as espécies estão submetidas, ou mesmo criar novos filtros, interferindo na sobrevivência e 

reprodução das espécies, o que pode, ao longo do tempo, restringir o número de espécies em 

determinada comunidade (SANTOS et al., 2008; 2010). O interesse pelos efeitos da 

fragmentação florestal deve-se a constatação de que a maior parte da biodiversidade se encontra 

hoje localizada em pequenos fragmentos florestais, pouco estudados e historicamente 

marginalizados pelas iniciativas conservacionistas (VIANA e PINHEIRO, 1998). O avanço da 

urbanização afeta ainda mais as áreas de Mata Atlântica, em especial os remanescentes que se 

encontram em meio à malha urbana, contribuindo com o agravamento do efeito de borda 

dependendo do grau de vulnerabilidade desses remanescentes (PEIXE, OLIVEIRA e TORRES 

2011). 
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Originalmente, a Floresta Atlântica recobria cerca de 150 milhões de hectares, mas 

recentes estimativas indicam que atualmente 16% de sua cobertura original existe hoje na forma 

de remanescentes florestais (RIBEIRO et al., 2009). Seu atual estado de conservação deve-se 

ao histórico de severos e repetidos distúrbios de origem antrópica desde o século XVI 

(TABARELLI et al., 1999), o que inclui extração madeireira, caça ou a substituição de suas 

florestas por áreas agrícolas e pelo processo de urbanização desordenada (DEAN, 1996). Além 

de ser pobremente protegida (unidades de conservação de proteção integral representam apenas 

1% da floresta original) os remanescentes estão distribuídos em cerca de 250.000 fragmentos, 

80% dos quais são menores do que 50 ha, entre os quais há uma distância média de 1500m 

(RIBEIRO et al., 2009). A riqueza de espécies, os elevados níveis de endemismo e a pequena 

fração de floresta original ainda existente possibilitaram incluir a Floresta Atlântica entre os 

hotspots de biodiversidade, que são áreas prioritárias para conservação, isto é, de alta 

biodiversidade e ameaçada no mais alto grau (MYERS et al., 2000). Maiores atenções devem 

ser dadas às florestas tropicais em virtude da enorme pressão sofrida atualmente 

(GORENSTEIN, 2009). A atividade humana vem causando mudanças consideráveis nos 

ecossistemas como em nenhum outro período já registrado, o que tem causado uma perda 

substancial e irreversível da diversidade biológica na Terra e um maior comprometimento dos 

serviços ambientais previsto para a primeira metade deste século (MEA, 2005) assim como a 

modificação do clima em nível global (LAWRENCE e CHASE, 2010, SNYDER, 2010). 

Décadas atrás, muitas das maiores cidades do mundo estavam localizadas apenas nas 

regiões mais desenvolvidas do globo. Atualmente esse cenário se difere, com muitas das 

maiores e mais populosas cidades do mundo sendo encontradas no hemisfério sul. Previsões 

indicam um total de 41 mega-cidades compostas por cerca de 10 milhões de habitantes até 2030. 

A população urbana mundial tem crescido rapidamente desde 1950, de 746 milhões para 3.9 

bilhões até 2014, e estimativas apontam um aumento de 2.5 bilhões de pessoas até 2050 nas 

áreas urbanas, o que equivale a 66% da população mundial vivendo nas cidades (UN, 2014). 

Na medida em que a população urbana se expande, o mesmo é observado para as paisagens 

urbanizadas (DEARBORN e KARK, 2010). Paisagens urbanizadas – caracterizadas pelo 

grande número de pessoas vivendo em altas densidades – recobrem 10.2% da superfície 

terrestre costeira do planeta (McGRANAHAN et al., 2005). Nestas paisagens alteradas a 

vegetação é muitas vezes restrita a pequenos fragmentos sujeitos a alterações ambientais 

associadas aos ambientes urbanos (SUKOPP, 2004; WILLIAMS et al., 2009). Hábitats urbanos 

ao redor do mundo são altamente similares em estrutura e composição e exibem consistentes 

mudanças em seus parâmetros físicos e biológicos ao longo do gradiente de urbanização 
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(PICKETT et al., 2001; GRIMM et al., 2008; SETO et al., 2010). Por meio da urbanização 

novos habitats antropogênicos são originados, criando assim novas condições para as espécies 

(GODEFROID e KOEDAM, 2007), as quais envolvem a modificação das paisagens no 

ecossistema (SHOCHAT et al., 2006), o que tem levado a considerar as cidades como um bioma 

em particular (BOTKIN e BEVERIDGE, 1997). 

 
1.1.2 Urbanização e aspectos da paisagem 

As paisagens podem ser definidas a partir de pontos de vista distintos e seus processos 

ecológicos estudados em diferentes escalas espaciais e temporais (RISSER, 1987). O termo 

“paisagem” comumente se refere às formas características do relevo de uma região 

(WEBSTER’S NEW COLLEGIATE DICTIONARY, 1980) e seus habitats associados 

distribuídos por quilômetros quadrados sobre uma superfície terrestre ou, ainda, de forma mais 

simplificada, pode ser definida como uma área espacialmente heterogênea (TURNER, 1989). 

Paisagens urbanas diferem daquelas inseridas em matrizes rurais quando consideradas três 

propriedades propostas por Trepl (1995), sendo elas: a fragilidade e baixa conectividade entre 

os ecossistemas urbanos, a sucessão ecológica e a susceptibilidade à invasão por espécies 

exóticas, sendo ainda as paisagens urbanas frequentemente compostas, em sua maioria, por um 

conjunto de formações florestais secundárias (ARROYO-RODRÍGUEZ et al., 2015). Pesquisas 

que tratem da estrutura e das condições da paisagem tem sido fundamentais para a interpretação 

dos efeitos da fragmentação sobre os remanescentes florestais (WIENS, 1995; TURNER et al., 

2001; LINDENMAYER e FRANKLIN, 2002). Tais estudos auxiliam na compreensão de 

processos ecológicos em diferentes escalas espaciais que atuam sobre as comunidades 

biológicas, contribuindo assim para o surgimento de vários conceitos na ecologia que mesclam 

abordagens ecológicas e macroecológicas de paisagem, permitindo melhor entender os padrões 

e as interações das espécies em escala espacial e temporal (BROWN, 1995; GASTON, 2000; 

POLIS et al., 1997, THIES et al., 2005). 

Dentre as características de maior interesse no estudo das paisagens destacam-se a 

estrutura, a função e as mudanças em sua configuração, considerando os aspectos espaciais e 

temporais (FORMAN e GORDON, 1986). A estrutura se refere a relação espacial entre os seus 

ecossistemas, a distribuição espacial de energia, seus materiais e espécies, bem como as formas, 

números, tipos e configurações dos componentes presentes na paisagem. A função refere-se às 

interações entre os elementos espaciais, isto é, ao fluxo de energia, materiais e organismos entre 

si e os componentes do respectivos ecossistemas. Por sua vez, as mudanças referem-se à 

alteração na estrutura e função do “mosaico ecológico” através do tempo. Devido às crescentes 
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e intensas modificações de origem antrópica, a heterogeneidade das paisagens tropicais 

humanas tem refletido um mosaico formado por coberturas terrestres distintas (e.g. florestas 

primárias, florestas secundárias, terras para uso agrícola, assentamentos humanos) e com 

diferentes configurações espaciais (FAHRIG et al., 2011; ELLIS, 2013; MENDENHALL et al., 

2014; VILLARD e METZGER, 2014). Investigar o papel da estrutura da paisagem, sua 

composição e configuração sobre a manutenção das espécies e comunidades é, assim, crítico 

para a compreensão de sua dinâmica em paisagens cada vez mais dominadas por atividades 

antrópicas (TSCHARNTKE et al., 2012). A composição da paisagem refere-se aos tipos e 

proporções das diferentes formas de cobertura terrestre, enquanto que a configuração é definida 

como arranjo espacial de seus elementos (DUNNING et al., 1992) e possuem seus efeitos 

reconhecidos sobre uma ampla gama de fatores tanto bióticos quanto abióticos de importância 

na estruturação e dinâmica das comunidades biológicas. Tanto a composição quanto a 

configuração da paisagem são ainda considerados como fatores dependentes de escala, o que 

justifica o seu estudo por meio de abordagens multiespaciais (CARRARA et al., 2015). 

Estudos desenvolvidos em florestas temperadas avaliaram de forma independente os 

efeitos da composição e configuração da paisagem sobre a biodiversidade, os quais constataram 

o maior efeito da composição (maior quantidade de hábitat) comparado à configuração da 

paisagem (número ou densidade de fragmentos), o qual mostrou-se mais variável, porém, 

fracamente correlacionado (TRZCINSKI et al., 1999; FAHRIG, 2003; SMITH et al., 2011). As 

mudanças na composição e na configuração da paisagem alteram não somente os padrões locais 

de diversidade biológicas (diversidade α), como também atuam sobre a composição e a estrutura 

das assembleias remanescentes, potencialmente alterando a substituição de espécies (turnover) 

ao longo do gradiente espacial e temporal entre os remanescentes (diversidade β) através das 

múltiplas escalas espaciais (FLOHRE et al., 2010; KARP et al., 2012; ARROYO- 

RODRÍGUEZ et al., 2013; PÜTTKER et al., 2015). O papel das condições abióticas, como 

fatores edáficos e microclimáticos, assim como o dos componentes bióticos de um ecossistema, 

como as interações ecológicas antagonistas (competição, predação, herbivoria, parasitismo) ou 

de mutualismo (fixação de nitrogênio por bactérias simbióticas, associações micorrízicas, 

dispersão de sementes) são fatores reconhecidamente atuantes em escalas mais locais da 

paisagem, determinando quais espécies se estabelecerão na área a ser colonizada (PICKETT et 

al., 1987; MORAN et al., 2000; CHAZDON, 2003; NORDEN et al., 2011; SILVA et al., 2012; 

RÉJOU-MÉCHAIN et al., 2014; MEINERS et al., 2015) Entretanto, estes mesmos fatores 

podem, por sua vez, terem suas funções moduladas pela composição da paisagem (ARROYO- 

RODRÍGUEZ et al., 2015). 
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Baseando-se em evidencias a respeito dos distintos efeitos da estrutura da paisagem 

sobre as comunidades biológicas, TSCHARNTKE et al. (2012) propuseram em sua revisão um 

conjunto de oito hipóteses, as quais tem por objetivo direcionar a compreensão dos efeitos da 

paisagem sobre as diferentes dimensões da biodiversidade, como a diversidade local e entre 

habitats (α e β diversidade, respectivamente), dinâmica populacional, seleção de traços 

funcionais em paisagens modificadas e limitações impostas pela paisagem para a gestão e 

manutenção da diversidade biológica. Os autores enfatizam que mais pesquisas devem ser 

desenvolvidas com a finalidade de melhor descrever as interações entre os diferentes 

componentes da biodiversidade e os fatores associados à estrutura da paisagem, dessa forma, 

permitindo a aplicabilidade das suas principais hipóteses. Assim, é evidente que para além da 

informação sobre o número de espécies, estudos conduzidos em paisagens devem levar em 

consideração a dinâmica local e regional das assembleias, bem como características da 

paisagem de importância e que refletem na manutenção dos serviços ecossistêmicos. 

Embora consideráveis esforços tenham sido dedicados à compreensão dos fatores que 

afetam as comunidades em paisagens antrópicas, muitos estudos tem focado na dimensão 

taxonômica da biodiversidade, considerando apenas a densidade ou a riqueza de espécies 

(FAHRIG, 2003; SODHI e EHRLICH, 2010; TSCHARNTKE et al., 2012). A conservação da 

natureza em paisagens modificadas deve, além do número e a identidade das espécies, 

considerar a diversidade filogenética para manter a capacidade das assembleias em responder 

às mudanças nas condições ambientais (KNAPP et al., 2008a). Também deve considerar suas 

características funcionais (DÍAZ e CABIDO, 2001; PETCHEY e GASTON, 2006), para 

garantir a manutenção das funções ecossistêmicas e dos serviços ambientais prestados à 

sociedade. 

 
1.1.3 Medidas de diversidade filogenética e funcional 

A diversidade biológica da comunidade está relacionada à produtividade e estabilidade 

do ecossistema e, devido a isso, é usada como indicador de sua qualidade ou maturidade 

(PIELOU, 1975; MAGURRAN, 2004). Normalmente a biodiversidade é mensurada pelo 

número de espécies, por índices de diversidade, que combinam a riqueza e a abundância, ou por 

modelos de diversidade (MAGURRAN, 2004). A riqueza é a medida mais simples de 

diversidade, uma vez que é meramente o número de espécies não ponderada e é análoga a 

amplitude de uma variável quantitativa no senso estatístico (PIELOU, 1975). Os índices 

tradicionais de diversidade usados em estudos ecológicos, entropia de Shannon e dominância 

de Simpson, não consideram a diferença taxonômica entre as espécies (RICOTTA, 2004). 
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Assim, as medidas clássicas de diversidade biológica falham por não incorporar o espectro de 

características ecológicas ou diversidade genética representada na amostra. Assume que todas 

as espécies contribuem igualmente para a diversidade sem considerar sua particularidade 

funcional ou isolamento genético (COUSINS, 1991). 

A inevitável perda de informação que existe quando resumimos um grande conjunto 

de dados de uma comunidade faz com que alguns digam que os índices tradicionais de 

diversidade mais escondem do que revelam (CIANCIARUSO et al., 2009) uma vez que tais 

medidas são estimativas pouco preditivas da estrutura (WEBB, 2000; RICOTTA, 2005) e do 

funcionamento (DÍAZ e CABIDO, 2001; PETCHEY, 2004) da comunidade. As diversidades 

filogenética (WARWICK e CLARKE, 1998; WEBB, 2000) e funcional (PETCHEY e 

GASTON, 2006), têm se mostrado mais sensíveis para detectar respostas das comunidades às 

mudanças ambientais do que as medidas tradicionais de diversidade (RICOTTA et al., 2005; 

PETCHEY e GASTON, 2006). Recentemente, novos métodos usados para a quantificação da 

diversidade filogenética e funcional tem sido empregados, como é o caso dos Hill numbers, 

também chamados de efetivo número de espécies. Primeiramente usados por Kimura e Crow 

(1964) em estudos genéticos e finalmente aplicados à ecologia por MacArthur (1965, 1972), 

são definidos como uma família de índices paramétricos de diversidade e que utilizam o 

parâmetro q, o qual lhes confere maior sensibilidade à abundância relativa das espécies, e tem 

como propriedade de maior valor obedecer o princípio da replicação (ver HILL, 1987; CHAO 

et al., 2014). Chao et al. (2010) aplicaram os Hill numbers ao estudo da diversidade filogenética 

e, de forma similar, Chao et al. (2014) à pesquisa sobre diversidade funcional utilizando-se dos 

traços funcionais das espécies. Para o cálculo da diversidade filogenética, Hill numbers 

considera o número efetivo de linhagens em cada ramo da árvore filogenética e, por sua vez, o 

número efetivo de pares de espécies considerando a distância par-a-par entre elas para o cálculo 

da diversidade funcional (CHAO et al., 2014). 

Alguns autores defendem que os índices de diversidade devem considerar a diferença 

entre as espécies dentro de um contexto filogenético (WARWICK e CLARKE, 1995, 1998; 

CLARKE  e  WARWICK,  2001;  MAGURRAN,  2004;  RICOTTA,  2004;  GORENSTEIN, 

2009). A diversidade filogenética é uma medida da diversidade de uma comunidade que 

incorpora as relações filogenéticas das espécies (VANEWRIGHT et al., 1991; WILLIAMS et 

al., 1991; VANE-WRIGHT, 1996). Assim, áreas com maior número de espécies, porém com 

menor número de gêneros, famílias e ordens apresentam menor riqueza taxonômica 

(MAGURRAN, 2004). Essa abordagem ganhou importância na última década, pois pode 

também ser aplicada para seleção de áreas para conservação (VANE-WRIGHT, 1996; VANE- 
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WRIGHT et al., 1991; WILLIAMS et al., 1991). Estudos sobre a estrutura taxonômica das 

comunidades que frequentemente quantificam a diversidade taxonômica hierárquica (taxa de 

espécies por gênero) são análogos aos estudos filogenéticos, estes últimos, porém, são baseados 

em uma hipótese filogenética (VAMOSI et al., 2009). Índices filogenéticos são mais reais, pois 

aumentam a compreensão do relacionamento entre diversidade e outros atributos ecológicos de 

uma amostra (GORENSTEIN, 2009) e possibilitam compreender melhor a maneira que as 

comunidades vegetais evoluem e se desenvolvem (TALLENTS et al., 2005). 

A ampla variedade de índices filogenéticos na literatura são, em parte, um reflexo das 

dificuldades em determinar o quanto estas mesmas métricas se relacionam entre si em termos 

ecológicos e matemáticos (TUCKER et al., 2016). Pavoine et al. (2009), baseando-se em 

fundamentos matemáticos, agruparam os índices de diversidade filogenética em três dimensões 

principais: riqueza, divergência e regularidade. A primeira reúne os índices que quantificam as 

diferenças filogenéticas acumuladas entre os taxa (riqueza). A segunda dimensão é composta 

por índices que calculam o parentesco filogenético médio entre os taxa, e representa a média 

filogenética em uma assembléia (divergência). Por fim, a terceira dimensão reúne os índices 

que consideram a variação nas diferenças entre os taxa, ou seja, informam qual a regularidade 

das diferenças filogenéticas entre os taxa de uma assembléia (regularidade). 

Assim como no caso da diversidade filogenética, o interesse pela diversidade funcional 

(FD, do inglês Functional Diversity) está crescendo muito nos últimos anos, em diversos 

campos da Ecologia e em estudos com diversos grupos taxonômicos, sugerindo que o conceito 

está ganhando importância (CIANCIARUSO et al., 2009). A diversidade funcional pode ser 

definida como o valor e a variação das espécies e de suas características que influenciam o 

funcionamento das comunidades (TILMAN, 2001). Medir a diversidade funcional significa 

medir a diversidade de traços funcionais que influenciam os processos da comunidade, 

independentemente da filogenia dos organismos. O número de análises sobre a montagem e 

estrutura filogenética e funcional de comunidades tem rapidamente aumentado com o 

desenvolvimento de ferramentas cada vez mais sofisticadas e análises sendo implementadas 

(SWENSON et al., 2012; SWENSON, 2013). 

Medidas de diversidade filogenética podem ser usadas para analisar os processos 

ecológicos que organizam a comunidade (WEBB et al., 2002). Filtros ambientais, tais como a 

fragmentação em paisagens urbanizadas ou perturbações regulares em paisagens agrícolas, 

podem aumentar a diversidade filogenética de plantas com traços funcionais bem adaptados à 

estas condições ou diminuir a diversidade filogenética destas comunidades quando as 

características funcionais são menos adaptadas (KNAPP et al., 2008b). De forma similar, a 
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diversidade funcional pode nos ajudar a esclarecer os processos que determinam o 

funcionamento das comunidades, pois é um conceito que liga organismos e comunidades por 

meio de mecanismos como complementaridade no uso de recursos e facilitação (PETCHEY e 

GASTON, 2006). Por exemplo, menores valores de diversidade funcional indicam que filtros 

ambientais podem estar atuando, tornando as espécies na comunidade funcionalmente mais 

similares do que o esperado ao acaso. Por sua vez, maiores valores de FD do que esperado ao 

acaso indicam que interações bióticas, como a competição, podem ser considerados como mais 

importantes (WEIHER e KEDDY, 1995). Ainda é incipiente o conhecimento sobre a estrutura 

filogenética e funcional de comunidades biológicas de florestas tropicais inseridas em paisagens 

urbanas, o que justifica o uso dessas abordagens nos estudos das respostas das comunidades às 

perturbações de origem antrópica. É crescente o número de estudos que utilizam as abordagens 

filogenéticas e funcionais como subsídio para a elaboração de medidas de recuperação e 

conservação de diversos grupos taxonômicos, como plantas, aves, insetos, serpentes e 

mamíferos (PETCHEY e GASTON, 2002; ISAAC et al., 2012; CIANCIARUSO et al., 2013; 

FENKER et al., 2014; FRISHKOFF et al., 2014). 

 
1.1.4 Comunidades de plantas em áreas urbanas 

A flora do Brasil é representada por mais de 46 mil espécies de plantas catalogadas 

(FLORA DO BRASIL, 2016), excluindo-se os fungos e, destas, 4.617 espécies estão ameaçadas 

de extinção (MMA, 2013). As maiores famílias no Brasil, em número de espécies, são Fabaceae 

(3.200 espécies, das quais 2.144 são endêmicas), Asteraceae (1.900), Euphorbiaceae (1.100), 

Myrtaceae (1.038) e Rubiaceae (1.000). Também são notáveis, as Apocynaceae (incluindo a 

subfamília Asclepiadoideae) com 750 espécies, as Lamiaceae com 500 espécies (a família foi 

recentemente redefinida e ampliada por HARLEY et al., 2004), Malpighiaceae com 458 

espécies e Solanaceae com 450 espécies distribuídas em 31 gêneros. A maioria dos gêneros 

endêmicos do Brasil estão na região Amazônica (GIULIETTI et al., 2005). Por sua vez, o 

elevado grau de endemismo e riqueza de espécies observados em alguns grupos vegetais 

somado à diversidade florística da Floresta Atlântica (BEGON et al. 1996) em alguns locais, é 

superior às observadas em trechos de Floresta Amazônica (SILVA e LEITÃO FILHO, 1982; 

MARTINS, 1989; BROWN Jr. e BROWN, 1992). Um único hectare (ha) de floresta tropical 

pode abrigar até novecentas (900) espécies de plantas vasculares (BALSLEV et al., 1998), 

incluindo até quatrocentos e cinquenta (450) espécies de árvores e lianas. 

Em florestas tropicais preservadas, a dinâmica natural da comunidade arbórea tem 

fundamental importância para a manutenção da diversidade biológica (TURNER, 2001; 
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TOWNSEND et al., 2006). Por sua vez, comunidades biológicas inseridas em cidades são 

radicalmente alteradas em termos de riqueza (número de espécies e seus componentes de 

diversidade) e equabilidade (quanto os indivíduos estão distribuídos entre as espécies e outros 

componentes da diversidade (SHOCHAT et al., 2006; SHOCHAT et al., 2010). Áreas urbanas 

abrigam uma considerável diversidade de plantas vasculares, o que inclui números 

consideráveis de espécies nativas e exóticas (DOBSON et al., 2001; HOPE et al., 2003), podem 

causar mudanças na composição das espécies (WILLIAMS et al., 2005) ou a extinção regional 

de espécies raras por meio do seu processo de expansão, com a consequente modificação e 

destruição dos hábitats naturais (KNAPP et al., 2009). Estudos desenvolvidos em regiões de 

clima temperado apontam que embora algumas espécies de plantas nativas possam tornar-se 

localmente extintas ou geralmente suas populações diminuam nas cidades (ZIPPERER e 

GUNTENSPERGEN, 2009), especialmente no caso das espécies raras, a riqueza e a 

equabilidade geralmente aumentam em muitas cidades, ao menos em maiores escalas espaciais 

(WALKER et al., 2009; GRIMM et al., 2008). Contudo, este padrão de aumento na diversidade 

é interrompido em menores escalas (FAETH et al., 2011). 

A vegetação associada aos ambientes tipicamente antropizados ou sinantrópicos tem 

como características específicas a facilidade de sobrevivência e dispersão nos ambientes 

perturbados pela ação degradadora humana (PEDROTTI e GUARIM NETO, 1998). A 

habilidade de plantas sinantrópicas, quanto à sobrevivência, é atribuída principalmente a 

caracteres ou mecanismos de estratégias de vida, como grande agressividade competitiva, 

grande produção de sementes (pequenas, leves, aladas ou com ganchos), longevidade dessas 

sementes, entre outros aspectos (PITELLI e PAVANI, 2005). Trata-se de um grupo considerado 

infestante e forte competidor por espaço, sendo tratado como um tema relevante nas questões 

biogeográficas na atualidade (ALMEIDA e FREITAS, 2000; COLAUTTI e MACISAAC, 

2004). Sabe-se que filtros urbanos atuam sobre todas as espécies, mas dependendo do estado 

de seus caracteres, algumas plantas são capazes de passar os filtros, enquanto outras não 

(KNAPP et al., 2008b). A influência da urbanização sobre os traços funcionais tem sido 

confirmado para uma ampla variedade de traços em plantas (KLEYER, 2002; 

CHOCHOLOUŠKOVÁ e PYŠEK, 2003; WILLIAMS et al., 2005; LOSOSOVÁ et al., 2006), 

embora pouco se saiba sobre seus efeitos na diversidade filogenética (ver RICOTTA et al., 

2008) e funcional, ao menos em regiões temperadas. É preciso considerar ainda que os efeitos 

da fragmentação e a perda de hábitat como resultado da urbanização podem não ser detectados 

nas décadas recentes logo após a perturbação humana, particularmente para indivíduos com 

ciclo de vida longo (EWERS e DIDHAM, 2006), o que justifica o uso de estágios ontogenéticos 
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na investigação dos efeitos da perturbação antrópica sobre os componentes da diversidade 

biológica em comunidades de plantas. 
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1.2 OBJETIVOS 

 

 
1.2.1 Objetivo geral 

 
Avaliar como a urbanização da paisagem afeta a estrutura e diversidade taxonômica, 

filogenética e funcional de comunidades de plantas em uma região urbanizada da Floresta 

Atlântica Nordestina. 

1.2.2 Específicos 

a) Avaliar se paisagens mais urbanizadas apresentam comunidades de plantas com menor 

riqueza de espécies e menor diversidade funcional e filogenética que paisagens menos 

urbanizadas; 

b) Comparar a intensidade das respostas à urbanização entre os estágios ontogenéticos 

jovens e adultos 
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Abstract 

 

Urbanization causes species loss around the world, but its effects on phylogenetic diversity are poorly known in 

tropical forests. Using a patch-landscape approach in an urbanizing region of the Brazilian Atlantic Forest, we 

tested whether the increase in landscape urbanization reduces plant species density, phylogenetic richness and 

divergence, and increases the relatedness among co-occurring individuals and species. We assessed plant responses 

to urbanization in adult (diameter > 10 cm) and sapling communities (2.5-10 cm diameter) separately, as saplings 

are proxies of the future flora. We sampled 2860 woody plants belonging to 155 species in nine circular landscapes 

with urbanization level varying from 0% to 45%, and estimated the relatedness among the species that have 

increased and decreased in relative abundance in more urbanized landscapes (winner and losers, respectively). As 

expected, species density and phylogenetic richness decreased with the increase in urbanization. These responses 

were consistent for adult and sapling communities, suggesting a persistent loss of species and mean number of 

effective lineages in more urbanized landscapes. Contrary to our expectations, phylogenetic divergence and 

structure did not respond to urbanization, indicating that the more urbanized landscapes still retain much 

evolutionary history. However, because the relatedness among winners was greater than among losers, it is likely 

that the phylogenetic divergence gradually reduces and the relatedness increases, resulting in impoverished forests 

with uncertain implications for the ecosystem services they provide. This environmental cost should be taken into 

account to align urban sprawl with biodiversity conservation. 

Key-words: cities, habitat loss, ontogenetic stage, relatedness, tropical forest, trees. 
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2.1 INTRODUCTION 

 

Urbanization is a widespread phenomenon that drastically modifies landscape structure and ecosystem 

functions (Seto et al. 2013), causing species loss and biotic homogenization (McKinney 2006). The research 

agenda of habitat fragmentation has long demonstrated the negative impacts of forest degradation in agricultural 

landscapes (Ewers and Didham 2006; Laurance et al. 2011; Melo et al. 2013; Arroyo-Rodríguez et al. 2017), 

reporting biomass collapse, proliferation of disturbance-adapted native species, disruption in key ecological 

interactions, and shifts in taxonomic, functional and phylogenetic diversity of remaining communities (Laurance 

et al. 2006, 2011; Santos et al. 2008, 2010; Lopes et al. 2009; Lôbo et al. 2011). Urbanized landscapes in species- 

rich tropical regions are expected to follow the same trend, but the biological responses to the changes in landscape 

structure may be even stronger as matrix is harsher and other synergistic human impacts, such as noise, soil and 

air pollution, fire, selective logging and hunting, arise or become more common (McKinney 2006, 2008). We are 

rapidly urbanizing the agricultural landscapes abbuting our cities and megacities (UN 2014), but slowly estimating 

the environmental costs associated with the process. This knowledge gap limits our ability to align urban sprawl 

with biodiversity conservation, which is particularly relevant for the protection of the global biodiversity hotspots 

(Myers et al. 2000). 

The use of phylogenetic relatedness among species and individuals in community ecology has helped 

us to go beyond the number of species and measure different dimensions of the diversity (Cavender-Bares et al. 

2009). Many metrics have been developed along with molecular phylogenies and softwares, allowing the 

quantification of phylogenetic richness and divergence of a community and the estimation of the level of 

relatedness among its individuals and species (phylogenetic structure) (Webb et al. 2002; Chao et al. 2010; Tucker 

et al. 2017). Phylogenetic metrics have been used to describe phylogenetic changes in fragmented tropical 

rainforests at the local scale (Santos et al. 2010, 2014), a few have scaled up to the landscape level (Arroyo- 

Rodríguez et al. 2012; Andrade et al. 2015; Matos et al. 2017), but none has been conducted in urbanizing regions. 

An emerging conclusion is that the plant traits associated with vulnerability to human disturbance are not conserved 

along the phylogeny, resulting in little changes in phylogenetic divergence and structure in highly disturbed forests 

(Santos et al. 2010; Arroyo-Rodríguez et al. 2012, Matos et al. 2017). On the other hand, there is also evidence 

indicating that species becoming more abundant in disturbed forests are more phylogenetically related than those 

declining in these habitats (Norden et al. 2012; Santos et al. 2014). In this sense, if a small group of native species 

belonging to close related lineages benefits from urbanization, it is not surprising that more urbanized landscapes 

face phylogenetic impoverishment. 
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The Brazilian Atlantic Forest is one of the most important and threatened global biodiversity hotspots 

(Myers et al. 2000). It has been transformed since the sixteenth century; more than 80% of the 250,000 forest 

fragments are smaller than 50 ha, about half of the remaining vegetation is less than 100 m from the nearest edge, 

and the average distance between the fragments is 1440 m (Ribeiro et al. 2009). During this long process of habitat 

loss and fragmentation, many metropolitan regions have raised and dominated the agricultural landscapes that 

previously disturbed the forest (Joly et al. 2014; Stevens 2014). Similar to other regions around the world, cities 

and dense settlements show a clear trend for growth (Seto et al. 2013). Empirical evidence from fragmented forests 

that currently make up the agricultural landscapes indicates that edge effects drive plant communities towards 

early successional stages (Santos et al. 2008; Tabarelli et al. 2008), reducing the phylogenetic divergence of the 

remaining communities (Santos et al. 2010). More recently, a study with functional plant traits demonstrates that 

forests with highly urbanized borders are more impacted by edge effects than forests bordering agricultural fields 

(Guerra et al. 2017), which emphasizes the urgency in understanding plant responses to urbanization. 

In this study we used a patch-landscape approach (Brennan et al. 2002; Arroyo Rodríguez and Fahrig 

2014) to assess whether the increase in landscape urbanization reduces plant species density, phylogenetic richness 

and divergence, and increases the relatedness among co-occurring individuals and species. We calculated 12 

complementary metrics that describe the phylogenetic dimension of the communities and correlated them with the 

percentage of urbanization in circular landscapes with 200 m radius (12.56 ha). Given that the long lifespan of 

tropical trees (centuries) may prevent some fragmentation effects from being observed in recent deforestation 

frontiers (Ewers and Didham 2006), adult and sapling communities were assessed separately, with saplings 

representing a proxy of the future flora (see also Arroyo-Rodríguez et al. 2012). We also identified the species that 

were more positively (winners) and negatively (losers) correlated with the level of landscape urbanization and 

estimated their relatedness to infer changes in phylogenetic patterns in face of urban sprawl. If winners are more 

related than losers, phylogenetic impoverishment is expected in the long run (Santos et al. 2014), but if winners 

are as disperse across the phylogeny as losers, no significant change in phylogenetic divergence and structure 

should be detected. 
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2.2 METHODS 

2.2.1 Study region 

 

We carried out the study in the metropolitan area of João Pessoa (7º 01’ S, 34º 51’ W), the most populous 

area of the Paraíba State, Northeast Brazil (Instituto Brasileiro de Geografia e Estatística 2013) (Fig.1). In our 

study region (ca. 63,000 ha) both urban and agricultural areas have increased since 1970s, resulting in the loss of 

57% of the original vegetation in only four decades (Stevens 2014). The current remaining vegetation sums up 

14,847 ha, which are distributed across 236 small patches surrounded by extensive sugar cane plantations and 

human settlements (Stevens 2014). The region is found in the Pernambuco Endemism Center, considered the most 

deforested and less protected endemism center of the Brazilian Atlantic Forest (Pôrto et al. 2005). Only 18% of 

the vegetation left in the study region are within protected areas. Nine protected areas ranging from 14 ha to 1,058 

ha showed minimum level of security to permit access and fieldwork inside and were selected for this study. A 

detailed description on climate, vegetation, geomorphology and soil of the study region is available in Stevens 

(2014). 

 
 

2.2.2 Level of landscape urbanization 

 
 

To estimate the level of landscape urbanization we adopted the patch-landscape approach proposed by 

Brennan et al. (2002). Using satellite images taken in 2010 and the ESRI 180 ArcGIS® 9.3 software, we built a 

circular buffer with 200 m radius from the centroid of each protected area, quantified all industrial zones, roads, 

villages, towns and other edifications as human settlements within the buffer, and calculated the percentage of 

urbanization in the landscape (Stevens 2014). We selected this size of landscape after repeating the same procedure 

with buffers of up to 1000 m (314 ha) and detecting that the spatial scale in which urbanization had stronger effects 

on most community attributes was at 200 m (see procedures described in Fahrig 2013). 

 
 

2.2.3 Plant inventory 

 

To sample the plant communities we followed Gentry’s (1982) protocol of vegetation survey. In each 

protected area, we established ten 50 m x 2 m random plots (0.1 ha) and identified all trees, palms, shrubs and 

lianas individuals with diameter at breast height (hereafter DBH) ≥ 2.5 cm (Arroyo-Rodriguez et al. 2009). Then 

we used the DBH to classify the individuals as adults (DBH > 10 cm) or saplings (DBH between 2.5 cm and 10 

cm) (Arroyo-Rodríguez et al. 2012). Plant identification was based on our experience with this flora (Santos et al. 

2008) along with expert opinions and herbarium data. Classification followed APG III (Chase et al. 2009). 
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To evaluate inventory completeness of each landscape, we calculated the coverage estimator with 

iNEXT software (Chao et al. 2013) as: 

�1 (� − 1)�1 

�� = 1 − � 
[
(� − 1) � + 2� 

]
 

1 2 
 

where f1 and f2 represents the species with one (singletons) and two (doubletons) individuals and n is the 

total number of individuals in each sample. Our coverage averaged (±SD) 95.5% (0.25), indicating a very accurate 

inventory. 

 
 

2.2.4 Phylogenetic metrics 

 

Based on the species recorded in all landscapes (155 species, 109 genera and 50 families), we produced 

a regional time-calibrated molecular phylogeny using Bayesian inference and Markov chain Monte Carlo (MCMC) 

methods (Ribeiro et al. 2016) (see Online resource 1 and 2). We used the COMSTRUCT function of PHYLOCOM 

4.1 (Webb et al. 2008) to calculate four phylogenetic metrics: Mean Pairwise Distance (hereafter MPD), Mean 

Nearest Taxon Distance (hereafter MNTD), Net Relatedness Index (hereafter NRI) and Nearest Taxon Index 

(hereafter NTI) (Webb 2000, 2008). We calculated the metrics considering presence/absence data only, as well as 

using the switch ‘-a’ to weighted them by species abundances. 

MPD and MNTD are metrics of phylogenetic divergence among taxa or individuals, being considered 

indices of phylogenetic diversity (Tucker et al. 2016). NRI and NTI are standardized effect sizes of MPD and 

MNTD, respectively, estimated from 999 randomly generated null communities from the regional phylogeny. 

They describe the phylogenetic structure of the community, but not its diversity. NRI describes the overall 

phylogenetic structure, including basal and terminal clades, while NTI describes the structure closer to tips of the 

phylogenies (terminal clades) (Webb et al. 2008). Positive values of NRI and NTI indicate phylogenetic clustering, 

e.g. co-occurring taxa or individuals are more related than expected by chance. Conversely, negative values 

indicate phylogenetic overdispersion, e.g. co-occurring taxa or individuals are more distant related than random 

expectation (Vamosi et al. 2009). 

We also calculated three complementary metrics of phylogenetic richness and divergence based on Hill 

numbers, [0D(T)], [¹D(T)] and [2D(T)], which expresses the mean number of effective lineages (Chao et al. 2010): 

1/(1−�) 

�
�̅(�) = { ∑ 

�� 
��} 

 

�  � 
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Where T is any fixed time of interest, Li is the length (duration) of branch i in the set of all branches in 

the time interval BT, ai is the total abundance descended from branch i, and q is a parameter that determines metric 

sensitivity to species frequencies (Chao et al. 2010). When q = 0 [0D(T)], species abundances are ignored, giving 

rise to a metric of phylogenetic richness (Tucker et al. 2016). When q > 0 [1D(T) and 2D(T)], species abundances 

are taken into account and the metrics estimate the phylogenetic divergence or branch diversity (Tucker et al. 

2016). We performed these analyses of true phylogenetic diversity through PhD (Phylogenetic Diversity) program 

(Chiu et al. 2012), using gWidgets, tcltk, gWidgetstcltk and ade4 packages in software R 3.2.1 version (R Core 

team, 2015). 

 
 

2.2.5 Data analyses 

 

We used linear models to examine the effect of landscape urbanization on species density and 

phylogenetic metrics and to assess whether such effect differed among sapling and adult ontogenetic stages. 

Models were built using standard least squares personality and Gaussian distribution of errors after checking they 

followed a normal distribution with Shapiro-Wilk tests. To quantify the phylogenetic relatedness of winner and 

loser species, we correlated species’ relative abundance with the percentage of landscape urbanization and ranked 

the Pearson product-moment correlation coefficient (r) of all relationships from the lowest to the greatest, i.e. from 

the most negative to the most positive relationships. The extremes of the rank – the top 10 species – were then 

used to identify the winners and losers of the study region. The most negative relationships indicated those species 

whose relative abundance decreased with the increase in urbanization. We called them losers as their relative 

abundance were smaller in more urbanized landscapes. The most positive relationships revealed those species 

whose relative abundance increased with the increase in urbanization and were considered winners. The rationale 

behind this procedure was that the consequences of biotic and abiotic changes imposed by urbanization on plant 

growth, reproduction, dispersal and establishment would be ultimately translated into changes in species relative 

abundance (Santos et al. 2014). All statistical analyses were performed in JMP 8 (SAS Institute Inc.). 

 
 

2.3 RESULTS 

 

We recorded 2860 woody plants belonging to 155 species, 109 genera and 50 botanical families (Fig. 

2). We recorded 2048 adult individuals from 136 species (37.3 ± 7.0, mean ± SD) and 812 sapling individuals 

from 105 species (23.7 ± 10.5). The most representative families in the two ontogenetic stages were Fabaceae (22 

species among adults while 16 among saplings) and Myrtaceae (9 species per ontogenetic stage). 
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Correlation values indicated as “losers” 10 species from 10 families, such as Eschweilera ovata 

(Lecythidaceae), Buchenavia tetraphylla (Combretaceae) and Sloanea guianensis (Elaeocarpaceae) (Table 1). On 

the other hand, “winners” were four species of the same family (Fabaceae), namely Inga thibaudiana, I. 

blanchetiana, Tachigali densiflora, and Albizia pedicellaris (Table 1), all predominantly early successional 

species. The greater relatedness of winners with respect to losers was confirmed by lower MPD and MNTD and 

greater NRI and NTI (Table 2). 

Phylogenetic divergence metrics varied greatly among landscapes but none responded significantly to 

the percentage of landscape urbanization. The four metrics of phylogenetic structure also varied across landscapes, 

but although the majority of NRI and NTI values were positive, indicating a general trend that co-occurring plants 

are more related than expected by chance (phylogenetic clustering) nor NRI neither NTI responded to landscape 

urbanization (Fig. 3). 

As expected, species density and phylogenetic richness (0D) decreased in more urbanized landscapes 

(Table 3, Fig. 3) with strongest association only in 200-300m landscape scale. Thus, the mean effective number of 

distinct lineages varied being significantly lesser in landscapes with higher levels of urbanization. This decreasing 

was quite similar in adult and sapling communities which also showed similar values of phylogenetic divergence 

and structure (Table 3). The only differences observed between the ontogenetic stages were in MNTDab and 

MNTDpa, which were significantly smaller in adults than saplings (Table 3, Fig. 3). 

 
 

2.4 DISCUSSION 

 

Our findings give only partial support to the hypothesis of phylogenetic impoverishment driven by 

landscape urbanization. On one hand, smaller spatial scales (200 – 300 m) are very susceptible to higher 

urbanization levels showing decreases for species density and mean effective number of lineages (phylogenetic 

richness). However, these taxonomic impoverishment and loss of lineages number resulted in very low and non- 

significant variability in levels of phylogenetic divergence and structure among landscapes, converting in weak 

phylogenetic changes in remaining plant assemblages. Thus our study reveal that these metrics in landscapes highly 

urbanized are similar to those with lower urbanization, an unexpected effect, suggesting that these landscapes are 

relatively able to retain phylogenetic diversity (see also Arroyo Rodriguez et al. 2012; Matos et al. 2017). 

Therefore, higher levels of recent landscape urbanization are most relevant in understanding the depletion on 

species and lineages number only in small spatial scales. Contrary to our results, Knapp et al. (2016) recently 

observed negative effects on phylogenetic divergence by urbanization over 329 years in a temperate region. 
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Considering a long term perspective in their investigation Ricotta et al. (2011) suggested that centuries of human 

mediated biotic interchange have resulted in phylogenetic differentiation among urban floras in European cities. 

These findings reveal a role of great time slots and biogeographical context as factors on community structuring, 

which includes immigrating and extirpation processes over time, revealing a long-term approach in the 

phylogenetic diversity studies may help to explore responses of floras in urbanized landscapes. 

In tropical forests, random structure and divergence responses could be attributed to absence of 

phylogenetically conserved traits among lineages, in agree to previous findings for Brazilian Atlantic forest (Girão 

et al. 2007; Lopes et al. 2009). Furthermore, our results also suggest that traits associated to disturbances evolved 

independently from distant-related ancestors (i.e are phylogeneticaly convergent) (Webb et al. 2002; Cavender- 

Bares et al. 2004) resulting in less changes in pairwise phylogenetic distance. Many studies evidenced that in 

despite the proportion of species within different tree functional groups (e.g. shade-tolerant, large-seeded and 

emergent tree species) these differences do not necessarily reflect on phylogenetic diversity and structure of tree 

species (Santos et al. 2010; Arroyo-Rodríguez et al. 2012; Matos et al. 2017). In addition, other underlying cause 

could be hyperdynamism of tropical fragmented forests (see Laurance 2002), in which recurring disturbance (e.g. 

fire, intensive firewood extraction) and stochastic forces should affect establishment, successional trajectories and 

diversity patterns (e.g. taxonomic beta diversity-see Arroyo-Rodriguez et al. 2013; Sfair et al. 2016), being able to 

influences several dimensions of phylogenetic diversity leads to variability in a less predictable manner. In a recent 

investigation Ribeiro et al. (2016) revealed recurrent disturbances (e.g. slash-and-burning agriculture, logging, 

cattle raising) not only decreases taxonomic component even as induce impoverishment of plant phylogenetic 

diversity in tropical dry forest. As mainly causes of hyperdynamism in the are edge effects (Laurance 2002) as 

potential driver of canopy-gap formation and consequently recruitment and proliferation of short-lived pioneer 

species in tropical fragmented forests with different disturbance histories. The phylogenetic structure of these 

second-growth forest could reflect communities in different successional trajectories accordling their specific 

disturbances and landscapes dynamics (See Norden et al. 2015). 

These random phylogenetic divergence and structure in response to human disturbances should be used 

to indicate high evolutionary value of disturbed forests, as suggested by Arroyo Rodríguez et al. (2012). However, 

these studies did not measure the phylogenetic richness of the communities – an important descriptor of the 

phylogenetic dimension (Chao et al. 2010; Tucker et al. 2017) – and may have overestimated the evolutionary 

value of the disturbed forests and masked phylogenetic impoverishment. Finally, attributes of urbanized landscapes 

drives species loss to be randomly or uniformly distributed throughout the phylogeny (Arroyo 
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Rodríguez et al. 2012; Cavender-Bares et al. 2004). Land use changes (housing, building, urban agricultural 

activities) might directly influence species richness and distribution and impose different pressures for saplings 

and adults (Amici et al. 2015). Overall, sapling stage is more prone to disturbances (Ribeiro et al. 2016), but our 

findings indicate that both stages have similar responses to urbanization at smaller landscape scales. Although 

there are an agreement with the idea that landscape modification plays critical role on flora persistence (Andrade 

et al. 2015; Fahrig 2003; Williams et al. 2009), our study suggest that urbanization effects extend to the entire plant 

ontogeny, showing negative magnitude of this process in tropical biota. A similar pattern has been observed in 

plant communities facing chronic anthropogenic disturbances in seasonally tropical dry forests of South America 

(Ribeiro et al. 2016) and tropical rainforest destruction in the gulf of Mexico (Arroyo-Rodríguez et al. 2012), but 

more studies are needed to disentangle the urbanization consequences across plant ontogeny. 

It is already recognized that urban regions have high spatial heterogeneity associated with heterogeneity 

of vegetation cover (Beninde et al. 2015) produced by many distinct (idiosyncratic) forms of land uses at small 

spatial scales (Savard et al. 2000; Thompson et al. 2003), resulting in high levels of beta diversity (Niemela 1999). 

However, our analyses on ‘winners’ and ‘losers’ suggest that region tend to be dominated by a smaller number of 

lineages phylogeneticaly related and principally composed by pioneer species. In the long term this could result in 

reduced phylogenetic divergence and/or increase in phylogenetic clustering, as observed along forest edges (Santos et 

al. 2010) and in small forest fragments (Munguía-Rosas et al. 2014). In Central Amazonia, for instance, the 

proliferation of closer relatives over two decades, supposed via increased atmospheric CO2 fertilization, has driven 

undisturberd forests to a slight but significant phylogenetic impoverishment (Santos et al. 2014). 

Cities are located in regions of high local biodiversity (Cincotta et al. 2000; Kühn et al. 2004) and 

although generalizations about the effect of urbanization on biodiversity are often made, their effects can vary by 

region, biomes, and city history (Müller et al. 2013) and as seen in our results, in different dimensions of phylogenetic 

diversity. Overall, plant species loss is not enough to drastically modifies ecosystem functions and stability, suggested 

through actual phylogenetic divergence in the landscapes recently (e.g.< 100 years) urbanized. Nonetheless, in our 

study it was clear that landscape urbanization has its major effect on species density and phylogenetic richness, and we 

suggested that in long term potential changes in phylogenetic divergence and structure probably will occur in these 

landscapes. We strongly recommend an significant reduction in landscape urbanization and local recurrent 

disturbances (e.g. logging, garbage deposition, hunting) in these areas to avoid the loss of more species and lineages 

(see Enedino et al. 2018; Silva-Junior and Santos 2017) and thus ensure evolutionary potential to couple with 

climate change and other broader human pressures (Winter et al. 2013). As urban sprawl will difficultly 
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decrease in the near future (United Nations, 2014), we also recommend the assisted management of the more 

urbanized landscapes to restore their phylogenetic richness to level of not urbanized landscapes. Although our 

study region is representative of the Brazilian Atlantic forest (Ribeiro et al. 2009), we recognize the need of similar 

studies on other Neotropical urbanized areas and in landscapes with a longer history of urbanization (>100 years) 

to assess the generality of our findings. 
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Supplementary material 

 

Additional supplementary material may be found in the online version of this article in: 

https://link.springer.com/article/10.1007/s11252-018-0745-y 

Online resource 1. Methods used to build our time-calibrated phylogeny. 

 

Online resource 2. Sequences used to estimate the Bayesian tree. We used three DNA regions: ribulose-1,5- 

carboxylase/bisphosphate gene (rbcL), maturase K (matK) and 5.8S ribosomal RNA gene (5.8S). Data from 

sequences available in GenBank and in Amborella Genome Database (http://amborella.huck.psu.edu/shortstack). 

NA – Not available - Cases where information was absent for the species and its genera. 
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Tables 

 

Table 1 Results from Pearson’s correlation coefficient indicating the top 10 species that are more positively 

(winners) and negatively (losers) correlated with the level of landscape urbanization in the metropolitan region of 

João Pessoa, Northeast Brazil 

Status Family Species r (Pearson) 

Losers Lecythidaceae Eschweilera ovata -0.53 

Losers Nyctagenaceae Guapira opposita -0.52 

Losers Elaeocarpaceae Sloanea guianensis -0.46 

Losers Fabaceae Chamaecrista ensiformis -0.44 

Losers Combretaceae Buchenavia tetraphylla -0.42 

Losers Dilleniaceae Davilla kunthii -0.40 

Losers Polygonaceae Coccoloba alnifolia -0.39 

Losers Malvaceae Eriotheca macrophylla -0.38 

Losers Ochnaceae Ouratea hexasperma -0.37 

Losers Peraceae Pera glabrata -0.34 

Winners Fabaceae Inga thibaudiana 0.47 

Winners Lauraceae Ocotea glomerata 0.48 

Winners Sapindaceae Allophylus laevigatus 0.50 

Winners Fabaceae Inga blanchetiana 0.51 

Winners Apocynaceae Aspidosperma spruceanum 0.58 

Winners Fabaceae Tachigali densiflora 0.60 

Winners Sapotaceae Pouteria gardneri 0.61 

Winners Salicaceae Casearia commersoniana 0.65 

Winners Fabaceae Albizia pedicellaris 0.68 

Winners Malpighiaceae Stigmaphyllon rotundifolium 0.68 
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Table 2 Phylogenetic relatedness of winner and loser species in urbanized landscapes of the metropolitan region 

of João Pessoa, Northeast Brazil. MPD – Mean pairwise distance, MNTD – Mean nearest taxon distance, NRI – 

Near relatedness index, NTI – Nearest taxon index. Species names are shown in Table 1 

  Status  

Phylogenetic metrics Winners Losers 

MPD 151.68 162.35 

 

MNTD 93.40 132.07 

 

NRI 1.02 0.16 

 

NTI 0.93 -1.08 
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Table 3 Results of linear models fitted to test the effect of landscape urbanization on phylogenetic metrics of plant 

assemblages (adults and saplings) in the region of João Pessoa, Brazil†. Phylogenetic metrics: 0D(T)- mean 

phylogenetic diversity of total lineages, 1D(T)- mean phylogenetic diversity of common lineages, 2D(T)- mean 

phylogenetic diversity of dominant lineages, MPD- mean pairwise distance, MNTD-Mean Nearest Taxon 

Distance, NRI- net relatedness index, and NTI-nearest taxon index. Model factors codes: URB – urbanization 

disturbance, OS - ontogenetic stage. ‘pa’ refers to presence/absence metrics, while ‘ab’ indicates abundance-based 

metrics 

 

Metric 

Whole model Model factors 
 

 

 

R² 
OS

 

 
 

 

density 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

†We indicate the F values and significance level (n.s.P > 0.05,* P < 0.05). Degrees of freedom: whole model 

(3,17), URB (1,17), OS (1,17), and URB×OS (1,17). 

adj F URB OS 
URB × 

    

Species 
0.65

 
11.67* 15.79* 18.92* 0.29 n.s

 

     

0D(T) 0.65 11.47* 14.01* 19.97* 0.41n.s.
 

1D(T) 0.08 1.49 n.s
 1.93 n.s

 2.43 n.s
 0.13 n.s

 

2D(T) 0.08 0.57 n.s
 0.25 n.s 1.38n.s. 0.08n.s.

 

MPDpa 0.16 0.15 n.s
 4.37 n.s

 1.51 n.s
 0.32 n.s

 

MNTDpa 0.39 4.69* 2.07 n.s
 12.01* 0.00 n.s

 

NRIpa 0.08 0.54 n.s
 1.44 n.s

 0.01 n.s
 0.18 n.s

 

NTIpa 0.09 0.51 n.s
 0.87 n.s

 0.02 n.s
 0.63 n.s

 

MPDab 0.10 0.44 n.s
 0.59 n.s

 0.73 n.s
 0.01 n.s

 

MNTDab 0.22 2.64 n.s
 0.08 n.s

 7.64* 0.19 n.s
 

NRIab 0.10 0.45 n.s
 0.95 n.s

 0.21 n.s
 0.24 n.s

 

NTIab 0.12 1.77 n.s
 5.22* 0.07 n.s

 0.03 n.s
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Figure captions 

 

Fig. 1 Location of the nine protected areas sampled for woody plants in the metropolitan region of João Pessoa, 

Northeast Brazil. The black marked areas represent the nine patches sampled in study area; lines represent rivers; 

dark gray – remaining habitats not sampled; light gray – urban areas; white – rural areas 

Fig. 2 Circular phylogeny of 155 plant species sampled in the metropolitan region of João Pessoa, Northeast 

Brazil 

Fig. 3 Relationships between the phylogenetic metrics and the percentage of landscape urbanization in the 

metropolitan region of João Pessoa, Northeast Brazil. The ‘r’ values in each line are the Pearson’s correlation 

coefficient used to illustrate the strength of significant relationships. Black points indicate adult communities; 

white points indicate sapling communities 
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Abstract 

 

It is increasingly recognized that landscape modification negatively affects 

biodiversity worldwide, but there is scarce information on how urbanization at the landscape 

level modifies the functional diversity of tropical plant communities. Using a patch-landscape 

approach, 13 functional traits and four multi-trait metrics (functional richness, evenness, 

divergence, and dispersion), we assessed whether landscape urbanization decreases functional 

diversity of adult and sapling plant communities in the Atlantic forest of Northeast Brazil. We 

sampled 2860 plants (dbh>2.5 cm) belonging to 155 species in nine 12.56-ha circular 

landscapes with 0% to 45% of urbanization. Consistent with expectations, we observed lower 

functional richness for adults and saplings in more urbanized landscapes, following reductions 

in species density. Functional evenness increased with urbanization more strongly for saplings, 

indicating that the shrinked functional space of more urbanized landscapes is more evenly 

occupied by the remaining plants. Functional divergence and dispersion did not respond to 

urbanization. Our results reveal that landscape urbanization is able reduce the functional space 

of plant communities irrespective to species richness. This loss of functional diversity directly 

affect herbivores, pathogens, pollinators and seed dispersers, and may reduce the provision of 

current and future services the forest provides. 

Keywords: Functional traits, Atlantic rain   forest, Urban landscapes, Habitat loss, 

Fragmentation. 
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3.1 INTRODUTION 

 

Land-use change, including urbanization, is the driving force of global change and loss 

of biological diversity (Vitousek et al. 1997; Thuiller 2007). Urbanization transforms previously 

forested sites to settlements comprising buildings and impervious surfaces, leading to habitat 

reduction (McKinney 2006, 2008, Nowak 2010) and taxonomic homogeneization (McKinney 

2002, Kühn and Klotz 2006) at varied scales (Menon et al. 2012). At urbanized landscapes, 

species tend to be also threatened by fragmenttion (Franklin et al. 2002), agriculture, recreation, 

roads and many other human impacts, emphasizing the uniquely far- reaching transformations 

that accompany urban sprawl (McKinney 2002). These factors related to urban environments are 

likely to threaten major ecosystem processes and the ecosystem services that humans derive 

from them (Chapin et al. 2000), but the ability of urbanized landscapes to retain functional 

diversity is poorly known. 

There is a growing consensus about the effects of diversity on ecosystem processes 

should be attributed to the functional traits of individual species and their interactions rather 

than to species number per se (Johnson et al. 1996, Grime J.P. 1997, Tilman 1997, 1999, 

Schläpfer and Schmid 1999, Walker et al. 1999, Crawley et al. 1999, Chapin et al. 2000, Huston 

et al. 2000, Loreau 2000). Traditional diversity metrics are not good predictors of the structure 

(Webb 2000; Ricotta 2005) and functioning of biological communities (Sandra and Cabido 

2001, Petchey 2004). Thus, diversity metrics that incorporate functional information of species 

are more appropriate to assess responses of communities to changing environmental conditions 

(Webb 2000, Ricotta 2005, Petchey and Gaston 2006, Diaz and Cabido 2001). 

Changes in functional diversity (FD), i.e. the range and the value of those species or 

organismal traits that influences ecosystem functioning (Tilman 2001), have been long 

examined by ecologists and conservationists. Studies investigating the impacts of forest 

disturbance on functional diversity have been developed with beetles (Barragán et al. 2011), 
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mammals (Ahumada et al. 2011), trees (Lopes et al. 2009; Magnago et al. 2014), bats (Cisneros 

et al. 2015) and birds (De Coster et al. 2015), for which have been observed distinct reponse 

patterns to human activities. Although there is growing evidence indicating that landscape 

attributes determine biological responses to human impacts (Melo et al. 2013; Arroyo- 

Rodríguez et al. 2015), there is no study to date informing how FD of species-rich tropical plant 

communities responds to urbanization at the landscape level. This knowledge gap includes the 

absence of field data on sapling plants as well, which allow us to forecast the FD of future flora. 

It has been documented that the urban environment clearly favours plants with trait 

states other than those found in agricultural and semi-natural habitats (Knapp et al. 2008b), 

ultimately driving species bearing unsuitable traits to local extinction (Diaz and Cabido 1997). 

At the landscape level, urbanization of forested areas reduces habitat available for plant 

recruitment, splits the remaining forest into many habitat patches causing reproductive isolation 

and seed dispersal interruption, and increases the susceptibility to further synergistic human 

impacts, such as selective logging, firewood extraction, hunting, fire, species invasion and 

pollution (Laurance et al. 2014). These changes in abiotic and biotic conditions in face of 

modifications in landscape structure are expected to result in loss of FD at local and landscape 

level (Petchey and Gaston 2006, Funk et al. 2016), with potential cascade effects on the 

ecosystems services directly linked to the functions lost. 

Tropical rainforests are important to control biological invasions (Kennedy et al. 

2002), the provision of timber resources, fruit, fishing and hunting (Chomitz et al., 2007), 

helping in carbon sequestration (Lewis 2006) and climate regulation (Anderson-Teixeira et al. 

2012). In the Brazilian Atlantic forest, forest patches are currently besieged by more than 120 

million people (Galindo-Leal and Câmara 2003). The remaining forest, less than 11.4% to 16% 

of its original area, is fragmented across 250,000 forest patches, 80% of them are smaller than 

50 ha, dominated by edge effects and isolated 1.5 km from other patches (Ribeiro et al. 2009). 
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Human settlements have been accelerating in the last decades, urbanizing forested landscapes 

over the entire Atlantic coast (Ribeiro et al. 2009; Stevens 2014). 

In this study we sampled plant communities in nine urbanized landscapes of the most 

threatened tract of the Brazilian Atlantic forest (the northern portion) to assess whether 

urbanization at the landscape level results in loss of FD, and if the response to urbanization is 

stronger in sapling than adult communities. Using a patch-landscape approach (Brennan et al. 

2002, Arroyo-Rodríguez and Fahrig 2014), we selected 13 functional traits of plant species and 

calculated four multi-trait complementary metrics (functional richness, evenness, divergence, 

and dispersion) that describe the FD of plant commuties. 

 
 

3.2 MATERIAL AND METHODS 

 

3.2.1 Study region 

 

Inserted in the Pernambuco Endemism Center of the Brazilian Atlantic forest (Santos 

et al. 2007), the metropolitan region of João Pessoa (7º 01’ S, 34º 51’ W) has 14,847 ha of 

native vegetation distributed across 236 patches (Fig.1), most of them are smaller than 50 ha 

and surrounded by human settlements (Stevens 2014). Half of the remaining vegetation are 

mangroves and only 18% of it is currently protected by law (they are all ‘paper parks’), created 

to safeguard forests, mangroves, wetlands and coastal ecosystems. In this study we selected 

nine protected areas that safeguard forests (14 ha to 1058 ha) and provides the mimimum 

logistical and security conditions for fieldwork. A detailed description on climate, vegetation, 

geomorphology and soil of the study area is available in Stevens (2014). 

 
 

3.2.2 Plant inventory 

 

To sample the plant communities we followed Gentry’s protocol (1982) and 

established in each forest patch 10 random plots of 50m x 2m, which were then pooled together 
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to represent the plant community of the area. In each plot we identified all trees, palms, shrubs 

and lianas individuals with diameter at breast height (dbh) ≥ 2.5 cm and measured them for 

height and diameter. We consider adults those individuals with dbh > 10 cm and saplings those 

with dbh between 2.5 cm and 10 cm (Arroyo-Rodríguez et al. 2012). Plant identification was 

based on our experience with this flora (Santos et al. 2008) along with expert opinions and 

herbarium data. Classification followed APG III (Chase et al. 2009). 

We calculated plant inventory completeness using coverage estimator (Chao and Shen 

2010) throught iNEXT software (Hsieh, Ma and Chao 2013): 

�� = 1 − 
�1 

[ 
(� − 1)�1 

] 

� (� − 1) �1+ 2�2 
 

in which f1 and f2 represents the species with one (singletons) and two (doubletons) 

individuals and n is the total number of individuals in each sample. Our coverage averaged 

96.6%, indicanting a very accurate inventory. 

 
 

3.2.3 Functional traits and metrics 

 

We selected 13 functional traits that encompass ecological and physiological functions 

of the species: specific leaf area (SLA), wood density (WD), leaf dry-matter content (LDMC), 

height, circumference at the breast heigth, shade tolerance, regeneration niche, vertical 

stratification, sexual system, pollination syndrome, seed size, seed dispersal syndrome, and fruit 

type. We obtained the data at the TRY Data Base, Tree Functional Attibutes and Ecological 

Data Base (ICRAF data base) and specialized literature (Girão et al. 2007; Michalski et al. 2007; 

Santos et al. 2008; Lopes et al. 2009; Huang et al. 2013; Ribeiro Neto 2013). 

Based on these traits we calculated four multi-trait functional diversity metrics: (1) 

functional richness (Fric), which measures the volume of trait space occupied by a community, 

high Fric suggests a high use of resources, whereas a low value of Fric suggests that some traits 

are missing from communities, resulting in poor use of resources, (2) functional evenness (Feve), 
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which describes the uniformity of distribution of abundance of species in the occupied 

functional trait space, a community with high Feve has a symmetric abundance distribution 

throughout functional space, indicating the absence of dominance by specific functional groups 

and suggesting that resources are being used efficiently by the community, (3) functional 

divergence (Fdiv), which quantifies the divergence in the distribution of abundance in the 

volume of traits. When Fdiv is high, there are high levels of niche differentiation, indicating low 

competition for resource (Villéger et al. 2008), and (4) functional dispersion (Fdis), which 

estimates the dispersion of species in functional trait space, considering species relative 

abundances (Laliberté and Legendre 2010). Higher values of Fdis suggest high functional 

richness and/or divergence, since this index incorporates features of both functional metrics. 

We used FD package (Laliberté et al. 2015) in R version 3.2.1 (R Development Core Team 

2015) to calculate the metrics, and also considered the Fric controlling for species richness (i.e. 

Fric normalized). 

 
 

3.2.4 Level of landscape urbanization 

 

To estimate the level of landscape urbazination, we constructed in the Geographic 

Information System (GIS) ESRI 180 ArcGIS® 9.3 a circular buffer with 200 m radius (12.56 

ha in area) from the centroid of each area. We treated all industrial zones, roads, villages, towns, 

and other edification as human settlements in 2010 and calculated the percentages of 

urbanization in the landscape (Stevens 2014). We selected this size of landscape after repeting 

the same procedure with buffers of up to 1000 m (314 ha) and detecting that the spatial scale in 

which urbanization had stronger effects on community attributes was that of 200 m radius 

(Fahrig 2013). 
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3.2.5 Statistical analyses 

 

We used linear models to test the effect of landscape urbanization on functional metrics 

and whether such effect differed among saplings and adults. Models were built using standard 

least squares personality and the Gaussian distributions for all response variable errors after 

checking they followed a normal distribution with Shapiro-Wilk tests. All statistical analyses 

were done in JMP 8 (SAS Institute Inc.). 

 
 

3.3 RESULTS 

 

We recorded 2048 individuals from 136 species (37.3 ± 7.0, mean ± SD) in adult 

communities and 812 individuals from 105 species (23.7 ± 10.5) in sapling communities, 

totaling 2860 plants, 155 species and 50 botanical families. Compared with adults, saplings 

showed smaller species density, similar Fric, greater Fric normalized, greater Feve, similar Fdiv and 

smaller Fdis (Table 1, Fig. 2). The percentage of urbanization in the landscape correlated 

negatively with species density and functional richness (Table 1, Fig. 2). When functional 

richness were controlled for species richness (Fric normalized), the relationship remained but 

was more evident for saplings (Table 1, Fig. 2). Contrary to our expectation, functional 

evenness increased with urbanization in both ontogenetic stages, but more strongly for saplings 

(Table 1, Fig. 2). Functional divergence and dispersion did not respond to urbanization at any 

ontogenetic stage. 

 
 

3.4 DISCUSSION 

 

Our findings reveal that landscape urbanization results in functional impoverishment 

of plant communities. This phenomenon is mainly related with the shrinkage of the functional 

space, as indicated by the reduction in functional richness, and does not depend on the number 

of species in the landscape (Mouillot et al. 2005). The increase in functional evenness softens 
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the impoverishment a bit, as the shrinked functional space of more urbanized landscapes 

becomes more evenly occupied by the remaining plants. The fact that functional divergence 

and dispersion remain unchanged along the urbanization gradient could suggest that more 

urbanized landscapes support considerable functional diversity in the region, but this does not 

eliminate the remarkable decrease in the functional space. 

The differing responses of saplings and adults to urbanization has important ecological 

consequences for the future flora. The stronger decrease of Fric values in sapling communities 

suggests that the resources in more urbanized lanscapes are more restricted or the conditions 

are less suitable for saplings than adults. The extensive literature on forest fragmentation in 

non-urbanized landscapes accumulates evidence of altered conditions and resource availability 

in more disturbed forests (Laurance et al. 2011; Arroyo-Rodríguez et al. 2017). Other possibility 

is that biotic filtering becomes stronger over saplings through increased herbivore and pathogen 

pressure, contributing to shrink the functional space of saplings more than that of adults. There 

is also a large number of studies on forest fragments surrounded by non-urban matrices (e.g. 

pasture, agricultural lands) supporting this assertion (Leal et al. 2014; Morante-Filho et al. 

2016). Irrespective to the driver that triggers the functional impoverishment, it is very likely 

that the flora of our region becomes increasingly functionally poorer if urbanization proceeds. 

In turn, the surprising increase in functional evenness in more urbanized landscapes 

indicates reduction in dominance by specific functional groups. It also suggests that the 

disturbance-tolerant plants that thrive in these landscapes (Tabarelli et al. 2010) share the 

functional space more efficiently than those disturbance-intolerant plants typical of undisturbed 

forest landscapes, which tend to dominate the functional space. This increase in functional 

evenness may be caused by reduced competition for light, as this resource become more 

abundant with disturbance (Santos and Benítez-Malvido 2012) and shade-tolerant species – the 

stronger competitors in conserved forests – vanish from more disturbed forests (Laurance et al. 
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2006; Santos et al. 2008). The potential amenization in competition is consistent with the 

differences in sapling and adult responses to urbanization, which were more evident for those 

that are likely to compete more for light (saplings). 

Most studies on plant communities in human-dominated tropical landscapes to date 

have been conducted in rural, agricultural landscapes (Laurance et al. 2011; Melo et al. 2013; 

Arroyo-Rodríguez et al. 2015). Research in the Amazon and Atlantic forest has demonstrated 

that forest loss and fragmentation alter different aspects of the functional dimension of tree 

assemblages, particularly at the plot level (Laurance et al. 2002, 2006, Tabarelli et al. 2004, 

2008, Michalski et al. 2007, Santos et al. 2008, Lôbo et al. 2011). Our study reveals a similar 

trend triggered by urbanization at the landscape level, characterized mainly by species loss and 

shrinkage of functional space. Scaling up these findings to the regional level will be critical to 

understand how the functional diversity is distributed across the space. A recent work with 

functional beta diversity of Atlantic forest trees indicated that disturbed forests (forest edges) 

are much functionally divergent than previously thought (Sfair et al. 2016), making all forest 

edges relevant for the regional functional diversity. Further studies should investigate if this 

holds for our study area as well. 

 
 

3.4.1 Implications for conservation 

 

The alterations in plant functional diversity caused by the land-use changes have 

important implications for the conservation of highly fragmented tropical forests, including the 

globally threatened Brazilian Atlantic Forest (Ribeiro et al. 2009; Magnago et al. 2014; De 

Coster et al. 2015). As we noticed in this study, urbanization sprawl reduces diversity of 

ecological functions, resulting in communities composed by individuals with limiting 

ecological, physiological and life-history traits, whose capacity to adapt to environmental 

changes is unknown (Knapp et al. 2008, 2012). According to the United Nations (2014), the 
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level of urban sprawl is expected to rise until 2050, thus, it appears inevitable that tropical 

forests will continue to be converted into human-dominated landscapes, with pervasive 

consequences for the long-term persistence of biodiversity (Corlett 2000, Peres 2001, Wright 

and Muller-Landau 2006). 

We recommend (1) breaking landscape urbanization in our region to fully conserve 

the functional space occupied by a large number of plant species and (2) enriching the more 

urbanized landscapes with species whose elimination has implied in decreased functional 

richness. Such efforts, coordinated with current environmental legislation, could ameliorate the 

declines of biodiversity with rapid urban growth in the future (Seto et al. 2012). Finally, we 

emphasize that even the most urbanized landscape sustains considerable level of functional 

diversity and thus its forest fragments should be conserved accordingly (Arroyo-Rodríguez et 

al. 2013, Hernández-Ruedas et al. 2014, Liu and Slik 2014). 
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Table 1 – Results of linear models fitted to test the effect of landscape urbanization on 

functional metrics of plant assemblages (adults and saplings) in the region of João Pessoa, 

Brazil†. Functional metrics: Fric-functional richness, Fric normalized-functional richness divided 

by species richness, Feve-functional evenness, Fdiv-functional divergence, Fdis-functional 

dispersion. Model factors codes: URB – chronic disturbance, OS - ontogenetic stage. 

Whole model  Model factors  

Metric 
R²adj F URB OS 

URB × 

OS 

Species 

density 
0.65 11.67* 15.79* 18.92* 0.29 n.s

 

Fric 0.59 9.11* 24.78* 0.24 n.s
 2.31 n.s

 

Fric 

normalized 

 

0.55 
 

7.97* 
 

9.89* 
 

9.67* 
 

4.38* 

Feve 0.51 6.82* 7.93* 9.75* 2.80 n.s
 

Fdiv 0.04 1.25 n.s
 3.62 n.s

 0.02 n.s
 0.09 n.s

 

Fdis 0.74 16.92* 0.01 n.s
 49.90* 0.87 n.s

 

 

†We indicate the F values and significance level (n.s.P > 0.05,* P < 0.05). Degrees of freedom: 

whole model (3,17), URB (1,17), OS (1,17), and URB×OS (1,17) 
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Figure 1 – Location of the nine forest patches in João Pessoa metropolitan region, Paraíba 

state, Northeast Brazil. 
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Figue 2 - Relationships between the functional metrics and the percentage of landscape 

urbanization (%) in the region of João Pessoa, Northeast Brazil. The ‘r’ values in each line are 

the Pearson’s correlation coefficient used to illustrate the strength of significant relationships. 
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4 CONCLUSÕES 

Os efeitos da área urbana sobre os dois estágios ontogenéticos, adultos e jovens, 

revelam que a diversidade associada às distintas linhagens evolutivas (número efetivo de 

espécies), bem como com a diversidade de traços funcionais, vem sendo perdidos conforme 

também ocorre a perda de espécies por atividades ligadas à perturbação aguda, como a 

fragmentação e a perda de hábitat, em matrizes intensamente urbanizadas. Em conjunto, essas 

observações fornecem uma perspectiva de médio a longo prazo sobre a composição filogenética 

e funcional das espécies na paisagem de estudo. As implicações apontadas nesta pesquisa 

permitem concluir que o uso de medidas tradicionais de diversidade, como as medidas 

taxonômicas, não devem ser inteiramente substituídas pelo uso de medidas evolutivas ou 

funcionais. Tais medidas podem, em conjunto, serem usadas na tentativa de responder questões 

ecológicas que tratem sobre os diferentes níveis de organização das comunidades biológicas e 

suas implicações para a manutenção da biodiversidade em paisagens dominadas pela atividade 

antrópica. O uso de índices filogenéticos e funcionais como os aqui usados são complementares 

na detecção de mudanças na composição e estrutura das comunidades em resposta às mudanças 

espaciais ocorridas na paisagem, o que se confere como uma vantagem em relação à simples 

contagem de espécies e nos permite inferir possíveis respostas das assembleias biológicas às 

alterações locais futuras. 

A conservação das paisagens em áreas mais urbanizadas assim como a diminuição da 

urbanização são aqui sugeridas na tentativa de diminuir a perda de espécies e o número efetivo 

de linhagens na região. Tais medidas poderiam vir a contribuir para a manutenção da estrutura 

e divergência filogenética observadas no estudo. Outra medida sugerida é a ampliação do atual 

sistema de áreas protegidas, de forma a incluir demais áreas naturais (áreas de hábitat e 

cobertura vegetal) para a manutenção do número de espécies e mitigar os efeitos da 

fragmentação e perda de hábitat como resultado da crescente expansão urbana. Ainda, 

recomendamos o desenvolvimento de posteriores pesquisas com a abordagem em multiescalas. 

Tais estudos forneceriam uma melhor compreensão sobre a contribuição de diferentes níveis de 

paisagem e da diversidade beta associada a diferentes áreas para a manutenção das diversidades 

filogenética e funcional. De igual importância, a continuidade de estudos sobre a diversidade 

funcional em paisagens modificadas deve ser incentivado, uma vez que a base de dados 

funcionais para as espécies tropicais, especialmente para as espécies raras, ainda é escassa, o 

que pode vir a comprometer a aplicabilidade das pesquisas ecológicas voltadas à conservação. 
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