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RESUMO 

 

O bioma mediterrânico, embora ocupe apenas 2,2% da superfície terrestre global, 

configura-se como um hotspot de biodiversidade, ao abranger aproximadamente um sexto 

da flora mundial. Historicamente, a estabilidade ecológica e económica destas regiões tem 

sido sustentada por sistemas agroflorestais (SAFs), que integram a gestão de componentes 

lenhosas com atividades agrícolas e pastoris. Contudo, as últimas décadas registaram 

transformações socioeconómicas profundas, caracterizadas pelo êxodo rural e pelo 

envelhecimento populacional, resultando no abandono de práticas tradicionais de gestão 

do território. Este fenómeno induz a proliferação de matagais densos e a homogeneização 

da paisagem, que potenciam a acumulação de combustível vegetal. Consequentemente, 

observa-se um incremento na frequência e severidade dos incêndios florestais, que podem 

comprometer o funcionamento dos ecossistemas e a integridade do habitat. Neste contexto, 

a silvopastorícia surge como uma estratégia para o controlo de biomassa, contribuindo para 

a manutenção de faixas de gestão de combustível (fuelbreaks) e para a mitigação do risco 

e intensidade de incêndios. 

O presente estudo teve como objetivo geral avaliar o efeito do pastoreio de asininos (Equus 

asinus) na biodiversidade de artrópodes e na estrutura vertical da vegetação, de habitat 

herbáceo e lenhoso em quatro parcelas dentro da Reserva da Biosfera Transfronteiriça da 

Meseta Ibérica (RBTMI), localizadas no distrito de Bragança, em Portugal, e na província 

de Zamora em Espanha. 

O período de pastoreio ocorreu de maio a agosto, coincidindo com a fase de maior 

acumulação de biomassa. Para a monitorização da vegetação em campo, utilizou-se o 

método de interceção de linha (transectos de 20 metros) para quantificar a cobertura vegetal 

e o biovolume, aliado ao método destrutivo de corte e pesagem para estimar a biomassa 

herbácea. Paralelamente, a monitorização por deteção remota foi realizada na parcela de 

São Joanico através de um Veículo Aéreo Não Tripulado (VANT) equipado com o sensor 

LiDAR Zenmuse L1. O processamento dos dados permitiu a geração de Modelos de Altura 

do Dossel (CHM) e o cálculo do índice Foliage Height Diversity (FHD), utilizado para 

caracterizar a complexidade estrutural vertical da vegetação. A amostragem de artrópodes 

foi efetuada através de armadilhas de queda (pitfall traps) instaladas nos períodos pré e 

pós-pastoreio. Os espécimes foram identificados e agrupados por grupo funcional 

(predadores, fitófagos, parasitóides, omnívoros, decompositores e grupos com múltiplas 

funções).  

Relativamente a comunidade de artrópodes, foram capturados 5.151 indivíduos, com 

predominância das ordens Hymenoptera (Formicidae), Coleoptera e Araneae. Através da 

PERMANOVA, observou-se que após o pastoreio houve uma alteração significativa na 

composição taxonómica (p = 0,001), embora a riqueza de espécies se tenha mantido estável 

nos matos e aumentado nos lameiros. O teste de diversidade beta indicou que a mudança 

na comunidade foi impulsionada maioritariamente pelo turnover de espécies (85-90%), 

sugerindo que o pastoreio poderá promover uma remodelação de nichos ecológicos sem 

induzir a redução da riqueza de espécies. Funcionalmente, observou-se uma redução na 

abundância de predadores em áreas abertas após a desfoliação, provavelmente devido à 

perda de refúgio e alteração do microclima, enquanto o grupo dos decompositores foi 

favorecido, potencialmente pela deposição de dejetos dos animais.  
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Os resultados indicam que o pastoreio por asininos influenciou significativamente a 

configuração estrutural dos habitats monitorizados. Observou-se uma redução drástica na 

biomassa herbácea total (p < 0,001), sendo o impacto proporcionalmente distribuído entre 

lameiros e matos. Contudo, a resposta do biovolume foi assimétrica: enquanto nos matos 

se registou uma tendência de desestruturação da arquitetura arbustiva devido ao impacto 

mecânico e ramoneio, os lameiros não apresentaram alterações estatisticamente 

significativas no biovolume (p = 0,192). A análise da cobertura vegetal revelou uma 

redução da fração herbácea e um incremento nas áreas de solo nu e manta morta, 

corroborando a eficácia do pastoreio na remoção de combustíveis finos.  

Os dados derivados do sensor LiDAR confirmaram o impacto multiescalar da herbivoria. 

Verificou-se um comportamento bimodal na variância do perfil vertical, com efeitos 

pronunciados no raio de 2 metros (microescala de forrageamento) e no raio de 20 metros 

(unidade da paisagem). A análise SIMPER identificou que os estratos inferiores (0-75 cm) 

foram os que mais contribuíram para a mudança estrutural, com mais de 75% de 

dissimilaridade entre os períodos. É relevante notar que, apesar do consumo intenso de 

biomassa, as métricas do LiDAR registaram uma recuperação parcial da altura e do volume 

herbáceo após dois meses de exclusão animal, indicando a capacidade de rebrota das 

gramíneas mediterrânicas. 

As conclusões deste trabalho sugerem que o pastoreio controlado com asininos de raças 

autóctones poderá ser uma ferramenta eficaz para a gestão sustentável de ecossistemas 

mediterrânicos sob risco de incêndio. A herbivoria por estes animais generalistas não 

apenas reduz a continuidade vertical e horizontal do combustível vegetal, como também 

induz a riqueza de espécies e a conservação da biodiversidade através da criação de 

clareiras. A integração de tecnologias avançadas, como o LiDAR, corrobora a utilidade de 

métricas tridimensionais para quantificar com precisão o impacto animal em escalas que 

superam as limitações dos inventários manuais de campo. Portanto, a implementação de 

modelos de gestão agrossilvopastoris baseados no pastoreio asinino pode fundamentar 

políticas públicas de resiliência ecológica e prevenção de incêndios rurais em áreas de 

interface urbano-florestal com características similares a esta. 

 

 

Palavras-chave: Burro; Lameiros; Matos; Incêndios rurais; Gestão de combustível. 
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ABSTRACT 

 

The Mediterranean biome, despite covering only 2.2% of the global terrestrial surface, 

represents a biodiversity hotspot, encompassing approximately one-sixth of the world's 

flora. Historically, the ecological and economic stability of these regions has been sustained 

by agroforestry systems (AFS), which integrate the management of woody components 

with agricultural and pastoral activities. However, recent decades have witnessed profound 

socioeconomic transformations characterized by rural exodus and population aging, 

resulting in the abandonment of traditional land management practices. This phenomenon 

induces the proliferation of dense shrublands and landscape homogenization, which 

enhance the accumulation of vegetation fuel. Consequently, an increase in the frequency 

and severity of wildfires has been observed, potentially compromising ecosystem 

functioning and habitat integrity. In this context, silvopastoralism emerges as a strategic 

tool for biomass control, contributing to the maintenance of fuelbreaks and the mitigation 

of fire risk and intensity. 

The overall objective of this study was to evaluate the effect of donkey (Equus asinus) 

grazing on arthropod biodiversity and vertical vegetation structure within both herbaceous 

and woody habitats. Research was conducted across four plots in the Meseta Ibérica 

Transboundary Biosphere Reserve (RBTMI), located in the Bragança district (Portugal) 

and Zamora province (Spain). 

The grazing period occurred from May to August, coinciding with the phase of maximum 

dry biomass accumulation. For field vegetation monitoring, the line-intercept method (20-

meter transects) was used to quantify plant cover and biovolume, complemented by the 

destructive clipping and weighing method to estimate herbaceous biomass. Concurrently, 

remote sensing monitoring was performed in the São Joanico plot using an Unmanned 

Aerial Vehicle (UAV) equipped with a Zenmuse L1 LiDAR sensor. Data processing 

enabled the generation of Canopy Height Models (CHM) and the calculation of the Foliage 

Height Diversity (FHD) index, used to characterize the vertical structural complexity of 

the vegetation. Arthropod sampling was conducted using pitfall traps installed during the 

pre- and post-grazing periods. Specimens were identified and categorized by functional 

group (predators, phytophagous, parasitoids, omnivores, decomposers, and multiple-guild 

groups). 

Regarding the arthropod community, 5,151 individuals were captured, with a 

predominance of the orders Hymenoptera (Formicidae), Coleoptera, and Araneae. 

PERMANOVA analysis revealed a significant shift in taxonomic composition after grazing 

(p=0.001), although species richness remained stable in shrublands and increased in wet 

pastures. Beta diversity partitioning indicated that the community shift was primarily 

driven by species turnover (85-90%), suggesting that grazing promotes the remodeling of 

ecological niches without inducing a reduction in species richness. Functionally, a 

reduction in predator abundance was observed in open areas following defoliation, likely 

due to the loss of refuge and microclimate alteration, whereas the decomposer group was 

favored, potentially by the deposition of animal dung. 
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The results indicate that donkey grazing significantly influenced the structural 

configuration of the monitored habitats. A drastic reduction in total herbaceous biomass 

was observed (p<0.001), with the impact being proportionally distributed between wet 

pastures (lameiros) and shrublands (matos). However, the phytovolume response was 

asymmetric: while shrublands exhibited a trend toward the destructuring of shrub 

architecture due to mechanical impact and browsing, the wet pastures showed no 

statistically significant changes in phytovolume (p=0.192), suggesting high structural 

resilience. Vegetation cover analysis revealed a reduction in the herbaceous fraction and 

an increase in bare soil and leaf litter areas, corroborating the efficacy of grazing in 

removing fine fuels. 

Data derived from the LiDAR sensor confirmed the multiscalar impact of herbivory. A 

bimodal behavior was observed in vertical profile variance, with pronounced effects at the 

2-meter radius (foraging microscale) and the 20-meter radius (landscape unit). SIMPER 

analysis identified that the lower strata (0–25 cm) were the primary biomarkers of structural 

change, contributing over 75% to the dissimilarity between periods. Notably, despite 

intense biomass consumption, LiDAR metrics recorded a partial recovery of herbaceous 

height and volume after a two-month exclusion period, highlighting the regrowth capacity 

of Mediterranean grasses. 

The findings of this study suggest that controlled grazing with autochthonous donkey 

breeds constitutes an effective "fire-smart" tool for the sustainable management of 

Mediterranean ecosystems at risk of fire. Herbivory by these generalist animals not only 

reduces the vertical and horizontal continuity of vegetation fuel but also promotes species 

richness and biodiversity conservation through gap creation and the reduction of 

competitive dominance. The integration of advanced technologies, such as LiDAR, 

confirms the utility of three-dimensional metrics for accurately quantifying animal impact 

at scales that exceed the limitations of traditional manual field inventories. Consequently, 

implementing agrosilvopastoral management models based on donkey grazing can provide 

a foundation for public policies aimed at ecological resilience and rural fire prevention in 

wildland-urban interface areas with similar characteristics. 

 

 

Keywords: Donkey; Meadows; Scrublands; Wildfires; Fuel management. 
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1 CONTEXTUALIZAÇÃO 

 

O bioma mediterrânico é reconhecido globalmente pela sua elevada biodiversidade e 

pela interação histórica entre a sociedade e o uso de recursos naturais (Rundel et al., 2016). 

O clima caracteriza-se por condições contrastantes, com invernos chuvosos e verões 

quentes e secos. Neste contexto, os sistemas agroflorestais (SAF) constituem opções 

sustentáveis de gestão do território, ao associarem vegetação lenhosa perene a culturas 

agrícolas e/ou à pastorícia (Nair, 1993). Estes sistemas ocupam quase 20 milhões de 

hectares em toda a Europa, sendo a silvopastorícia a atividade mais praticada (Mosquera-

Losada et al., 2018). 

Os SAF mais importantes na região mediterrânica são os sistemas de montado (sul 

de Portugal) ou dehesa (Espanha), que cobrem mais de 3 milhões de hectares na Península 

Ibérica (Moreno e Pulido, 2009). Estes sistemas, originados pelo desbaste de bosques e 

pela seleção de árvores mais produtivas, caracterizam-se por um estrato arbóreo aberto com 

a integração de animais no sub-bosque (Castro et al., 2019). Ao contrário do que sucede no 

sul, o norte de Portugal apresenta um território bastante fragmentado, onde os principais 

SAF praticados incluem soutos, castinçais, touças, lameiros e o sistema de pastoreio de 

percurso, sendo geralmente mantidos e geridos de forma comunitária (Castro, 2008).  

Historicamente, os sistemas silvopastoris asseguraram estabilidade económica das 

áreas rurais através da diversificação produtiva enquanto sistemas de produção alimentar 

(López-i-Gelats et al., 2011). Esta diversificação integrou a produção de cortiça, lenha, 

cereais e forragem para os animais (Moreno e Pulido, 2009), além da obtenção de mel, 

frutos secos, resinas, cogumelos, carne, leite, caça e turismo (Fernández-Núñez e Castro, 

2016).  

Contudo, as últimas décadas foram marcadas por constantes transformações 

socioeconómicas, resultado do êxodo rural, que conduziram ao desaparecimento de muitos 

SAF tradicionais e a alterações no uso do solo (Mosquera-Losada et al., 2012). O êxodo 

rural e o envelhecimento da população causaram o abandono de áreas agrícolas que, por 

sua vez, foram substituídas por matos densos e florestas, resultando na acumulação de 

combustível vegetal e na criação de paisagens homogéneas (Imbrechts et al., 2024). 

O efeito direto do crescimento livre da vegetação e da acumulação de biomassa, 

aliado às variações climáticas, gera o aumento da frequência, magnitude e severidade dos 

incêndios florestais (Pulido et al., 2023), podendo favorecer a ocorrência de megaincêndios 

(Wolpert et al., 2022). Neste sentido, a silvopastorícia, através do pastoreio gerido, pode 

atuar em áreas estratégicas como faixas de gestão de combustível (fuelbreaks) e zonas 
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limítrofes a aglomerados populacionais, reduzindo a carga, a altura e a continuidade do 

combustível (Mancilla-Leytón et al., 2013). 

A herbivoria, enquanto forma de controlo da vegetação subarbustiva, lenhosa e 

herbácea do sub-bosque, não só promove a limpeza das áreas, como também contribui para 

a conservação do bioma e para a manutenção dos serviços ecossistémicos (Chuvieco et al., 

2023), tanto a nível da parcela quanto ao nível da paisagem. O recurso a animais rústicos, 

como os burros (Equus asinus), desempenha um papel crucial, uma vez que estes são 

capazes de consumir forragens de menor qualidade e arbustos lenhosos, auxiliando no 

controlo da invasão por matos (Couto et al., 2016). 

Além de contribuir para a redução do material combustível, o uso de burros de raças 

autóctones promove a valorização de raças nativas em risco de extinção, como os asininos 

de Miranda (Couto et al., 2016), a conservação da biodiversidade (Segarra et al., 2023) e o 

controlo natural de populações de insetos praga (Canelo et al., 2024). Por outro lado, alguns 

organismos como os artrópodes respondem rapidamente às alterações estruturais do habitat 

e às perturbações ambientais, de modo que podem ser utilizados como bioindicadores de 

perturbações como o pastoreio (Alfeus et al., 2026; Edo et al., 2025; Zhang et al., 2025).  

Os principais efeitos do pastoreio na biodiversidade verificam-se ao nível da 

abundância, da riqueza específica e da composição das comunidades de artrópodes, em 

articulação com modificações estruturais da vegetação (Jauker et al., 2025; Torma et al., 

2023). Para além do seu papel como bioindicadores, os artrópodes, de um modo geral, são 

essenciais para o funcionamento dos ecossistemas, desempenhando funções ecológicas 

como a polinização, a predação, a decomposição e o parasitismo, entre outras (Supriya et 

al., 2019).  

A manutenção e sustentabilidade dos territórios rurais na região Nordeste de Portugal 

depende de estratégias de pastoreio animal, cuja monitorização é otimizada por sensores 

remotos (Pádua et al., 2024). Tecnologias como índices espectrais e, especificamente, o 

sensor LiDAR, são fundamentais para estimar métricas estruturais com elevada precisão. 

O LiDAR destaca-se pela sua capacidade de penetrar no coberto vegetal, fornecendo dados 

tridimensionais detalhados sobre a estrutura vertical e continuidade dos combustíveis, 

elementos cruciais para a gestão do risco de incêndio. 

Neste sentido, este estudo procura avaliar os efeitos do pastoreio de asininos na 

estrutura da vegetação herbácea e lenhosa e nas comunidades de artrópodes em quatro 

parcelas amostrais localizadas dentro da Reserva da Biosfera Transfronteiriça da Meseta 

Ibérica (RBTMI). 
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2 OBJETIVOS 

 

2.1 Objetivo geral 

 

O objetivo geral é avaliar o efeito do pastoreio de asininos na estrutura da vegetação 

lenhosa e herbácea e na biodiversidade de artrópodes, integrando dados de campo e de 

detecão remota, em quatro localidades da Reserva da Biosfera Transfronteiriça da Meseta 

Ibérica (RBTMI). 

 

2.2 Objetivos específicos 

 

Como objetivos específicos, destacam-se: 

• Analisar as relações entre a distribuição das comunidades (ordens, famílias e 

géneros) e dos grupos funcionais (predadores, onívoros, fitófagos, decompositores, 

parasitoides, polinizadores e grupos com múltiplas funções) de artrópodes do solo 

em áreas submetidas ao pastoreio por asininos; 

• Identificar as relações entre a composição taxonómica da comunidade de artrópodes 

do solo e a estrutura da vegetação; 

• Caracterizar as alterações na estrutura da vegetação relacionadas com o pastoreio 

asinino utilizando os dados de campo e métricas derivadas de deteção remota. 
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3 REVISÃO BIBLIOGRÁFICA 

 

3.1 Características dos sistemas agroflorestais mediterrânicos 

 

Os ecossistemas mediterrânicos ocupam uma área relativamente pequena, de apenas 

2,2% da superfície terrestre, mas possuem uma elevada importância ecológica pois abrigam 

aproximadamente um sexto da flora global (Cowling et al., 1996). Essas áreas 

compreendem as faixas ocidentais dos continentes entre os 30º e 40º de latitude, incluindo 

a bacia do mar Mediterrâneo, parte da Califórnia, Chile central, Região do Cabo da África 

do Sul e sudoeste da Austrália, regiões que apresentam um regime climático particular, 

caracterizado por verões quentes e secos e invernos amenos e húmidos (Rundel et al., 

2016). 

A bacia mediterrânica, que compreende áreas da Europa, Ásia e norte da África, 

possui a maior extensão deste ecossistema (2.300.000 km²) e uma diversidade de 25.000 

espécies de plantas nativas (Rundel et al., 2016). A estrutura típica destas paisagens 

combina árvores esparsas, arbustos heliófilos e áreas de pastagem; os arbustos esclerófilos 

perenes, representados por géneros como Pistacia, Quercus, Arbutus ou Genista, são os 

mais encontrados neste ambiente mediterrânico, pois são fisiologicamente adaptados às 

condições naturais de clima, solo e aos regimes de fogo (Aguiar, 2000). 

Dadas as condições do ambiente, os modelos de produção são baseados em sistemas 

agroflorestais (SAF), que combinam atividades florestais, agrícolas e pastoris. Há diversos 

sistemas de produção, sejam eles voltados à produção intensiva ou à sustentabilidade do 

ecossistema. De modo geral, a pastorícia tradicional desempenha um papel crucial na 

manutenção e preservação de paisagens, no apoio à agricultura e no fomento de culturas 

locais (Fernández-Giménez, 2015; Ocak, 2016). 

Os SAF são sistemas de utilização do território que associam árvores ou outros 

vegetais lenhosos perenes com produções animais ou vegetais na mesma unidade de 

superfície (Nair, 1989). Eles são complexos, caracterizados por recursos limitados e 

dinâmicas socioeconômicas atualmente ameaçadas pelas mudanças climáticas e 

sociais, mas capazes de promover uma heterogeneidade de micro-habitats e diversas 

Contribuições da Natureza para as Pessoas (CNP), como a regulação do clima, polinização 

e dispersão de sementes, manutenção de habitats, etc. (Dean et al., 2024).  

Existem diversos tipos de SAF cujas técnicas são ancestrais. As pastagens 

arborizadas persistem há séculos em diversas regiões da Europa, em função de práticas de 

manejo de baixa intensidade. Os visigodos praticavam o uso de pastagens e montanheira 
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(San Miguel-Ayanz, 2005), enquanto os romanos mantinham gado em olivais e pomares 

de laranja, além de intercalarem culturas anuais, como os cereais, na mesma área (Nair, 

1993). 

Devido às alterações socioeconômicas e mudanças nas práticas de uso e manejo do 

solo ao longo dos anos, alguns sistemas agroflorestais desapareceram, enquanto outros, 

ainda praticados, sofrem com o abandono de áreas ou com a intensificação produtiva, 

transformando-se em monocultivos (Castro et al., 2019). Atualmente, estima-se que um 

bilhão de hectares sejam utilizados para agrofloresta no mundo (Agevi et al., 2017), com 

cerca de 2,22 bilhões de hectares com potencial para conversão (Zekarias et al., 2025). 

Alguns dos sistemas mais comuns são o silvopastoril, que combina culturas lenhosas 

perenes com a produção animal, cerca de 85% das atividades agroflorestais da Europa 

utilizam esta técnica (Mosquera-Losada et al., 2018). E o agrossilvopastoril que combina 

os três componentes do sistema: árvores, culturas agrícolas anuais e pecuária. Outras 

práticas possíveis são o cultivo em bosque (forest farming), árvores multifuncionais 

(multipurpose trees), sebes amortecedoras (riparian buffer strips), pousios de 

melhoramento (improved fallow), etc. (Rigueiro-Rodríguez et al., 2009). 

Na região mediterrânica, a irregularidade nas precipitações, sensibilidade a variações 

ambientais como a altitude, relevo, radiação solar (Casals et al., 2023), bem como a baixa 

fertilidade dos solos (Llorens et al., 2011) e secas prolongadas, refletem-se em uma baixa 

produtividade florestal e agrícola primária. Por isso, a diversificação agrícola e os usos 

multifuncionais tradicionais, especialmente os usos silvopastoris têm tanto destaque nesta 

região (Castro et al., 2019), pois propiciam uma melhor interação biológica entre os 

componentes do ecossistema – árvores, arbustos e vegetação herbácea.  

A manutenção das práticas tradicionais e a produção de animais dependem destas 

áreas de florestas pastoreadas, uma vez que os bosques fornecem sombra no verão e abrigo 

contra o vento e a chuva no inverno. Nesse contexto, os SAF se mostram ainda mais 

resilientes e multifuncionais, porque a copa das árvores pode proteger contra estresses 

abióticos (Scordia et al., 2023).  

O sistema agrosilvopastoril conhecido como montado ou dehesa (termo utilizado em 

Espanha) é o mais extenso da Europa e o mais importante na Península Ibérica, ocupando 

cerca de 3 milhões de hectares (Castro et al., 2019). Na Espanha, as dehesas destacam-se 

pela multifuncionalidade, fator que favorece a biodiversidade (Plieninger et al., 2015). Em 

Portugal, as pastagens com árvores dispersas (wood pastures), comumente conhecidas 

como sistemas de montado (Bagella et al., 2020), ocorrem principalmente na região sul do 
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país e ocupam aproximadamente 1 milhão de hectares (ICNF, 2015).  

Estes sistemas são marcados pela presença de povoamentos arbóreos como 

azinheiras (Quercus rotundifolia Lam.), carvalhais (Quercus pyrenaica Willd.), sobreiros 

(Quercus suber L.), integrados com culturas agrícolas e/ou pastoreio de animais no sub-

bosque. Apresentam uma estrutura com baixa densidade de árvores (20-80 árvores/ha) e 

requerem intervenção humana contínua. No entanto, o pastoreio e o consumo de bolotas e 

outras frutas pelos animais evitam o crescimento de arbustos e conservam a alta 

biodiversidade destes ambientes (Castro et al., 2019). Já a produção florestal na região 

norte do país é limitada pelas condições de baixa temperatura, a região nordeste apresenta 

um clima sub-húmido mediterrânico, sendo assim, pelo que os SAF são muito comuns 

(Castro, 2008).  

A região de Trás-os-Montes tem como práticas tradicionais o pastoreio de cabras e 

ovelhas em sistema de florestas pastoreadas (grazed forest), onde a paisagem é formada 

por um mosaico de áreas de vegetação herbácea, arbustos e árvores, que reflete a interação 

entre pecuária, desbaste, fogo e processos de regeneração da vegetação (Barbero et al., 

1990), formando um espaço com diversidade biológica e produtividade.  

Outros modelos de agricultura importantes nesta região são: sistemas de talhadia com 

carvalho-negral (Quercus pyrenaica Willd.), os soutos e castinçais com castanheiro 

(Castanea sativa Mill.) e o sistema de mosaicos agrossilvopastoris. O carvalho é uma 

espécie característica desta região que se encontra na transição entre as florestas decíduas 

temperadas e as florestas esclerófilas típicas do mediterrâneo (Tárrega et al., 2006). Por ser 

uma espécie abundante e com folhas palatáveis aos animais, é praticada a poda dos galhos 

e ramos ainda jovens, que têm um bom aproveitamento como forragem, além da produção 

de lenha e madeira. 

No sistema bocage, freixos e outras árvores ribeirinhas plantadas em fileiras ou 

espalhadas pelos prados fornecem madeira e são utilizados no verão como forragem e 

abrigo para o gado (Castro, 2008). Os soutos, por sua vez, são pomares com castanheiros 

para produção de frutos, plantados em baixa densidade, o que permite o cultivo intercalado 

com pastagens naturais que fornecem forragem aos animais. 

A boa gestão e manutenção dos SAF são essenciais. Comparativamente à silvicultura, 

os SAFs podem gerar um retorno econômico mais elevado, mas seu desempenho também 

depende de fatores como a qualidade do solo, condições climáticas e políticas 

governamentais de incentivo, entre outros (Thiesmeier e Zander, 2023). Além do fator 

econômico, há que se considerar os benefícios ambientais, principalmente a conservação 
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da biodiversidade e conectividade de habitats, sequestro de carbono e auxílio na mitigação 

das mudanças climáticas (Zekarias et al., 2025), podendo reduzir o risco de ocorrência e 

intensidade de incêndios florestais. 

 

3.2 A dinâmica da vegetação e a gestão do fogo 

 

A região mediterrânica teve sua paisagem atual moldada pelo intenso e contínuo uso 

humano durante milhares de anos. A adaptação da sociedade às diferentes possibilidades 

de uso dos recursos fez com que o cultivo agrossilvopastoril se tornasse tão importante e 

fundamental para a manutenção das práticas agrícolas nesta região. Após a Segunda Guerra 

Mundial, ocorreu um intenso abandono das áreas rurais em diversos países do sul da Europa 

(Castro, 2008). Esta migração provocou o abandono de muitos terrenos que, sem o devido 

controlo da florestação, se tornaram ambientes com intensa cobertura vegetal lenhosa em 

detrimento dos sistemas agroflorestais multifuncionais. 

O abandono das áreas rurais é uma das principais ameaças ao pastoralismo e a 

estrutura da vegetação nas regiões de montanha, está associado a mudanças 

socioeconômicas e ao fim das práticas tradicionais manuais que exigem muita mão de obra, 

como a roçada, construção de muros de pedra, limpeza de matagais, entre outros, que são 

fundamentais para a preservação das pastagens seminaturais (López-i-Gelats et al., 2015). 

A mudança na estrutura da vegetação ocorre em função do aumento da regeneração 

secundária e da proliferação de arbustos, que evoluem para matagais e, posteriormente, 

florestas (Casals et al., 2009), aumentando o risco e a severidade de incêndios florestais e 

reduzindo o valor estético da paisagem (Bartolomé et al., 2005). 

De acordo com López-i-Gelats et al. (2015), o pastoralismo de montanha é a 

estratégia de subsistência que explora as zonas de altitude praticando, através da 

transumância, a mobilidade dos animais em diferentes áreas de pastagens seminaturais. 

Devido a fatores socioeconômicos e transformações ecológicas, a transumância está sendo 

ameaçada pelo abandono de terras (Vaccaro e Beltran, 2007), que é uma tendência comum 

identificada nas regiões montanhosas de toda a Europa (Moyano e Paniagua, 1998), 

contribuindo para alterações na estrutura da vegetação e na dinâmica dos ecossistemas.  

Assim como a transumância, o pastoreio de percurso constitui uma prática 

agroflorestal tradicional, particularmente relevante nas zonas de montanha, que se baseia 

na utilização de uma rede de distintos usos do solo interligados — como bosques, matos e 

pastagens — funcionando como uma extensa área forrageira (Fernández-Núñez e Castro, 

2016). Esta modalidade permite uma exploração eficiente e diversificada dos recursos 
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através de um mosaico paisagístico onde cada unidade assume uma função específica 

(alimentação, abrigo ou repouso) para o gado conforme a estação do ano (Castro, 2008). 

Complementarmente, a transterminância surge como uma estratégia de mobilidade 

vital para a manutenção dos sistemas silvopastoris mediterrânicos, permitindo a exploração 

de recursos que são geograficamente distintos, mas complementares no tempo e no espaço 

(Dean et al, 2024). Estas movimentações sazonais representam respostas adaptativas 

fundamentais à variabilidade climática, no entanto, estas práticas tradicionais têm sofrido 

um declínio acentuado devido a transformações socioeconómicas e ao abandono rural, o 

que tem levado à perda de biodiversidade e à degradação de paisagens culturais ancestrais 

(Castro et al, 2019). O pastoreio de percurso e a transterminância surgem, neste contexto, 

não apenas como heranças culturais, mas como componentes estratégicas fundamentais 

para a resiliência das modernas redes de defesa contra incêndios rurais. 

Além do abandono de terras, os incêndios florestais desempenham uma função 

importante e complexa na modelagem da paisagem mediterrânica, uma vez que alteram a 

estrutura do ecossistema, a dinâmica da ciclagem de nutrientes e de outros processos 

ecológicos (Midgley e Bond, 2015) num processo ao longo de milhares de anos. A 

resistência e a resiliência aos incêndios variam de acordo com diversos fatores, entre eles 

a composição da vegetação, histórico de incêndios e uso e ocupação do solo na área 

(Arrogante-Funes et al., 2024).  

Há registos históricos dos grandes incêndios florestais em Portugal, porém, desde a 

década de 60 aumentaram a frequência, dimensão e a intensidade, resultando em diversas 

tragédias, como a ocorrida em 2017 (Bento-Gonçalves, 2024). Conforme o mesmo autor, 

isto se deve a combinação de características mediterrânicas (clima quente e seco), 

proximidade com o atlântico, que contribui para a produtividade vegetal, além do abandono 

rural, falta de gestão florestal e desestruturação dos territórios. 

Alguns ecossistemas desenvolveram adaptações e certas espécies dependem do fogo 

para, por exemplo, liberarem suas sementes (Baeza e Roy, 2008). Essas características 

permitem que as plantas, em diferentes níveis, evitem, resistam ou tolerem o fogo; a 

resistência ou a resiliência do ecossistema faz parte da sua adaptação aos incêndios 

periódicos (Archibald et al., 2019). No entanto, quando os incêndios são intensos, 

frequentes e em grande escala podem causar a modificação de habitats devido à 

fragmentação da paisagem (Driscoll et al., 2021) e a médio e longo prazo comprometem o 

funcionamento do ecossistema e reduzem a biodiversidade (Vallejo et al., 2009). 

O clima mediterrânico com verões quentes, secos e com precipitações irregulares, 
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aliado ao regime de fogo tradicional nesta região, criou uma paisagem propícia à 

diversificação de plantas através de diferentes estratégias de persistência ao fogo (Rundel 

et al., 2016). De acordo com Rundel et al. (2018) o fogo vem transformando a flora destas 

regiões, pois induz mecanismos evolutivos de especiação que podem incluir tanto a seleção 

direcional (formação de novas características), quanto uma seleção estabilizadora (preserva 

as estratégias de persistência que já se provaram eficazes ao longo do tempo). 

Algumas espécies vegetais apostam na rebrota (resprout) como estratégia 

reprodutiva para facilitar a regeneração pós-fogo (Calvo et al., 1998), principalmente em 

incêndios severos e recorrentes; é o caso do carvalho-negral, que apresenta elevada 

tolerância nos estratos mais baixos, sobretudo sob severidades moderadas de fogo (Huerta 

et al., 2022a).  

Já outras espécies morrem com o fogo, mas têm como estratégia de recuperação da 

sua população a germinação estimulada pelo calor (heat-stimulated germination), pois 

ocorre a quebra de dormência das sementes que estão no solo e que são resistentes a altas 

temperaturas (Lamont et al., 2019). O Pinus halepensis Mill. é um exemplo característico 

de espécie pirofítica, ou seja, que germina suas sementes após incêndio (Gelabert et al., 

2020), dependendo da severidade do fogo. 

O modelo de resistência ao fogo é o mais bem adaptado às perturbações recorrentes. 

Por sua natureza repetitiva, o fogo favoreceu, ao longo do tempo, a instalação de espécies 

esclerófilas nesses ecossistemas, como Pistacia spp., Arbutus spp., Ulex spp. e Rosmarinus 

spp. (Barbero et al., 1990). A capacidade de enfrentamento é o fator que mais interfere na 

vulnerabilidade ecológica frente aos incêndios (Arrogante-Funes et al., 2024). As espécies 

apresentam diferentes estratégias, como maiores espessuras de casca e densidade da 

madeira (resistência), floração estimulada pelo fogo e estruturas subterrâneas de rebrota 

(tolerância) (Archibald et al., 2019; Rundel et al., 2018). 

A severidade do fogo e a estrutura e composição da vegetação interferem na 

resiliência ecológica e na recuperação pós-incêndio, de acordo com Huerta et al. (2022), 

geralmente em curto prazo o estrato herbáceo (estrato mais baixo) é o mais resiliente, 

apresentando a recuperação mais rápida. Através das suas raízes superficiais, as plantas 

herbáceas absorvem os nutrientes do solo depositados pelas cinzas, favorecidas pela 

diminuição da competição pela luz (Álvarez et al., 2009), enquanto a vegetação lenhosa 

domina nos estágios avançados da sucessão depois do incêndio (Calvo et al., 1999). 

Apesar das adaptações, a capacidade de resistência (coping capacity) da vegetação 

na região mediterrânica é considerada baixa a moderada, com um valor médio de 
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resistência de 180,73 numa escala de 0 a 1000 (Arrogante-Funes et al., 2024) (Figura 1 (a). 

O tempo de recuperação da vegetação após incêndio também foi avaliado por Arrogante-

Funes et al. (2024), apresentando um valor médio de 27,2 anos (Figura 1 (b), mas devido à 

variabilidade espacial este período pode variar consideravelmente entre áreas. 

 

Figura 1 – Mapa da capacidade de resistência ao fogo e tempo de recuperação da vegetação - Europa 

(a) (0 = sem resistência, 1000 = alta resistência). Tempo de recuperação (em anos após o incêndio) (b).  

Fonte: Adaptado de Arrogante-Funes et al. (2024). 

A gestão do fogo em ambientes mediterrânicos está fortemente ligada às práticas de 

uso do solo, sendo que a pastorícia e os SAF são elementos relevantes na prevenção de 

incêndios de grande dimensão, principalmente no nordeste da Península Ibérica (Casals et 

al., 2009). De acordo com os autores, o pastoreio é fundamental tanto para redução da carga 

de combustível, através do controlo de plantas herbáceas e arbustivas em áreas florestais, 

bem como na regulação da regeneração da vegetação em áreas afetadas pelo fogo. 

Uma forma de reduzir o risco de incêndios consiste na implementação de fuelbreaks, 

ou faixas de gestão de combustível, nas quais se realiza a remoção ou a redução da 

biomassa vegetal. Esta abordagem foi adotada por Robles et al. (2009) e Casals et al. (2009) 

na Andaluzia (Espanha), tendo resultado num controlo eficiente da biomassa do sub-

bosque, dominado por arbustos como Quercus coccifera L. e Rosmarinus officinalis L., 

espécies com elevada importância forrageira na dieta dos animais.  

A dinâmica da vegetação dentro e no entorno dos fuelbreaks é moldada 

principalmente pelas técnicas de manutenção utilizadas. Neste contexto, os sistemas 

(a) (b) 
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silvopastoris com pastoreio dirigido têm demonstrado elevada eficácia no controlo do 

crescimento da vegetação e na redução da biomassa acumulada. O pastoreio em faixas de 

redução de combustível é uma ferramenta sustentável para limitar a propagação do fogo, 

uma vez que estas áreas exigem manutenção frequente e o consumo da vegetação pelos 

herbívoros pode contribuir para a redução contínua das cargas de combustível (Ruiz-

Mirazo e Robles, 2012). 

Os sistemas agroflorestais formam paisagens heterogêneas e descontínuas 

(mosaicos), que oferecem maior resistência à propagação dos incêndios. Esses sistemas são 

considerados estratégicos para a conservação da biodiversidade, apresentando igualmente 

um elevado valor paisagístico e ecológico (Fernández-Núñez e Castro, 2016). Neste 

sentido, políticas eficazes de conservação e gestão do território são fundamentais para 

reduzir a vulnerabilidade ecológica ao fogo (Aretano et al., 2015a). 

Reconhecendo a importância da gestão do combustível na mitigação do risco de 

incêndio, o Decreto-Lei nº 82/2021 instituiu o Sistema de Gestão Integrada de Fogos Rurais 

(SGIFR) em Portugal, que cria as Faixas de Gestão de Combustível (FGC), cujo objetivo 

é reduzir o material inflamável (Portugal, 2021). As FGC estão organizadas em três níveis. 

A rede primária, de âmbito regional, tem como função diminuir a superfície de grandes 

incêndios e permitir o combate direto. A rede terciária é local e constituída pela rede viária 

e divisas das unidades de gestão. 

A rede secundária (Figura 2) foca na proteção passiva, no isolamento de potenciais 

focos de ignição e na redução dos efeitos de incêndios em infraestruturas e equipamentos 

sociais, zonas edificadas, vias de comunicação e formações florestais e agrícolas (Portugal, 

2021). A largura da faixa varia conforme o elemento do terreno, em edifícios isolados a 

largura padrão é 50 metros, podendo ainda ser ajustada com base na perigosidade. 
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Figura 2 – Rede secundária da Faixa de Gestão de Combustível. 

Fonte: Câmara Municipal de Águeda (s.d.) 

A responsabilidade de gestão é compartilhada entre órgãos governamentais, 

proprietários privados e municípios. Ainda de acordo com o decreto, podem ser empregues 

diferentes métodos para a limpeza e criação de descontinuidades da carga vegetal, desde 

métodos mecânicos com uso de equipamentos de corte, aplicação de fogo controlado e 

ocupações compatíveis, como agroflorestas e pastoreio gerido. 

 

3.3 Importância ecológica, comportamento alimentar e pressão do pastoreio por 

asininos 

 

Os asininos desempenham um papel muito importante na conservação da paisagem 

de pastagens montanhosas e em sistemas agrossilvopastoris mediterrânicos, promovendo 

serviços de ecossistemas enquanto recuperam paisagens tradicionais (Segarra et al., 2023) 

e reduzindo o biovolume de arbustos e matagais em áreas montanhosas abandonadas 

(Couto et al., 2016). Essa redução da biomassa não só preserva a paisagem como 

impulsiona a diversidade vegetal, ao criar condições mais favoráveis ao estabelecimento 

de espécies herbáceas sensíveis ao sombreamento. 

Os ecossistemas mediterrânicos, como as pastagens de montanha e os lameiros, são 

importantes do ponto de vista ecológico, pois apresentam altos níveis de biodiversidade. 

Assim, o uso de asininos, que apresentam um comportamento alimentar herbívoro, com 

preferência pelo consumo de vegetação herbácea (grazers), é de grande interesse. Por outro 

lado, apresentam elevada adaptabilidade dos hábitos de consumo às condições paisagísticas 
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em que estão inseridos (Lamoot et al., 2005a). 

De acordo com pesquisas realizadas por Volpe et al. (2025), em média 89% da dieta 

dos asininos é composta por espécies herbáceas, incluindo folhas, caules, flores e frutos. 

Em ambientes dominados por gramíneas, a dieta dos asininos consiste no consumo de 

espécies deste grupo. No entanto, na presença de arbustos, especialmente em períodos de 

seca, a dieta pode incluir até 30% de espécies lenhosas (Couto et al., 2016), podendo, em 

alguns casos, abranger cascas e raízes (Cosyns et al., 2001b). 

Além da capacidade de adaptação do comportamento alimentar, o estudo realizado 

por Couto et al. (2016) com burros da raça de Miranda mostrou que os animais dedicaram 

em média 75,6% do tempo de observação (cerca de 16 horas diárias) ao pastoreio. Diferente 

de outros ruminantes, os equídeos apresentam uma uniformidade de busca por alimento ao 

longo do dia, o que demonstra uma tolerância às variações climáticas típicas dos ambientes 

mediterrânicos. 

A maior tolerância às condições climáticas durante a pastagem quando comparada 

aos ruminantes (Osoro et al., 2012) também está relacionada à disponibilidade e qualidade 

da forragem. A flexibilidade dietética contribui para a redução da biomassa, especialmente 

dos combustíveis finos (fine fuel). Consequentemente, contribuem para a prevenção de 

incêndios e tornam a estrutura da vegetação mais equilibrada (Bartolomé et al., 2020).  

Além disso, a ingestão ocasional de espécies arbustivas ricas em compostos fenólicos 

e taninos condensados na alimentação dos animais pode causar efeitos benéficos ao agir 

contra parasitas gastrointestinais, melhorando a resistência dos burros (Volpe et al., 2025). 

Couto et al. (2016) observaram também alguns comportamentos como o consumo de 

cascas e plantas lenhosas em alguns períodos, nomeadamente no verão, e o uso das patas 

dianteiras para cavar as raízes e arrancar as folhas quando estas estavam muito curtas, 

ambas as características associadas, provavelmente, à escassez de alimentos de maior 

palatabilidade nestes períodos.  

Do ponto de vista nutricional, ao contrário dos ruminantes que absorvem proteína 

microbiana sintetizada no rúmen, os equídeos dependem estritamente da proteína extraída 

diretamente da parede celular vegetal durante o seu rápido trânsito gastrointestinal (Clauss 

et al., 2023). Deste modo, a manutenção de mosaicos agroflorestais heterogéneos, que 

ofereçam diversidade de pasto (herbáceo e arbustivo), não só reduz o risco de incêndio 

como é vital para suprir as exigências proteicas destes animais, suportando a sua resistência 

e bem-estar imunológico geral. 

O comportamento alimentar destes animais está diretamente relacionado ao tipo de 
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pressão causada sobre a vegetação, sendo uma característica variável de acordo com a 

disponibilidade de recursos, considerando, especialmente, o clima Mediterrânico, que é 

marcado por longos períodos de seca (Volpe et al., 2025). A capacidade de consumir 

forragem fibrosa e de baixa qualidade se deve à eficiência digestiva e a um aparelho 

dentário forte (Cosyns et al., 2001a).  

Os equídeos são animais monogástricos e têm um tempo de retenção da digestão mais 

curto que os ruminantes, resultando numa menor e mais rápida eficiência digestiva por 

alimento, esta estratégia digestiva é conhecida como high-throughput (alto débito) (Clauss 

et al., 2023). Para compensar, precisam consumir maiores quantidades de alimento, 

dedicando-se ao pastoreio e/ou ramoneio por diversas horas do dia, no entanto, ainda de 

acordo com Clauss et al. (2023) a sua taxa de ingestão também diminui perante alimento 

de muito baixa qualidade, o que os pode tornar suscetíveis à escassez prolongada de 

recursos, um aspeto crítico na gestão de rebanhos em ecossistemas mediterrânicos sob 

stress hídrico. 

A sua anatomia, com focinho estreito e lábio superior móvel, facilita a seleção de 

alimento, permitindo até mesmo o consumo de plantas espinhosas (Lamoot et al., 2005a), 

cortando a forragem com os dentes incisivos sem interromper os movimentos laterais de 

trituração dos molares (Clauss et al., 2023). Em pastagens pobres em nutrientes, os burros 

podem reduzir a cobertura de gramíneas, briófitas e da matéria morta, favorecendo o 

desenvolvimento de espécies do banco de sementes do solo (Süss e Schwabe, 2007), devido 

ao revolvimento e exposição do solo, que cria nichos de regeneração, beneficiando espécies 

menos competitivas (Segarra et al., 2023).  

Outro comportamento característico do pastoreio dos burros é o estabelecimento de 

áreas específicas para fazer a eliminação de fezes e urina (Bogner et al., 1984), enquanto 

ovelhas, por exemplo, possuem uma distribuição homogênea dos excrementos, os burros 

têm áreas bem definidas, isso tem consequências para a distribuição horizontal de 

nutrientes, especialmente nitrogênio, e, portanto, pode influenciar a composição das 

espécies vegetais e a intensidade do pastoreio (Süss e Schwabe, 2007), uma vez que acabam 

por evitar pastar perto dos seus locais de deposição de fezes. 

Os locais de deposição dos resíduos dos burros tendem a apresentar menor riqueza 

de espécies vegetais. Süss e Schwabe (2007) num estudo realizado de 2002 a 2005 na 

Alemanha, perceberam que espécies como Potentilla argentea L. e Armeria marítima ssp. 

elongata (Hoffm.) Bonnier tiveram graus de presença menor nos locais com fezes do que 

nas parcelas de controlo, e também não houve nenhuma espécie que teve seu 

https://www.gbif.org/es/species/4090836
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desenvolvimento favorecido por estar nas áreas de deposição. No caso das áreas de solo 

descoberto devido ao pisoteio e escavação, as gap-species como Verbascum phlomoides 

L., Silene conica L., Arenaria serpyllifolia L., Erodium cicutarium (L.) L’Hér. foram 

favorecidas, enquanto outras espécies como Poa angustifolia L., Cerastium arvense L. e 

Achillea millefolium L., foram restritas às parcelas de controlo (Süss e Schwabe, 2007). 

De forma geral, a atribuição de um serviço de ecossistema, como a redução de 

combustíveis vegetais através do pastoreio por burros, apresenta inúmeros benefícios do 

ponto de vista ecológico, como a conservação das raças de burros ameaçadas de extinção, 

como é o caso da raça Mirandesa em Portugal (Couto et al., 2016) ou do burro Catalão na 

Espanha (Segarra et al., 2023). Para tornar o sistema ainda mais eficiente, poderia ser 

adotado o uso combinado de burros e cabras, uma vez que as cabras consomem espécies 

lenhosas inflamáveis e os burros consomem materiais finos (Bartolomé et al., 2020). 

O pastoreio também beneficia a riqueza e diversidade de espécies vegetais (Segarra 

et al., 2023), especialmente de algumas terófitas, i.e., plantas anuais, que se poderão 

beneficiar da perturbação e da abertura da vegetação (Süss e Schwabe, 2007). O uso dos 

asininos no pastoreio para redução de combustível em ambientes mediterrânicos ainda é 

pouco estudado; no entanto, alguns estudos sugerem que, para uma melhor eficiência o 

pastoreio deve ser realizado durante a primavera, pois eles pastam por mais tempo do que 

no verão, apesar de o consumo de espécies lenhosas tender a ser maior no verão (Cosyns 

et al., 2001a). 

A contribuição para o controlo de arbustos e redução da biomassa varia muito 

conforme a composição e diversidade florística, dependendo da proporção de espécies 

palatáveis na área de pastoreio (Gartzia et al., 2009). Para um manejo mais eficiente do 

pastoreio de asininos, podem ser utilizados sensores acoplados a coleiras para 

monitorização remota. Esses aparelhos permitem quantificar e classificar o comportamento 

dos animais em diferentes atividades, como: caminhada, pastoreio, descanso (Congiu et al., 

2024). Tecnologia semelhante foi utilizada por Araujo et al. (2024) na monitorização do 

pastoreio de ovelhas e cabras, sendo uma ferramenta importante no planeamento e na 

garantia do bem-estar animal. 

Desenvolver um modelo de gestão agro-silvo-pastoril, baseado no pastoreio dirigido 

e no uso da tração animal em áreas de elevado risco de incêndio, como as regiões 

montanhosas mediterrânicas é uma maneira de promover a multifuncionalidade dos 

asininos no território, além de atribuir novas funções ecológicas e econômicas aos sistemas.  

 

https://lunaedew.wordpress.com/2015/04/06/bico_de_cegonha/
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3.4 Estratégias da vegetação para tolerar e/ou compensar o pastoreio  

 

A aptidão das plantas é composta por três elementos: crescimento, sobrevivência e 

reprodução, que permitem ao indivíduo persistir, acumular recursos e transmitir seus genes 

à próxima geração (Silveira Pontes et al., 2015). Nesse sentido, é importante compreender 

as características funcionais das plantas. Por exemplo, alta densidade radicular está 

relacionada a uma maior absorção de nutrientes do solo, enquanto alto teor de nutrientes 

nas folhas indica baixa eficiência nutricional da planta (Maire et al., 2009). 

Algumas características funcionais das plantas estão correlacionadas entre si e 

variam em conjunto ao longo de eixos de especialização entre espécies (Díaz et al., 2004), 

enquanto outras variam de maneira independente. Um desses eixos independentes trata das 

características relacionadas ao tamanho da planta e considera o comprimento das folhas, 

biomassa das folhas, raízes e galhos (Grime, 1993). 

Cada espécie de planta possui combinações de características Figura 3independentes 

para responder aos diferentes fatores, uma forma de compreender estas diferentes 

interações é através do esquema de estratégia ecológica, o triângulo CSR (Grime, 1977) 

(Figura 3). Este esquema apresenta 3 estratégias diferentes das plantas ao longo da 

evolução: o grupo C (competição) engloba plantas com alta capacidade competitiva, que 

maximizam o crescimento vegetativo em ambientes produtivos e em condições “ideais” 

(Grime, 1977). 

 

Figura 3 - Triângulo CSR, esquema de estratégia ecológica. 

Fonte: Adaptado de Grime (1977).  

 

O grupo S (tolerante ao estresse) refere-se a plantas que desenvolveram adaptações 

que permitem resistir a condições de estresse ambiental e redução rápida dos recursos 

(nutrientes), reduzindo o vigor vegetativo e reprodutivo (Grime, 1977). Já a componente R 

(ruderal) descreve plantas de ciclo de vida curto, mas com alta produção de sementes, que 
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se desenvolveram em ambientes muito perturbados, mas potencialmente produtivos 

(Grime, 1977), e garantem a propagação da espécie pela rápida dispersão das sementes. 

De forma geral, a dimensão C representa espécies de maior estatura, enquanto a 

dimensão S corresponde a plantas com uma estatura baixa e um ciclo de vida longo, 

adaptadas às condições ambientais em que podem induzir estresse nas plantas devido à sua 

longa vida útil e grande sistema radicular. Resultados obtidos por Bahreini et al. (2024) 

mostraram que a estratégia competitiva das plantas foi menos importante na comunidade 

em comparação com as estratégias tolerantes ao estresse e ruderales, em área de pastagem. 

Outro modelo funcional é o LHS (leaf, height, seed) proposto por Westoby (1998), 

baseado em três características principais: massa foliar por área, altura e massa de 

sementes, que estão relacionados ao estabelecimento, persistência e dispersão, 

respectivamente. A Área Específica Foliar (Specific leaf area – SLA), por exemplo, é uma 

característica de resposta sobre os comportamentos individuais às interações das plantas 

com a estrutura das pastagens (Gross et al., 2009), relacionada também a qualidade da 

forragem. As características funcionais variam refletindo um compromisso diferente para 

o funcionamento de cada planta (Westoby, 1998), de acordo com as diversas perturbações, 

como a seca, o sombreamento, a disponibilidade de nutrientes, a herbivoria, entre outros. 

Além das características específicas da planta, o histórico de uso da área (frequência 

e intensidade da pastagem), bem como o contexto climático, são fundamentais para 

compreender o comportamento e a resposta das plantas ao pastoreio (Díaz et al., 2006). 

Estudos realizados por Jäschke et al. (2020) mostraram que as plantas demonstraram tanto 

resistência, como altura e área foliar baixas, quanto características de tolerância como alta 

área foliar específica e concentração de nitrogênio. 

As plantas desenvolvem diversas estratégias de resistência ou de tolerância para lidar 

com a pressão do pastoreio, alguns autores sugerem que uma alta taxa de crescimento pode 

ser considerada como um mecanismo de tolerância à desfoliação (Díaz et al., 2001). 

Dactylis glomerata L. é uma gramínea perene de meia-sombra que ocorre em florestas 

abertas, conhecida por sua taxa de crescimento rápida como forma de compensar os efeitos 

da herbivoria (Gross et al., 2007). 

No entanto, em habitats de baixa produtividade as características adaptativas 

envolvem um mecanismo de resistência relacionado a baixos valores nutricionais, que é a 

baixa palatabilidade (Pérez-Harguindeguy et al., 2003). Outros mecanismos relacionados 

à resistência envolvem características como a abundância, tamanho e forma das folhas e da 

planta, fenologia e período de dormência (McIntyre et al., 1999). 
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A tolerância, a resistência e a evitaçõa não são mecanismos exclusivos (Del-Val e 

Crawley, 2005), modificações na frequência de corte das plantas podem estar relacionadas 

tanto à tolerância, pelo aumento no número de folhas, por exemplo, aumentando a área 

fotossintética (Franklin e Ågren, 2002) e a evitação, relacionada às mudanças na estatura e 

composição nutricional da planta (da Silveira Pontes et al., 2015). Essas estratégias visam 

reduzir a probabilidade de a planta ser consumida ou a severidade do consumo. 

De maneira geral, as formas de tolerância incluem o crescimento compensatório 

(rebrota de ramos e folhas) quando há disponibilidade de nutrientes, e o direcionamento de 

nutrientes para órgãos de reserva subterrânea, permitindo uma rápida regeneração após a 

desfolha (Li et al., 2024). Já as estratégias de resistência incluem o desenvolvimento de 

estruturas como espinhos, tricomas, folhas coriáceas e a produção de compostos 

secundários (fenóis, lignina e taninos) que reduzem a palatabilidade (Bahreini et al., 2024). 

A tolerância é geralmente utilizada por espécies ruderais que estão em ambientes de 

baixo estresse, mas de alta perturbação, enquanto a resistência ocorre em plantas que 

sofrem alto estresse e baixa perturbação (grupo S) (Grime, 1977). Em condições ideais de 

desenvolvimento, ou seja, com condições adequadas de água, luz, nutrientes e ausência de 

problemas externos (seca, herbivoria, pragas, doenças, etc.) as plantas competem entre si. 

Em ambientes mediterrânicos de pastoreio, a vegetação é distribuída em diferentes 

estratos (arbóreo, arbustivo e herbáceo), de forma que cada grupo possui estratégias 

moldadas pela pressão seletiva dos animais e pelas condições ambientais. Grande parte das 

espécies apresenta resistência na forma de folhas com espinhos, compostos secundários ou 

coriáceas, além de ramos densos (Manetti et al., 2025). 

Acompanhar a dinâmica e estrutura da vegetação é fundamental para compreender o 

comportamento e preferências de pastoreio dos animais e para definir estratégias de manejo 

adequadas. Embora essa monitorização possa ser realizada por métodos de campo, os 

sensores remotos facilitam a recolha de dados em áreas de difícil acesso, reduzem o tempo 

de amostragem e são mais precisos quando comparados a medições manuais (Lin et al., 

2024). 

 

3.5 Artrópodes como bioindicadores dos efeitos do pastoreio em sistemas 

agroflorestais 

 

Para além dos sistemas agroflorestais, a diversidade de artrópodes em um ambiente 

é influenciada pela heterogeneidade do habitat, pelas práticas de manejo e histórico de uso 

da terra, além de fatores abióticos, como a sazonalidade climática (Jauker et al., 2025). Para 
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avaliar a “qualidade” de um ambiente agroflorestal, uma das formas é através da 

monitorização da diversidade de artrópodes, pois eles são sensíveis à distúrbios e possuem 

uma capacidade de resposta rápida às alterações de habitat (Edo et al., 2025). Além de que 

apresentam variados serviços ecossistémicos, como o controlo biológico de pragas, a 

polinização e a dispersão de sementes (Silva et al., 2024). 

Os artrópodes funcionam como bioindicadores, atuando como organismos que 

refletem o estado biótico do meio e permitem avaliar os impactos de perturbações no 

ecossistema. Dada a sua capacidade de resposta rápida a alterações estruturais e elevada 

sensibilidade a perturbações ambientais, estes organismos são fundamentais para 

monitorizar se o pastoreio está a afetar a funcionalidade do ecossistema. A sua relevância 

advém do papel crucial que desempenham em processos vitais, como a polinização, a 

decomposição, a predação e a ciclagem de nutrientes, garantindo a manutenção dos 

serviços ecossistémicos. Entre estes, as aranhas destacam-se como excelentes organismos 

de alerta, sendo particularmente sensíveis a mudanças ambientais e ocorrendo em elevada 

diversidade e densidade em todos os ecossistemas terrestres. 

O pastoreio de animais, particularmente em sistemas silvopastoris, promove a 

heterogeneidade estrutural da vegetação através da alimentação seletiva, do pisoteio e da 

alteração dos ciclos de nutrientes, favorecendo a diversificação da flora e da fauna (Jauker 

et al., 2025). No entanto, a abundância e diversidade dos artrópodes dependem da 

intensidade do pastoreio, do tipo de vegetação das condições abióticas da área. Embora o 

pastoreio possa favorecer a heterogeneidade do habitat, também pode exercer efeitos 

negativos sobre algumas comunidades de artrópodes, nomeadamente através da redução da 

biomassa vegetal disponível (Torma et al., 2023). 

Em geral, quando a intensidade de pastoreio é baixa a moderada, a diversidade de 

artrópodes pode aumentar, uma vez que a cobertura de arbustos diminui e aumentam as 

áreas de herbáceas, favorecendo alguns grupos como as formigas (González-Megías et al., 

2004). No entanto, outros fatores podem interferir significativamente na diversidade da 

fauna edáfica, nomeadamente as condições climáticas e a estrutura da vegetação. Em 

regiões tropicais, por exemplo, a elevada complexidade vertical da vegetação protege os 

estratos inferiores de condições extremas de radiação solar, precipitação e vento, 

funcionando como um amortecedor climático que favorece a manutenção de níveis 

elevados de abundância e diversidade (Kaiser e Resasco, 2024). 

Os besouros (Coleoptera) e formigas (Hymenoptera: Formicidae) são grupos de 

insetos amplamente representados nos sistemas agroflorestais mediterrânicos. Entre os 
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coleopteros edáficos, as famílias Carabidae e Staphylinidae destacam-se pela sua elevada 

abundância e diversidade (García-Tejero e Taboada, 2016). Estas famílias incluem 

numerosas espécies predadoras, são altamente diversificadas e sensíveis a alterações 

estruturais do habitat, microclimáticas e à abundância e composição das presas (Kotze et 

al., 2011). 

As formigas ocorrem em diversos ecossistemas rurais e podem ser resilientes e 

oportunistas em ambientes alterados (Alfeus et al., 2026). Em áreas abertas de pastagem, 

podem beneficiar de condições microclimáticas adequadas e de uma maior disponibilidade 

de locais para o estabelecimento de seus ninhos (González-Megías et al., 2004). Dentro da 

ordem Hymenoptera, outras famílias importantes incluem vespas parasitoides como 

Braconidae, Ichneumonidae, Diapriidae e Figitidae cuja abundância pode ser favorecida 

pela presença de árvores e arbustos que disponibilizam hospedeiros alternativos (Vion-

Guibert et al., 2026).  

Outras ordens frequentemente representadas nestes sistemas incluem Hemiptera 

(percevejos), Diptera (moscas) e Orthoptera (grilos e gafanhotos), abundantes em áreas de 

pastagem e em ambientes pós-incêndios, onde a cobertura herbácea tende a aumentar 

(Khayati et al., 2023). Devido à sua adaptabilidade e sensibilidade a mudanças ambientais 

após incêndios (Villa-Castillo e Wagner, 2002), os artrópodes são considerados 

bioindicadores de perturbações causadas por incêndios. 

Portanto, a abundância e diversidade de artrópodes estão diretamente relacionadas à 

heterogeneidade da área, à composição e à estrutura da vegetação, bem como à intensidade 

de manejo e ao histórico de uso da terra. Sistemas mais complexos, com integração entre 

árvores, arbustos e herbáceas tendem a ter comunidades mais ricas, diferente de áreas de 

monoculturas. Os sistemas agroflorestais mediterrânicos, por exemplo, promovem a 

biodiversidade pois combinam ambientes abertos com áreas arbóreas lenhosas, facilitando 

a coexistência de diversas espécies com diferentes hábitos (Edo, Herzog, Moreno, Olave, 

Ripamonti, Rösch, Simonson, Gabriele Tramacere, et al., 2025). 

A monitorização das comunidades de artrópodes pode constituir uma ferramenta útil 

para avaliar os efeitos do pastoreio no funcionamento dos ecossistemas, uma vez que estes 

organismos respondem rapidamente a alterações na estrutura da vegetação, disponibilidade 

de recursos e condições microclimáticas. Alterações na composição, abundância ou 

diversidade das comunidades de artrópodes podem refletir mudanças nos processos 

ecológicos e nos serviços ecossistêmicos associados ao pastoreio.  

Neste contexto, a otimização da intensidade, duração e localização do pastoreio 
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assume particular relevância, dado que práticas de gestão adequadas podem promover 

efeitos positivos, tanto imediatos como a longo prazo, sobre a biodiversidade (Berman et 

al., 2018). Considerando o atual declínio global dos artrópodes, associado sobretudo às 

alterações do uso do solo e simplificação dos habitats naturais, a sua utilização como 

bioindicadores pode fornecer informação relevante para uma gestão mais sustentável dos 

ecossistemas pastoris. 

 

3.6 Amostragem de artrópodes, métricas de diversidade ecológica e ferramentas 

estatísticas 

 

O impacto do pastoreio na comunidade de artrópodes pode ser classificado em 

impactos diretos, quando ocorre a morte por pisoteio ou ingestão acidental pelos animais 

enquanto pastoreiam (Neilly et al., 2020), e os indiretos, quando há alteração química e da 

estrutura física das plantas (Olff e Ritchie, 1998), afetando a disponibilidade de nutrientes, 

recursos e micro-habitats e modificando a dinâmica das comunidades (Freiberg et al., 

2019). 

Por detectarem rapidamente as alterações do meio, os artrópodes são considerados 

excelentes “sensores” das mudanças no ecossistema e, para identificar tais modificações 

existem diversas técnicas de amostragem, sendo as mais conhecidas as armadilhas de queda 

(pitfall traps), redes de varredura (sweep nets), bandejas coloridas de interceção de voo 

(pan traps), entre outras. Dentre essas técnicas, a armadilha de queda é um método 

amplamente conhecido e utilizado em inventários de agroecossistemas, tem sido 

amplamente utilizada para obter uma indicação da qualidade do habitat e para medir os 

valores de conservação da natureza (Duelli et al., 1999). 

Trata-se de um método útil, barato e rápido para avaliar comunidades de 

macroartrópodes. No entanto, as armadilhas de queda possuem utilidade limitada para 

estimar o tamanho das populações, uma vez que o material recolhido representa tanto a 

densidade quanto a capacidade de movimentação dos artrópodes (Coleman et al., 2004). 

Ainda assim, são eficazes para comparar habitats, mudanças sazonais e avaliar a riqueza 

das espécies, sendo possível elaborar curvas de área-espécie a partir de uma série de 

capturas (Larsen et al., 2003). 

A armadilha consiste em um recipiente, sem tampa, que é enterrado até a borda no 

solo (Figura 4) e preenchido parcialmente com uma solução para conservar os artrópodes 

recolhidos (pode ser álcool 70%, propilenoglicol, detergente, formaldeído ou outro). É 

possível utilizar uma espécie de cobertura para evitar que a chuva transborde o conteúdo 
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do recipiente, que permanece por alguns dias em campo e posteriormente é recolhido para 

triagem e identificação do material. 

 
Figura 4 – Esquema básico de uma armadilha pitfall. 

Fonte: Adaptado de Gomes et al. (2014). 

A partir dos dados obtidos nas amostragens, os índices de diversidade são essenciais 

para quantificar e dimensionar a distribuição e abundância dos artrópodes. Alguns dos mais 

utilizados são a riqueza de espécies (S), o índice de Shannon-Wiener (H’), o índice de 

Simpson (D) e o índice de Pielou (J). A riqueza refere-se ao número de espécies 

encontradas na área e os outros índices consideram este fator para seu cálculo. Shannon-

Wiener (Equação 1) quantifica a biodiversidade da comunidade pois considera tanto a 

riqueza quanto a distribuição relativa dos indivíduos, refletindo a equitabilidade e 

complexidade do sistema (Silva et al., 2024). 

O índice de Simpson (Equação 2) avalia a probabilidade de indivíduos aleatórios da 

mesma amostra pertencerem a espécies diferentes, ele foca na dominância e na 

equitabilidade, sendo fundamental para compreender como os indivíduos estão distribuídos 

entre táxons e grupos (Kaiser e Resasco, 2024). 

O índice de uniformidade de Pielou (Equação 3) mede a equitabilidade, ou seja, se a 

abundância das espécies é homogênea na comunidade ou se há predominância de 

determinada espécie, o índice varia de 0 a 1, sendo que 1 indica que todas as espécies da 

comunidade são igualmente abundantes (Wale e Yesuf, 2021). 

 

                                         𝐻′ =  − ∑ 𝑝𝑖
𝑆
𝑖=1 ln(𝑝𝑖)                                               (Equação 1) 

                                                     𝐷 =  ∑ 𝑝𝑖
2                                                       (Equação 2) 

                                                      𝐽′ =  
𝐻′

ln (𝑆)
                                                      (Equação 3) 

Onde: pi = proporção de indivíduos da i-ésima espécie (pi = ni/N); ln = logarítmico 

de base neperiana; ni = número de indivíduos amostrados para cada espécie i; N = número 

total de indivíduos amostrados; S = número total de espécies. 
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Além destes índices tradicionais, há ferramentas estatísticas como os Modelos 

Lineares Generalizados (GLM) que avaliam como as variáveis preditoras influenciam nas 

variáveis de resposta. Os modelos podem utilizar diversas distribuições em função da 

natureza dos dados, como a distribuição de Poisson, usada para dados de contagem (ex. 

número de indivíduos ou riqueza de famílias) (Dassou et al., 2025). A distribuição binomial 

negativa, frequentemente necessária em modelos que analisam dados procedentes de 

estudos de campo, é usada quando a variação nos dados de abundância é maior do que o 

esperado (Pompozzi et al., 2022). 

Outros testes estatísticos foram aplicados, como o teste NMDS – escalonamento 

multidimensional não-métrico, que é um teste de ordenação multivariada utilizado para 

visualizar padrões na composição de comunidades biológicas (Lumini et al., 2025). Trata-

se de uma análise robusta para dados ecológicos por utilizar ranks invés de distâncias 

absolutas entre objetos. A eficácia da representação gráfica é medida pelo valor de “stress”, 

em que valores baixos, próximos a 0,1 indicam uma ordenação confiável. 

O NMDS é geralmente acompanhado pela PERMANOVA, que fornece o teste de 

significância de diferenças entre matrizes de dados complexos, ou seja, confirmar se os 

agrupamentos visualizados no gráfico são significativamente diferentes entre si. Utiliza 

permutações para calcular a probabilidade de as diferenças observadas terem ocorrido ao 

acaso, esta análise é quase sempre em uma matriz de dissimilaridade, cuja mais utilizada 

para dados de abundância em ecologia é a de Bray-Curtis (Canelo et al., 2024). 

De forma geral, a monitorização das comunidades de artrópodes constitui uma 

ferramenta útil para avaliar respostas ecológicas a alterações do habitat, uma vez que a sua 

diversidade, composição e funcionalidade estão fortemente associadas à estrutura e 

composição da vegetação (Gardner et al., 1995). Sendo assim, os artrópodes podem atuar 

como bioindicadores dos efeitos do pastoreio nos ecossistemas, dado que as alterações na 

intensidade e gestão do pastoreio frequentemente se refletem em mudanças na arquitetura 

da vegetação, no microclima e na disponibilidade de recursos tróficos fornecidos pelas 

plantas. Assim, a interpretação dos índices de diversidade da fauna edáfica não deve ser 

dissociada do estado do coberto vegetal (Haan & Landis, 2020).  

Neste contexto, a resposta das comunidades de artrópodes deve ser interpretada em 

conjunto com as alterações da vegetação, uma vez que a forma como a paisagem se 

reconfigura sob a pressão herbívora depende das estratégias biológicas e funcionais 

desenvolvidas pelas comunidades vegetais para tolerar, resistir ou compensar a desfolhação 

e o impacto mecânico associados ao pastoreio. 
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3.7 Técnicas de monitorização da estrutura da vegetação 

 

A monitorização da vegetação pode ser realizada por meio de diversas técnicas que 

variam de acordo com a escala, o objetivo e as tecnologias disponíveis para o 

desenvolvimento do trabalho. Entre os métodos tradicionais destacam-se os levantamentos 

e inventários de campo, que envolvem a recolha direta dos dados in loco. O censo, por 

exemplo, consiste na contagem completa de todos os indivíduos em uma comunidade, mas 

devido ao alto custo e tempo demandado não é aplicado em grandes áreas (Freitas et al., 

2012). 

Outros métodos incluem a instalação de parcelas de área fixa, cujo tamanho e forma 

são pré-definidos de acordo com o tamanho da área total e objetivos do estudo. Além disso, 

há o método de quadrantes, método de Bitterlich, Prodan e outros que servem para a recolha 

de dados referentes à altura, diâmetro, volume, etc. (Freitas et al., 2012).  

As características estruturais da vegetação, como a cobertura vegetal e o biovolume, 

podem ser avaliadas usando o método de interseção de linha (Canfield, 1941), que consiste 

na medição da projeção horizontal das plantas que interceptam um transecto previamente 

definido. Geralmente, o comprimento da linha é de 20 metros, ao longo dos quais são 

registradas as espécies, o comprimento e altura média da vegetação (Castro et al., 2022; de 

Souza et al., 2025). 

Para a estimativa da biomassa vegetal, podem ser utilizados métodos não destrutivos 

baseados no uso de equações alométricas que utilizam variáveis como altura e diâmetro 

das plantas ou métodos destrutivos, que envolvem o corte e pesagem da biomassa húmida 

e, depois, seca. Além das técnicas de campo, há o uso de tecnologias de deteção remota 

aliadas com técnicas de modelagem, incluindo algoritmos de aprendizado de máquina e 

análises estatísticas, aplicadas para estabelecer relações entre os conjuntos de dados e a 

biomassa florestal (Rajput, 2025). 

A deteção remota constitui uma abordagem econômica, replicável e de cobertura 

global (Al Saim e Aly, 2025). Os sistemas óticos passivos utilizam sensores em satélites 

que orbitam a Terra para capturar a reflectância da luz solar (como Landsat, Sentinel, 

MODIS, etc.). Em contraste, o LiDAR (Light Detection and Ranging) é um sensor ativo 

que emite pulsos de luz na faixa do infravermelho próximo para criar nuvens de pontos 

tridimensionais da estrutura da vegetação, permitindo realizar medições precisas de altura, 

volume, densidade e área de copa (Muley et al., 2025). 

Outra alternativa são os veículos aéreos não tripulados (VANTs), eles possuem 

sensores com resoluções temporal, espacial e espectral superiores à de satélites tradicionais 
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(Melitha et al., 2025), e podem carregar sensores RGB, multiespectrais ou sensores 

LiDAR. Eles capturam dados em diferentes comprimentos de onda e permitem a 

manipulação dos dados para aplicação em diversas áreas, como na estimativa de carga de 

combustível, avaliação da estrutura da vegetação, entre outros.  

Os VANTs utilizam câmeras ópticas para capturar imagens sobrepostas da área de 

interesse, a partir das quais é gerada uma nuvem de pontos. Esse processamento possibilita 

a obtenção de modelos de altura do dossel e estimativas de biomassa (Melitha et al., 2025). 

A partir dos dados processados, são gerados o Modelo Digital de Superfície (MDS ou 

DSM, em inglês), que representa a cobertura vegetal e outros elementos acima do solo, e o 

Modelo Digital de Terreno (MDT ou DTM), que representa a superfície do solo. 

Em ambientes de pastagem e sistemas silvopastoris, têm surgido novas técnicas de 

monitorização do impacto dos animais, como o uso de coleiras com sistema de IoT 

acoplado com rastreadores e sensores ambientais. Essas tecnologias permitem monitorar a 

intensidade, a extensão e outros aspectos do pastoreio (Araujo et al, 2024), contribuindo 

para uma avaliação ampla e integrada dos serviços ecossistêmicos, auxiliando no 

planeamento das áreas de pastoreio, bem como, na gestão das áreas para redução de 

material combustível e, consequente redução do risco de incêndios. 

Nos últimos anos, diversas pesquisas têm destacado a eficiência no uso de sensores 

remotos para a monitorização da estrutura da vegetação e para o impacto do pastoreio em 

sistemas agroflorestais. Frongia et al. (2023) estudaram o efeito do pastoreio rotativo em 

sistemas silvopastoris Ibéricos através da análise de séries temporais do índice de vegetação 

por diferença normalizada (NDVI) a partir de deteção remota pelo satélite Landsat. O 

estudo evidenciou que o uso de dados multitemporais de satélite combinado com 

informações espectrais pode ser uma ferramenta valiosa para comparar os impactos de 

manejo, no entanto, deve-se atentar à resolução espacial e temporal, sendo importante 

dados de campo para confirmar os padrões observados. 

Avaliar com precisão a quantidade e qualidade da biomassa e da estrutura da 

vegetação pode melhorar a eficiência da produção e reduzir o impacto ambiental do 

pastoreio (Furnitto et al., 2025). A combinação de dados de satélite e VANT de alta 

resolução permitem estimativas confiáveis através de métodos não destrutivos da 

vegetação. Além disso, algoritmos de aprendizado de máquina podem ser usados para 

estimar a biomassa acima do solo em grandes áreas, contribuindo para a monitorização do 

estoque de carbono, por exemplo (Thapa et al., 2023). 
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3.8 O projeto ASINIFIRE 

 

Nas últimas décadas, os territórios do interior de Portugal têm enfrentado mudanças 

profundas e significativas na paisagem, devido às transformações económicas e sociais, as 

quais foram agravadas pelas alterações climáticas. Neste sentido, o projeto ASINIFIRE – 

Asininos na Prevenção de Incêndios para a Resiliência Ecológica surge como uma resposta 

estratégica e adaptativa aos desafios impostos pelas mudanças globais e pelo abandono das 

atividades tradicionais nos territórios do interior da Península Ibérica.  

O projeto foca-se na Reserva da Biosfera da Meseta Ibérica (RBMI), abrangendo os 

concelhos de Bragança e Vimioso em Portugal, e a província de Zamora em Espanha. O 

conceito central do ASINIFIRE assenta no desenvolvimento de um sistema sustentável de 

gestão da vegetação que utiliza o pastoreio de raças autóctones de asininos — o Burro de 

Miranda e o Asno Zamorano-Leonês. Esta abordagem integrada visa não apenas a redução 

do risco de incêndio em áreas periurbanas estratégicas, mas também a conservação da 

biodiversidade e a preservação do património cultural associado a estes animais. 

Os objetivos específicos do projeto estruturam-se em torno de cinco eixos principais: 

• Gestão de Combustível: Implementar práticas de pastoreio in situ em quatro 

tipologias de habitat na RBTMI para reduzir a biomassa de forma eficiente e económica; 

• Inovação Florestal: Avaliar a eficiência da tração animal como uma alternativa de 

baixo impacto ambiental em comparação com modelos mecanizados convencionais, 

especialmente em terrenos de difícil acesso como encostas íngremes; 

• Monitorização Científica e Bem-Estar: Desenvolver protocolos rigorosos para 

avaliar o impacto do pastoreio na biodiversidade vegetal e na compactação do solo, 

utilizando tecnologias como coleiras-GPS para monitorizar o comportamento e garantir o 

bem-estar animal; 

• Valorização Económica: Criar uma rede transfronteiriça de stakeholders para 

identificar novas oportunidades económicas, como a produção de fertilizantes naturais, 

leite de burra ou turismo sustentável, promovendo a fixação da população no território; 

• Replicação e Coesão: Estabelecer um modelo de gestão robusto que possa ser 

replicado em outras regiões ibéricas que enfrentam problemas semelhantes de 

desertificação e risco de fogo. 

 

A metodologia do projeto inclui a instalação de quatro áreas experimentais (São 

Joanico e Vilarinho em Portugal; Calzadilla de Tera e Arroyo del Vale em Espanha) onde 
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o impacto dos animais é medido através de parâmetros como o biovolume e a riqueza 

florística. O pastoreio por asininos pode reduzir o risco de incêndio ao mesmo tempo que 

promove o desenvolvimento sustentável alinhado com os Objetivos de Desenvolvimento 

Sustentável (ODS) da Agenda 2030, nomeadamente na ação climática e proteção da vida 

terrestre. Assim, o ASINIFIRE posiciona-se como uma ferramenta inovadora que concilia 

a ciência moderna com recursos endógenos tradicionais para construir territórios mais 

resilientes. 

No âmbito do projeto ASINIFIRE, o presente trabalho teve como objetivo avaliar os 

efeitos do pastoreio na biodiversidade de artrópodes, componente essencial para o 

funcionamento dos ecossistemas, bem como os seus impactos na vegetação, relevante para 

a propagação dos incêndios rurais. Para tal, foram utilizados dados recolhidos em campo e 

informação obtida através de sensores remotos. 
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4 METODOLOGIA 

 

4.1 Área de estudo e desenho experimental  

 

Este trabalho integra o projeto ASINIFIRE – Asininos na Prevenção de Incêndios 

para a Resiliência Ecológica, no qual se realizam amostragens em quatro áreas da Reserva 

da Biosfera Transfronteiriça da Meseta Ibérica (RBTMI). A reserva abrange 1,1 milhão de 

hectares nos municípios da Terra Fria, Terra Quente, Douro Superior e Beira Alta, em 

Portugal, bem como em municípios da região de Zamora e Salamanca, em Espanha 

(Quaternaire, n.d.). 

O estudo foi desenvolvido em quatro parcelas (duas em Espanha e duas em Portugal) 

compostas por duas subparcelas, uma com vegetação herbácea (lameiros ou juncais) e outra 

com vegetação lenhosa (Tabela 1). Estão localizadas a uma altitude aproximada de 500 

metros e, de acordo com a classificação climática de Köppen-Geiger recebem influência 

de três tipos climáticos: clima mediterrânico de verão temperado (Csb), de verão quente 

(Csa) e clima temperado oceânico (Cfb) (Beck et al., 2018). 

 

Tabela 1 - Especificações das parcelas de estudo 

 Vilarinho (VL) São Joanico (SJ) 
Arroyo del Valle 

(AV) 

Calzadilla de Tera 

(CT) 

Localização Bragança, Portugal Vimioso, Portugal Zamora, Espanha Zamora, Espanha 

Coordenadas (lat./long.) 
48,363257; 

-6,579888 

41,605308; 

-6,465259 

41.953941; 

-6,125652 

41.949357; 

-6,077453 

Área da parcela (ha) 1,88 1,29 4,00 1,50 

Período de pastoreio 09/07 - 08/08 16/05 - 02/07 30/05 - 24/06 30/05 - 24/06 

Carga animal (burros/ha) 2 4 2 5 

Amostragem da vegetação 20/06 e 08/08 16/05 e 02/07 29/05 e 24/06  28/05 e 25/06  

Amostragem dos 

artrópodes 
09/06 e 08/08 06/05 e 02/07 20/05 e 24/06 20/05 e 25/06 

Tipo de ambiente 

Lameiro degradado 

com freixos e 

carvalhal/azinhal 

Lameiro degradado; 

Mato com árvores 

dispersas. 

Juncal 

mediterrâneo; 

Mato (azinhal) 

Juncal 

mediterrâneo; 

Mato (azinhal) 

Paisagem 

Limitado por azinhal, 

carvalhal, parcelas 

agrícolas e ribeira do 

Ornal 

Limitado por 

carvalhal e pinhal 

Limitado por 

azinhal, área 

arbustiva e zona de 

inundação 

Prado com arbustos 

dispersos, zona de 

azinhal 

Temperatura 

(média anual) 
12,1ºC 10 - 14ºC 10,5-11,5ºC 11,5-12,5ºC 

Precipitação 

(média anual) 
1.500 mm 500 - 800 mm 650-750 mm 500-600 mm 

Fonte: IPMA (2025) e AEMET (2000). 
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A vegetação da região de estudo é composta, no estrato arbóreo, por carvalho-negral 

(Quercus pyrenaica Willd.) nas Terras Frias, com altitude acima de 500 metros, e por 

azinheiras (Quercus rotundifolia Lam.) e freixos (Fraxinus angustifolia Vahl) nas Terras 

Quentes (abaixo dos 500 m). Regista-se a presença de espécies arbustivas lenhosas como 

espécies dos gêneros Cytisus, Genista, Cistus, Erica ou Rosa, e de espécies herbáceas 

características das áreas de lameiro, tais como gramíneas (ex.: Festuca, Lolium, Dactylis), 

leguminosas (ex.: Trifolium, Vicia), e outras ervas (ex.: Plantago, Ranunculus).  

Antes da entrada dos animais, as áreas foram vedadas e foram instalados bebedouros 

e manjedouras (Figura 5). Foram introduzidas cargas animais variadas em cada parcela, de 

acordo com a dimensão da área e a disponibilidade de animais. O pastoreio ocorreu no 

período de transição entre a primavera e o verão, por corresponder ao período com maior 

acumulação de vegetação e quando o conteúdo de biomassa seca atinge os valores mais 

críticos (Aretano et al., 2015). Os animais permaneciam 24 horas por dia na área e, em 

alguns momentos foi distribuída alimentação suplementar (composta por fardos de palha) 

nas áreas de mato, de forma a estimular o consumo da vegetação neste habitat quando 

necessário para garantir o bem-estar animal. 

   
Figura 5 - Instalação de (a) bebedouro e (b) manjedoura para os animais. 

Fonte: Equipa ASINIFIRE. 
 

Nas quatro parcelas (Figura 6), foram monitorizadas a vegetação e as comunidades 

de artrópodes (ver itens 4.2 e 4.3). Na parcela localizada em São Joanico (Vimioso), foi 

também realizada uma varredura aérea com sensor LiDAR. A área de São Joanico é 

representativa pois busca trazer resposta à necessidade de uma gestão integrada da floresta 

e dos baldios, considerando proprietários, empresas locais e outros parceiros para a 

intervenção e gestão do território. 

(a) (b) 
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Figura 6 - Localização da área de estudo. 

Fonte: Autoria própria (2026). 

 

4.2 Amostragem dos artrópodes 

 

A amostragem dos artrópodes do solo foi realizada em dois períodos: pré e pós-

pastoreio (t0 e t1, respectivamente), com três amostragens em cada subparcela (habitat 
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herbáceo e lenhoso de cada localidade), totalizando 12 amostras por habitat no t0 e 12 

amostras no t1, e 48 amostras no total. Os artrópodes foram amostrados com recurso a 

armadilhas de queda (pitfall traps), uma das técnicas utilizadas para amostragem de 

artrópodes na superfície do solo; trata-se de um método que permite recolher informações 

sobre a diversidade, distribuição e abundância das espécies.  

As armadilhas consistem num recipiente cilíndrico de plástico sem tampa (16 cm de 

altura e 9 cm de diâmetro), com 150 ml de uma solução de água, polipropilenoglicol 

(anticongelante) (3:1) e 3 a 4 gotas de detergente. As armadilhas são enterradas até a borda, 

de forma a permitir a queda dos artrópodes da superfície do solo. A instalação das 

armadilhas foi feita uma semana antes da entrada dos animais (amostragem t0) e no 

momento da saída deles (amostragem t1), a retirada ocorreu após sete dias, quando foram 

recolhidas e levadas ao laboratório.  

Cada armadilha foi instalada respeitando uma distância mínima de 25 metros da orla 

e, quando possível, uma distância de 50 metros entre armadilhas (Figura 7), para evitar 

efeitos de borda e influência na atividade dos artrópodes, além de captar a heterogeneidade 

do ambiente. As recolhas de dados foram realizadas uma semana antes a entrada dos 

animais e na data de saída dos mesmos, conforme especificado na Tabela 1. 

 

                
Figura 7 - Desenho amostral e recolha de campo. 

Fonte: Autoria própria (2026). 

 

Em laboratório, o conteúdo de cada recipiente foi filtrado e armazenado em frascos 

de vidro com álcool a 70% e, em seguida, procedeu-se a triagem e identificação dos 

exemplares (Figura 8). Os espécimes foram identificados ao máximo nível taxonómico 

possível, com auxílio de um microscópio estereoscópico e de chaves dicotômicas. 

A cada grupo taxonómico foi-lhe feita a atribuição do grupo funcional através de 

pesquisas bibliográficas. A função ecológica do grupo pode ser atribuída com base no tipo 

de alimentação, sua estratégia de reprodução ou o modo como obtém energia, entre outras. 

A categorização em grupos funcionais permite prever como as alterações no ecossistema 
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podem impactar as funções ecológicas e os serviços ecossistémicos oferecidos (Carvalho, 

2024). 

 

 
Figura 8 - Triagem e identificação dos espécimes em laboratório. 

Fonte: Autoria própria (2026). 
 

4.3 Monitorização da estrutura da vegetação 

4.3.1 Amostragem em campo 

Para caracterizar a vegetação local, realizaram-se levantamentos de campo pré e pós-

pastoreio do biovolume, cobertura e biomassa vegetal, a fim de avaliar o impacto da 

atividade animal na estrutura do povoamento e na biodiversidade das espécies lenhosas. 

Para quantificar o biovolume e cobertura, foi utilizado o método de interseção de linhas ou 

método dos transectos (Canfield, 1941), no qual foram estabelecidos três pontos em cada 

habitat (os mesmos pontos em que foram instaladas as armadilhas pitfall) e a partir destes, 

foi instalado o transecto de 20 metros de comprimento na direção norte de cada ponto de 

amostragem.  

Foram realizadas três amostragens em cada subparcela (habitat herbáceo e lenhoso 

de cada localidade), totalizando 12 amostras por habitat no t0 e 12 amostras no t1, e 48 

amostras no total. As recolhas de dados foram realizadas nas mesmas datas de recolha dos 

artrópodes: uma semana antes a entrada dos animais e na data de saída dos mesmos, 

conforme especificado na Tabela 1. 

Nestes 20 metros, foram registados o comprimento da interseção de cada espécie 

arbustiva e regeneração de espécies arbóreas, vegetação herbácea total, matéria morta e 

solo nu, além da medição da altura modal de cada espécie arbustiva para avaliação do 

biovolume. A cobertura (CV) de cada parâmetro refere-se à extensão da superfície coberta 

por cada um dos parâmetros quantificados, esse valor é expresso em porcentagem e 
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calculado através da seguinte equação: 

                         Cobertura vegetali(%) =  
Distância total (i)

Distância total do transecto
∗ 100                    (Equação 4) 

O biovolume foi calculado para cada espécie lenhosa separadamente por meio da 

equação 5 e depois somados os valores para obter o biovolume total para o transecto. Para 

estimar o valor por hectare, o cálculo assume que uma cobertura de 50% em um hectare 

corresponde a 5.000 m², o que permite converter os dados da linha para uma área. 

                       𝐵𝑖𝑜𝑣𝑜𝑙𝑢𝑚𝑒 𝑠𝑝 (𝑚3) = 𝐶𝑜𝑏𝑒𝑟𝑡𝑢𝑟𝑎 𝑣𝑒𝑔𝑒𝑡𝑎𝑙𝑠𝑝(%) ∗ 𝐴𝑙𝑡𝑢𝑟𝑎 𝑚é𝑑𝑖𝑎 (𝑚)         (Equação 5) 

A biomassa herbácea foi avaliada utilizando o método destrutivo de corte e pesagem 

(Figura 9). Utilizou-se uma moldura amostral de 0,25 m² como referência (quadrado de 

amostragem), a qual foi lançada aleatoriamente nas proximidades de cada armadilha pitfall, 

totalizando 12 amostras por habitat no t0 e 12 amostras no t1, e 48 amostras no total. No 

local onde a moldura caiu, as plantas foram cortadas ao nível do solo e embaladas em sacos 

plásticos identificados para evitar a perda de humidade. Em laboratório, cada amostra foi 

pesada e seca em estufa a 70ºC por 48 horas. Após a secagem, as amostras foram pesadas 

novamente, tendo os cálculos sido realizados e extrapolados para 1 hectare na unidade 

padrão (kg ha-1), conforme a equação abaixo. 

                         Biomassa herbácea (kg/ha) =  
Peso seco da amostra (kg)

0,000025 ℎ𝑎
                    (Equação 6) 

    
Figura 9 - Recolha e processamento da biomassa herbácea. 

Fonte: Autoria própria e equipa ASINIFIRE (2026). 

 

4.3.2 Monitorização por deteção remota 

Foram realizadas recolhas de campo em dois momentos: um ano antes do início da 

amostragem e cerca de três meses após a saída dos burros, através da varredura aérea com 
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VANT. O levantamento da nuvem de pontos LiDAR foi efetuado com o sensor Zenmuse 

L1 acoplado a um drone DJI matrice 300 RTK, seguindo um plano de voo pré-definido e 

gerado por meio do software DJI Pilot, com correção diferencial de Sistema Global de 

Navegação por Satélite (GNSS). A tabela seguinte apresenta os parâmetros de voo e de 

processamento dos dados. 

 

Tabela 2 - Configurações do levantamento 

Parâmetros de voo 

Data dos voos 27/06/2024 e 26/09/2025 

Equipamento VANT DJI Matrice 300 RTK 

Mapeamento LiDAR Zenmuse L1 

Altitude de voo 70 metros (Terrain Following mode) 

Densidade média da nuvem de pontos 350 pontos/m² 

Sobreposição lateral 80% 

Sobreposição longitudinal 80% 

Modo de retorno 
Múltiplo 

(topo, intermediário e solo) 

Taxa de amostragem 160 kHz 

Modo de mapeamento Repetitivo 

Fonte: Autoria própria (2026). 

Fonte: Castro et al. (2026) 

 

Após os levantamentos de campo, os dados LiDAR foram processados através do 

software DJI Terra e convertidos em nuvens de pontos no formato “.las”, utilizando o 

sistema de referência de coordenadas EPSG 3736 (ETRS89/Portugal TM06). As nuvens 

de pontos densas, geradas recorrendo a técnicas fotogramétricas, representam a estrutura 

tridimensional da área de estudo com coordenadas X, Y e Z precisas.  

Para obter os valores de elevação considerando a altura das espécies vegetais, as 

nuvens de pontos foram filtradas e classificadas em pontos terrestres, contendo apenas 

pixels do solo, para criar Modelos Digitais de Terreno e não terrestres, para criar Modelos 

Digitais de Superfície, os quais consideram todos os objetos acima do solo. O 

processamento foi realizado no software Agisoft Metashape Professional, atribuindo a cada 

pixel um valor referente à elevação. 

Os modelos digitais de elevação foram processados no software QGIS, através da 

ferramenta “Raster Calculator”, na qual se realizou a operação de subtração do MDS pelo 

MDT. O resultado obtido desta operação é o Canopy Height Model (CHM) de cada nuvem 

de pontos, o qual representa a estrutura vertical do dossel e fornece informações relevantes 

sobre a altura das plantas e, consequentemente, sobre o consumo da vegetação pelos 

animais em períodos distintos.  

Ainda no software QGIS (versão 3.40.14 – Bratislava) (QGIS.org, 2026), a partir dos 
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pontos vetoriais das armadilhas pitfall foram criados raios de 2, 5, 10, 15 e 20 metros ao 

redor de cada uma delas, recorrendo à ferramenta buffer. Os diferentes raios foram 

escolhidos para captar a variação entre a escala micro (consumo animal) e macro (efeito do 

pastoreio na parcela). Através do terminal Python, foi desenvolvido um script para calcular 

os percentis, classes de altura (estratos), altura média, altura máxima e volume para cada 

raio criado, com base no CHM.  

Além disso, foi calculado o índice FHD normalizado (Foliage Height Diversity) 

(Equação 6), o qual é uma adaptação do índice de Shannon-Wiener para calcular a 

diversidade vertical da vegetação, proposto originalmente por MacArthur & MacArthur 

(1961) para o estudo de aves. O FHD descreve a riqueza estrutural vertical, atingindo o seu 

valor máximo quando todas as camadas apresentam o mesmo número de pontos de retorno 

(mesma quantidade de vegetação em todas as camadas) (Moudrý et al., 2023) e varia 

conforme a distribuição dos pontos LiDAR nos diferentes estratos da vegetação. 

                                                     FHD norm =
− ∑ 𝑝𝑖 ln 𝑝𝑖

𝑛

𝑖=1

ln (𝑛)
                                   (Equação 7) 

A literatura não define uma quantidade de estratos adequada, uma vez que esta varia 

conforme o objetivo da análise. Neste caso, foram estabelecidas 10 classes de altura da 

vegetação com 25 centímetros cada, as quais se iniciam na altura zero (solo) até aos 2,5 

metros. Este valor foi definido com uma margem de segurança, uma vez que a estação de 

alimentação dos asininos, que é a área máxima que pode ser explorada sem deslocamentos, 

corresponde a uma altura de 2 metros de altura e a um raio de 0,5 metros em redor da boca 

do animal (Volpe et al., 2025). 

Este processo foi executado para as duas imagens, com 6 amostras em cada período, 

e 5 raios diferentes, permitindo a obtenção de 60 valores para cada variável; o resultado foi 

exportado para uma folha de cálculo Excel e, posteriormente, analisado estatisticamente. 

 

4.4   Análises estatísticas 

 

4.4.1 Análises estatísticas dos artrópodes 

Para avaliar a riqueza, abundância e distribuição dos artrópodes entre os habitats e 

entre os períodos de amostragem, foram utilizados índices de diversidade, nomeadamente 

o índice de Shannon-Wiener (Equação 1) e o índice de Simpson (Equação 2), através da 

abordagem de Hill Numbers, que modela a diversidade como uma função de um parâmetro 
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que determina o nível de sensibilidade do índice à abundância relativa das espécies (Vion-

Guibert et al., 2026) e permitem uma interpretação mais intuitiva. 

Em ecologia, os dados raramente apresentam uma distribuição normal. As variáveis 

de contagem, como a abundância de artrópodes, assumem apenas valores inteiros não 

negativos e apresentam geralmente distribuições assimétricas, especialmente para valores 

baixos, sendo frequente que a variância aumente com a média. Estas características 

justificam a utilização de modelos estatísticos com distribuições específicas para dados de 

contagem, como modelos com distribuição de Poisson, ou binomial negativa quando se 

verifica sobredispersão (LABTROP, 2025). Desta forma, para testar os efeitos do pastoreio 

em cada grupo funcional, foram ajustados modelos lineares mistos generalizados (GLMM).  

A abundância (variável resposta) foi modelada como uma função das variáveis 

explicativas de pastoreio (níveis: pré-pastoreio e pós-pastoreio), dos tipos de habitat 

(níveis: lameiro e matos) e da sua interação, com o local de amostragem incluído como 

fator aleatório para considerar a dependência espacial. Os modelos foram ajustados usando 

uma distribuição de erro de Poisson para contagens, ou binomial negativa (nbinom2) no 

caso de sobredispersão. A adequação dos modelos foi avaliada através da análise dos 

resíduos, incluindo a verificação do ajuste do modelo, presença de sobredispersão, inflação 

de zeros e deteção de observações extremas. 

Para explorar se o pastoreio e o tipo de habitat influenciaram a composição 

taxonómica da comunidade de artrópodes, realizou-se uma análise de escalonamento 

multidimensional não-métrico (NMDS), baseada nas dissimilaridades de Bray-Curtis. 

Efetuou-se também uma análise NMDS para avaliar a influência do pastoreio sobre os 

grupos funcionais, sendo as abundâncias agregadas por armadilha de queda e, cada 

armadilha considerada como uma unidade amostral independente.  

Relativamente aos dados taxonómicos, os táxons raros (presentes em menos de 10% 

das unidades) foram excluídos antes da ordenação, de forma a reduzir o ruído estatístico, 

tendo o NMDS sido ajustado para atingir um valor de stress aceitável. A influência do 

ambiente (lameiros e matos) na composição da comunidade foi testada usando uma análise 

multivariada permutacional de variância (PERMANOVA) com base nas distâncias de 

Bray-Curtis com 999 permutações. Para avaliar se os resultados da PERMANOVA 

poderiam ser influenciados por uma dispersão multivariada desigual, a homogeneidade das 

dispersões foi testada usando um teste de permutação com base nas distâncias aos 

centroides do grupo. 
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Para avaliar as alterações na composição específica associadas ao pastoreio e 

determinar se estas resultaram predominantemente de substituição de espécies ou de 

processos de perda e ganho de espécies, foi realizada uma análise de espécies indicadoras 

através da função indval do pacote indicspecies (De Cáceres & Legendre, 2009), seguido 

do teste de diversidade beta através do Índice de Sørensen com partição de Baselga 

(Baselga, 2010), utilizando a função betapart (Baselga et al., 2025). 

Além disso, foi realizada a análise de estabilidade trófica, para avaliar a permanência, 

resiliência ou a mudança (turnover) das funções ecológicas da comunidade ao longo do 

tempo ou em resposta ao pastoreio. Esta análise é baseada no Índice de Shannon e foca não 

apenas nos organismos presentes, mas o que eles estão fazendo no ecossistema: predação, 

herbivoria, predação, polinização, entre outros. Quando mais elevado o valor do índice, 

maior é a complexidade da teia trófica 

Para modelar o impacto da perturbação foi realizada a aplicação de um modelo 

GLMM, incorporando o tipo de ambiente, período de pastoreio e interações como efeitos 

fixos, esta abordagem permitiu quantificar não apenas as flutuações absolutas na teia 

alimentar, mas sobretudo aferir a resiliência ecológica e a capacidade de reajuste das 

proporções funcionais do ecossistema face ao pisoteio e à remoção de biomassa. 

Todas as demais análises estatísticas foram realizadas no software R (versão 4.5.0), 

utilizando as funções metaMDS, adonis2 e betadisper do pacote vegan (Oksanen et al., 

2025), a função glmmTMB do pacote glmmTMB (Brooks et al., 2017) e simulateResiduals 

do pacote DHARMa (Hartig et al., 2024). 

 

4.4.2 Análises estatísticas da vegetação 

A diversidade taxonómica de espécies lenhosas (riqueza específica de espécies, 

diversidade de Shannon e Índice de Simpson – equações 2 e 3, secção 3.5) foi calculada 

usando a função specnumber e a função diversity do pacote vegan em R (Oksanen et al., 

2025). As análises foram realizadas considerando o período de amostragem e o habitat 

como fontes de variação; a resposta da diversidade taxonómica das plantas a estas 

condições foi analisada utilizando os pacotes dplyr (Wickham et al., 2014) e glmmTMB 

(Brooks et al., 2017).  

Foram ajustados modelos independentes para cada métrica de diversidade, utilizando 

a família Poisson para a riqueza específica, por se tratar de uma variável de contagem, a 

família Gaussiana para o índice de Shannon, dado que essa métrica apresenta geralmente 
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uma distribuição aproximadamente contínua e simétrica, e a família Beta para o índice de 

Simpson, uma vez que os seus valores são limitados ao intervalo entre 0 e 1. 

Foram utilizados GLMM para testar os efeitos do pastoreio nas variáveis da 

vegetação (biomassa, biovolume e cobertura vegetal), utilizando a distribuição Tweedie, 

adequada para dados contínuos e assimétricos que incluem valores de zero exatos, sem 

necessidade de transformações artificiais. Os modelos foram validados através de 

diagnósticos de resíduos com as funções performance (Lüdecke et al., 2021) e 

simulateResiduals do pacote DHARMa, no R (versão 4.5.0) (Hartig et al., 2024). 

Quando foram detetados efeitos significativos dos fatores ou das interações, as 

diferenças entre níveis foram avaliadas através de contrastes pareados entre médias 

marginais estimadas (EMMs), utilizando o ajuste de Tukey para múltiplas comparações, 

recorrendo ao pacote emmeans (Searle et al., 1980). Para acomodar a dependência espacial 

e temporal das observações decorrente da estrutura hierárquica do desenho experimental, 

utilizou-se a localização e o identificador (ID) da parcela como factor aleatório. A 

possibilidade de heterocedasticidade foi considerada permitindo que o parâmetro de 

dispersão variasse em função do habitat, através da especificação de uma fórmula de 

dispersão nos modelos. 

Foi executada uma PERMANOVA baseada na matriz de dissimilaridade de Bray-

Curtis (999 permutações), que usa estatística de teste pseudo-F e compara a variabilidade 

de conjuntos de dados multivariados dentro dos grupos com a variabilidade entre os 

mesmos (Gonçalves-Souza et al., 2019), a fim de comparar a composição vegetal entre os 

diferentes ambientes (lameiros e matos). A análise foi realizada com a função adonis e a 

dispersão (variabilidade das comunidades) foi testada pela função betadisper do pacote 

vegan (Oksanen et al., 2025), sendo representada graficamente através de um 

escalonamento multidimensional não-métrico (NMDS). 

Por fim, através da função indval do pacote indicspecies (De Cáceres & Legendre, 

2009), avaliou-se a fidelidade (frequência de ocorrência em cada habitat) e a especificidade 

(preferência da espécie por um determinado ambiente), identificando as espécies-chave 

para cada habitat. 

 

4.4.3 Análises estatísticas da vegetação por sensores remotos  

A aplicação de métodos estatísticos auxilia a visualizar ruídos, erros acumulados e 

os seus efeitos. As variáveis obtidas por meio do processamento do CHM foram utilizadas 

para avaliar a dinâmica da vegetação ao longo do tempo sob a ocorrência de pastoreio. O 
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intervalo de cerca de um ano entre as imagens permite avaliar a capacidade de recuperação 

da vegetação após o pastoreio e a resposta compensatória da vegetação. O intervalo 

temporal também ajuda a distinguir em quais habitats o pastoreio gerou mudanças 

duradouras na estrutura vegetal e na resiliência dos habitats. 

As análises das variáveis altura média, biovolume e FHD foram realizadas excluindo 

a cobertura arbórea; na prática, valores de altura superiores a 2,5 metros foram descartados 

do cálculo. Considerando o habitat e o factor tempo (pré e pós-pastoreio) como variáveis 

categóricas, foi aplicado um modelo linear misto para as três variáveis dependentes, tendo-

se incluído como efeito aleatório a localização de cada ponto das parcelas, a fim de evitar 

a pseudoreplicação. Foi realizado o teste de hipóteses e contrastes, através da aplicação de 

ANOVA e análises post-hoc emparelhadas utilizando as Médias Marginais Estimadas 

(EMMs), procedeu-se, em seguida, à validação de pressupostos por meio do teste de 

Shapiro-Wilk.  

Além disso, para examinar alterações na arquitetura vertical da vegetação, realizou-

se uma análise multivariada sobre o perfil vertical da vegetação herbácea e arbustiva (até 

2,5 metros de altura); a matriz de dados foi composta pelas proporções de densidade de 

vegetação em diferentes estratos de altura derivados do LiDAR. As distâncias de 

dissimilaridade foram calculadas utilizando o índice de Bray-Curtis, com 999 permutações. 

O modelo testou os efeitos do habitat, pastoreio e da respetiva interação na distribuição 

vertical davegetação. 

Da mesma forma, conduziu-se uma segunda PERMANOVA para avaliar o efeito em 

diferentes escalas espaciais (raios) e, por fim, para identificar os estratos verticais que mais 

contribuíram para as diferenças estruturais observadas, aplicou-se uma análise de 

Percentagem de Similaridade (SIMPER).  

Esta análise permitiu decompor a dissimilaridade global de Bray-Curtis em 

contribuições individuais para cada estrato de 25 centímetros da vegetação. A análise 

focou-se na microescala de forrageamento (2 m de raio) e na escala da unidade da paisagem 

(20 metros), permitindo identificar qual escala é responsável pelas principais modificações. 

Para cada estrato, calculou-se a contribuição percentual para a dissimilaridade total 

entre os períodos pré e pós-pastoreio. A significância estatística da contribuição de cada 

estrato foi validada através de testes de permutação. Adicionalmente, identificou-se o 

sentido da mudança para cada biomarcador estrutural, determinando em qual período (pré 

ou pós) cada estrato apresentou maior abundância relativa. Esta abordagem permitiu isolar 

as camadas de vegetação que funcionam como indicadores diagnósticos do impacto do 
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pastoreio asinino e da dinâmica sucessional. 

Os testes foram realizados no software R, utilizando os pacotes lme4, lmerTest e 

emmeans (Kuznetsova et al., 2017; Searle et al., 1980). 
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5 RESULTADOS 

 

5.1 Efeito do pastoreio na comunidade de artrópodes 

 

Foram capturados 5.151 artrópodes ao longo das amostragens, dos quais 2.638 no pré-

pastoreio e 2.513 no pós-pastoreio. No total, registaram-se 21 ordens (50 famílias), sendo os 

mais representativos Hymenoptera (Formicidae), Coleoptera (Anthicidae e Staphylinidae), 

Diptera (Muscidae), Ixodida (Ixodidae) e Araneae (Figura 10). Relativamente ao habitat de 

captura, 2.821 artrópodes foram encontrados no lameiro (1.439 no pré e 1.382 no pós-

pastoreio) e 2.330 nos matos (1.199 no pré e 1.131 após o pastoreio). 

 

 
Figura 10 - Abundância média por armadilha de queda (± erro padrão) das famílias agrupadas por ordens. 

Fonte: Autoria própria (2026). 

 

Os grupos funcionais identificados foram: predadores, fitófagos, parasitoides, 

omnívoros, decompositores e grupos taxonômicos com múltiplas funções (MI). A 

abundância de artrópodes MI foi superior em todos os habitats em relação aos outros grupos 

funcionais, com 2.441 artrópodes, um valor elevado impulsionado principalmente pelo 

grupo Formicidae. Seguiu-se o grupo dos predadores (1.094), cujas ordens mais abundantes 

foram Ixodida e Araneae. Quanto aos polinizadores, apenas foi identificada a família Apidae, 

com 2 indivíduos. Para os omnívoros, as ordens Hymenoptera e Coleoptera foram as mais 

abundantes (527 e 382 indivíduos, respectivamente). 

A composição taxonómica e a composição funcional foram testadas através de 
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PERMANOVA. Para os taxa, o ambiente e o pastoreio apresentaram efeitos significativos, 

ou seja, as espécies de artrópodes, em geral, diferem entre os lameiros e os matos (F = 4.19, 

p = 0,001, R² = 0,089) antes e depois do pastoreio (F = 2,77, p = 0,001, R² = 0,059). A 

introdução dos burros causou uma substituição de espécies com a mesma intensidade em 

ambos os ambientes, (F = 0.785, P = 0.591, R² = 0.016). Estatisticamente não há um habitat 

que sofra uma alteração mais severa do que o outro. 

Apesar de o pastoreio causar uma mudança na comunidade de espécies, a avaliação da 

composição funcional indica que não existem diferenças estatísticas dos grupos entre 

habitats (F = 1,500, p = 0,206, R² = 0,034) e pelo efeito do pastoreio (F = 0,378, p = 0,912, 

R² = 0,008). Já a interação (pastoreio x habitat) é significativa (F = 2,323, p = 0,037, R² = 

0,053), ou seja, o pastoreio promove um efeito diferente em cada habitat. Apesar disso, estes 

fatores explicam apenas uma pequena parte da variação; os valores residuais devem-se a 

variáveis não mensuradas que também interferem na estrutura espacial das comunidades de 

artrópodes. 

Quanto às espécies indicadoras de cada ambiente, o teste IndVal demonstrou que 

existem 14 espécies sensíveis e indicadoras significativas das alterações provocadas pelo 

pastoreio (Tabela 3), na tabela os valores de um representam que a espécie é uma indicadora 

daquele tipo de tratamento, enquanto os zeros, representam ausência de significância. A 

ordem Opiliones, por exemplo, foi encontrada nos lameiros e matos apenas no pré-pastoreio 

(IndVal = 0,708, p = 0,008), já as espécies de formiga Cataglyphis iberica (IndVal = 0,620, 

p = 0,023) e Aphaenogaster gibbosa (IndVal = 0,603, p = 0,023) (Hymenoptera, Formicidae) 

são representativas na área pós-pastoreio.  

 

Tabela 3 - Tabela de espécies indicadoras de habitat. 

Taxa 
Lameiro Pós-

pastoreio 

Lameiro Pré-

pastoreio 

Matos pós-

pastoreio 

Matos pré-

pastoreio 
stat p.value 

Pheidole pallidula 0 0 1 1 0,807 0,001 

Formica cunicularia 1 0 0 0 0,770 0,001 

Acrididae 0 1 0 0 0,745 0,001 

Opiliones 0 1 0 1 0,708 0,007 

Mesor capitatus 1 0 0 0 0,685 0,012 

Tapinoma erraticum 1 1 1 0 0,829 0,017 

Cataglyphis ibericus 1 0 1 0 0,620 0,017 

Aphaenogaster gibbosa 1 0 1 0 0,603 0,019 

Camponotus aethiops 1 1 0 0 0,620 0,024 

Curculionidae 0 1 0 0 0,501 0,026 

agrypninae sp. 0 1 0 0 0,471 0,036 

Spilostethus saxatilis 0 1 0 0 0,471 0,039 

Iberoformica subrufa 0 0 1 0 0,562 0,042 

Fonte: Autoria própria (2026). 
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Para compreender a natureza das alterações observadas na composição específica após 

o pastoreio, foi analisada a diversidade beta através do índice de Sørensen com participação 

de Baselga. Os resultados evidenciaram uma predominância da componente de substituição 

de espécies (turnover), que representou 89,9% da diversidade beta no lameiro e 85,5% no 

mato. Em contraste, a componente de aninhamento (nestedness), associada a processos de 

perda ou ganho de espécies, apresentou uma contribuição reduzida, correspondendo a 10,1% 

no lameiro e 14,5% no mato (Figura 11). Estes resultados sugerem que as diferenças 

observadas entre os períodos de amostragem resultaram principalmente da substituição de 

espécies e não de uma simplificação das comunidades através da perda de riqueza específica. 

  

 

Figura 11 - Partição da diversidade, com Índice de Sørensen. 

Fonte: Autoria própria (2026). 

 

Correlacionando a diversidade através dos Hill Numbers – riqueza, Índice de Shannon 

e Simpson – com a cobertura de amostragem (Figura 12), verificou-se um aumento na 

diversidade de espécies após o pastoreio, como visto anteriormente. No entanto, isso ocorre 

apenas nos lameiros; nos matos, o aumento de áreas de solo exposto reduz a riqueza de 

espécies, sugerindo que este habitat atua como abrigo, mantendo condições adequadas para 

a sobrevivência dos artrópodes. 
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Figura 12 - Efeito do pastoreio na diversidade de artrópodes e cobertura de amostragem. 

Fonte: Autoria própria (2026). 

 

Embora o pastoreio tenha reduzido o biovolume vegetal (ver seção 5.2), o que resultou 

numa perda localizada de espécies raras (evidenciada pelo decréscimo na riqueza específica, 

q=0), a diversidade de espécies comuns e dominantes (q=1 e q=2) manteve-se estável. A 

redução do biovolume constituiu, na verdade, um filtro positivo para a maioria das ordens 

(como demonstrado pelo efeito negativo do biovolume na diversidade). Os resultados 

indicam que o pastoreio substituiu uma comunidade de espécies raras dependentes de um 

coberto denso, caso das aranhas, por um conjunto equilibrado e estruturalmente robusto de 

artrópodes especialistas de solo aberto, como foi observado o caso das formigas. 

Considerando as modificações taxonómicas, a avaliação da estabilidade trófica 

procurou compreender se a substituição de espécies alterou as funções ecológicas realizadas 

por estes artrópodes (Figura 13). Valores mais elevados do índice de Shannon indicam que 
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a teia trófica é mais complexa e equilibrada, com uma regulação entre grupos. O efeito 

isolado do pastoreio não afetou as funções ecológicas (x² = 9,17, p = 0,165), contudo, a 

interação habitat x pastoreio (x² = 7.92, p = 0.004) demonstra que o efeito da herbivoria nas 

funções ecológicas é estritamente dependente das condições do ambiente. 

 

 
Figura 13 - Gráfico de estabilidade trófica. 

Fonte: Autoria própria (2026). 

 

O gráfico de composição funcional (Figura 14) ilustra o fluxo que ocorre entre os 

grupos funcionais, nos lameiros houve a redução da ocorrência de predadores e grupos de 

hábito múltiplo após o pastoreio, enquanto aumentaram os onívoros e decompositores, que 

também aumentaram nos matos, juntamente com os predadores. Os fitófagos e parasitóides 

não tiveram relevante alteração entre os períodos de pastoreio. 
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Figura 14 - Composição funcional da comunidade de artrópodes. 

Fonte: Autoria própria (2026). 

O valor de stress de 0,137 obtido pelo NMDS indica uma representação bidimensional 

aceitável dos dados, sugerindo que as relações de dissimilaridade entre as comunidades são 

adequadamente refletidas no espaço de ordenação. Embora exista alguma perda de 

informação inerente à redução da dimensionalidade, a configuração obtida permite 

interpretar de forma fiável os padrões de composição observados (Figura 15). Em particular, 

verifica-se uma diferenciação mais acentuada entre os grupos após o pastoreio. 

 

 
Figura 15 - Escalonamento multidimensional não métrico para os grupos funcionais. 

Fonte: Autoria própria (2026). 

 

Com a modelagem e predição do modelo GLMM ajustado para cada grupo funcional 
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foi possível observar tendências de comportamentos dos artrópodes, na figura abaixo é 

possível verificar a resposta de cada grupo ao pastoreio. Os predadores, onívoros e grupos 

de hábito múltiplo apresentaram as maiores diferenças entre ambiente e período de pastoreio, 

enquanto os demais grupos apresentaram resultados não significativos. Em vários casos, os 

termos de interação entre o pastoreio e o tipo de habitat sugeriram que os efeitos do pastoreio 

diferiram entre pastagens e matagais, embora a magnitude do efeito varie entre os grupos 

funcionais (Apêndice 1). 

 

 

 

 
Figura 16 - Modelos ajustados para a resposta da abundância de Predadores (a), Parasitoides (b), Fitófagos (c), 

Omnívoros (d), Decompositores (e) e Múltiplas funções (f). 

Fonte: Autoria própria (2026). 

 

5.2 Efeito do pastoreio na estrutura da vegetação 
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Em termos estruturais, foram avaliados os parâmetros de biomassa, biovolume e 

cobertura vegetal, relativamente aos habitats de lameiro e de matos nas quatro parcelas de 

estudo. A diferenciação entre estes habitats é importante, visto que a composição vegetal dos 

matos é mais heterogénea, dominada por arbustos lenhosos e esclerófilos, enquanto os 

lameiros apresentam uma arquitetura composta principalmente por espécies herbáceas. 

Como esperado, o pastoreio causou uma redução drástica na biomassa total (x² = 40,45, df 

= 1, p < 0,001), especialmente no lameiro, que é o habitat que produz, significativamente 

mais biomassa herbácea (x² = 12,25, df = 1, p<0,001). No entanto, a taxa de consumo de 

biomassa herbácea pelos asininos foi proporcional em ambos os habitats (x² = 0,11, df = 1, 

p = 0,744), demonstrando que os animais pastaram de forma homogénea na área, como se 

observa na Figura 17. 

O teste de dispersão mostrou que a variância da biomassa é significativamente maior 

nos matos (p = 0,026) do que nos lameiros, este resultado está de acordo com as 

características ecológicas, uma vez que os matos formam mosaicos heterogéneos, com 

manchas de arbustos, solo nu, material morto, árvores e plantas herbáceas descontinuamente 

distribuídas pelo espaço. 

 

Figura 17 - Efeito do pastoreio na biomassa herbácea. Linhas verticais representam intervalos de confiança a 

95%. Letras diferentes sobre as barras indicam diferenças significativas entre habitats, pré e pós pastoreio. 

Fonte: Autoria própria (2026). 
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Dada a configuração ecológica diversa dos matos, sua estrutura tridimensional, 

avaliada pelo biovolume da vegetação arbustiva, é significativamente maior do que a dos 

lameiros (p = 0,007). Avaliando o efeito da interação entre o ambiente e o pastoreio, a 

variável que apresentou tendência de redução do biovolume nos matos foi o pastoreio, 

enquanto no lameiro não foram observadas alterações estruturais estatisticamente 

significativas (p = 0,076). Porém, em termos de dispersão, a variância do biovolume nos 

matos foi muito menor do que nos lameiros (p = 0,002), por estes conterem uma estrutura 

mais rígida, com arbustos lenhosos, altos e que ocupam mais espaço tridimensional. 

Já o efeito do pastoreio especificamente no lameiro não alterou a estrutura 

tridimensional deste habitat (p = 0,192), portanto, apesar de haver uma grande redução da 

biomassa, a estrutura básica das plantas arbustivas manteve-se, possivelmente porque os 

animais não consumiram em grande quantidade os arbustos dessas áreas. Este resultado 

sugere que o pastoreio dos asininos atuou de forma assimétrica, com uma tendência a 

desestruturar mais o volume nos matos do que nos lameiros, onde a composição estrutural 

já é mais rasteira (Figura 18). 

  

 

Figura 18 - Efeito do pastoreio no biovolume. Linhas verticais representam intervalos de confiança a 95%. 

Fonte: Autoria própria (2026). 

 

Para entender melhor a alteração estrutural e a composição da vegetação, a análise da 

cobertura vegetal mostra que a cobertura herbácea se reduziu significativamente tanto no 
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lameiro como no mato após o pastoreio (p<0,001) (Figura 19), mas a magnitude da perda foi 

diferente (interação entre período de pastoreio e habitat: p = 0,025). No mato ocorre uma 

redução, mas como a cobertura inicial já era baixa, o impacto é menor. 

A cobertura arbustiva é completamente diferente entre habitats (p < 0,001) mas o 

pastoreio não tem efeito significativo (p = 0,624), mais uma vez indicando que os burros 

consumiram ramos e folhas, mas não removeram as plantas na sua totalidade. As áreas de 

manta morta e solo nu aumentaram significativamente com o pastoreio, de forma 

proporcional em ambos os habitats.  

Devido ao consumo dos animais, no pós-pastoreio foi observada a ocorrência de áreas 

com restolho, que são faixas em que as plantas não estão fotossinteticamente ativas, pois 

foram pisoteadas ou quase totalmente consumidas. No entanto, algumas destas espécies, por 

manterem o sistema radicular ativo, podem rebrotar e voltar a fazer fotossíntese. Para o 

restolho, foi realizado um teste de Wilcoxon-Mann-whitney para avaliar diferenças entre 

habitats, os resultados estão apresentados abaixo: 

 

Tabela 4 – Resultados dos modelos ajustados para efeitos da biomassa, biovolume e cobertura. 

Variável Habitat 
Pré-pastoreio 

(Mean ± SD) 

Pós-pastoreio 

(Mean ± SD) 

P-value 

(Time) 

P-value 

(Habitat) 

P-value 

(Time x 

Habitat) 

Biomassa (kg/ha) Grassland 1536.88 ± 613.55 860.62 ± 413.60 
<0,001 <0,001 0,744 

Biomassa (kg/ha) Scrubland 965.73 ± 527.16 503.67 ± 417.78 

Biovolume (m³/ha) Grassland 
704.48 ± 692.13 

1356.92 ± 

2023.55 
0,193 0,007 0,076 

Biovolume (m³/ha) Scrubland 

2532.58 ± 

2143.75 

1744.72 ± 

1339.15 

Cobertura arbustiva (%) Grassland 10.69 ± 8.65 12.90 ± 14.92 
0,624 <0,001 0,113 

Cobertura arbustiva (%) Scrubland 36.90 ± 16.96 25.13 ± 13.73 

Cobertura herbácea (%) Grassland 88.69 ± 9.17 6.83 ± 15.40 
<0,001 <0,001 0,025 

Cobertura herbácea (%) Scrubland 36.02 ± 34.67 1.88 ± 3.23 

Restolho (%) Grassland 0.00 ± 0.00 73.52 ± 18.00 
- <0,001 - 

Restolho (%) Scrubland 0.00 ± 0.00 1.83 ± 4.29 

Manta morta (%) Grassland 0.42 ± 1.44 4.75 ± 11.69 
<0,001 <0,001 0,955 

Manta morta (%) Scrubland 17.69 ± 15.79 48.39 ± 20.46 

Solo nu (%) Grassland 0.21 ± 0.72 2.00 ± 4.31 
0,003 <0,001 0,875 

Solo nu (%) Scrubland 9.40 ± 14.18 22.77 ± 22.37 

Fonte: Autoria própria (2026). 

 

Para o solo e a manta morta, tanto o pastoreio quanto o habitat apresentam diferenças 

estatísticas significativas, uma vez que o pastoreio facilita a remoção de vegetação e aumenta 

a quantidade de resíduos (ramos e folhas), devido ao impacto mecânico dos burros. 
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Figura 19 - Efeito do pastoreio na cobertura vegetal. 

Fonte: Autoria própria (2026). 

 

 

A análise da diversidade alfa sugeriu que o pastoreio asinino alterou a estrutura interna 

das comunidades. A riqueza e as estruturas de dominância são significativamente distintas 

entre os habitats (p<0,001); contudo, o efeito do pastoreio não alterou a composição interna 

em termos de estrutura e dominância (p>0,6) nem resultou em perdas significativas de 

espécies (p = 0,852). 

A PERMANOVA revelou dinâmicas significativas que podem ter sido facilitadas pela 

herbivoria; o teste de homogeneidade de dispersões multivariadas confirmou que a 

variabilidade florística não divergiu entre os grupos (F = 0,81, p = 0,497), validando o 

pressuposto de dispersão. O habitat constituiu o principal fator na arquitetura da comunidade 

vegetal (R² = 0.12; p = 0.020), no entanto, o pastoreio causou uma alteração florística (R² = 

0.018; p = 0.035). 

A ocorrência exclusiva e a fidelidade (ocorrência em todas as parcelas do mesmo 

habitat) das espécies arbustivas foram testadas por meio da análise de espécies indicadoras 

(Figura 20). O estrato arbustivo nos matos caracterizou-se por uma associação entre Cistus 

spp. (Esteva) (IndVal = 0,809, p = 0,003), Genista spp. (IndVal = 0.540; p = 0.031) e a 

ocorrência de regeneração natural de Azinheira (Quercus rotundifolia) (IndVal = 0,571; p = 

0,041) o que demonstra que este ambiente pode contribuir para a sucessão ecológica e a 

facilitação entre espécies arbustivas e arbóreas.  

Nos lameiros, as espécies arbustivas mais frequentes foram do género Cytisus spp. 
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(Giesta) (IndVal = 0,661, p = 0,030). A giesta é frequentemente uma das primeiras espécies 

lenhosas a colonizar pastagens abertas ou abandonadas, fixando azoto no solo e preparando 

o terreno para fases sucessionais mais avançadas (Huerta et al., 2022). Este resultado reforça 

a importância do pastoreio por animais generalistas, como os burros, para criar faixas 

descontínuas de vegetação e reduzir o impacto dos incêndios. 

 

 

Figura 20 - Espécies indicadoras: Cistus nos matos, Cytisus nos lameiros e Genista em ambos os habitat. 

Fonte: Autoria própria (2026). 

 

5.3 Análise da vegetação por deteção remota 

 

A avaliação da estrutura tridimensional através da ANOVA revelou que os efeitos 

isolados (pastoreio e habitat) não apresentaram significância estatística, contudo, a interação 

é altamente significativa para as três variáveis (Tabela 5). Neste sentido, observa-se que o 

desenvolvimento da vegetação difere entre os habitats em função do pastoreio. 

 

Tabela 5 - Efeito do pastoreio na estrutura tridimensional da vegetação. 

Structural metric Habitat Pre-grazing Post-grazing Interaction 

FHD Index 
Lameiros 0,680 ± 0,043 a 0,823 ± 0,043 b 

x² = 41,339; p<0,001 
Matos 0,747 ± 0,043 a 0,708 ± 0,043 a 

Mean height (m) 
Lameiros 0,487 ± 0,057 a 0,663 ± 0,057 b 

x² = 34,386; p<0,001 
Matos 0,560 ± 0,057 a 0,514 ± 0,057 a 

Volume (m³) 
Lameiros 602 ± 70 a 819 ± 70 b 

x² = 34,201; p<0,001 
Matos 693 ± 70 a 635 ± 70 a 

Fonte: Autoria própria (2026). 
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No lameiro, a altura aumentou 17,5 cm, acompanhada por um acréscimo no biovolume 

(216,8 m³) e na complexidade estrutural FHD. Isto demonstra que, apesar do consumo 

intenso de biomassa registado imediatamente após o pastoreio (pelos dados recolhidos em 

campo), o período de aproximadamente dois meses de exclusão permitiu o vigoroso 

restabelecimento das plantas herbáceas. Inversamente, nos matos, verificou-se a redução 

estrutural na altura e no volume, embora sem significância estatística. O efeito tendeu para 

a redução de combustível, mas este resultado foi condicionado pela alta heterogeneidade 

intrínseca do habitat. 

A avaliação da estrutura vertical por meio da PERMANOVA permitiu compreender a 

forma como a biomassa se distribui no espaço. Embora os fatores habitat (p = 0,286) e 

pastoreio (p = 0,258) não tenham sido isoladamente significativos, a interação (p = 0,043, 

R² = 0,29) indica que o pastoreio, de modo geral, não afetou o perfil vertical da mesma forma 

no lameiro e nos matos, reforçando a complexidade de cada habitat. 

Esta resposta estrutural assimétrica sugere que o pastoreio afetou de forma distinta os 

dois habitats. Enquanto nos matos se observou uma redução da estrutura da vegetação após 

o período de pastoreio, nos lameiros verificou-se um aumento. Estes padrões contrastantes 

indicam que a resposta da vegetação ao pastoreio depende das características iniciais de cada 

habitat e sugerem que os seus efeitos não foram uniformes na paisagem. 

Uma segunda PERMANOVA foi conduzida para avaliar o efeito em diferentes escalas 

(buffer) (Figura 21 e Apêndice 2), tendo sido observado um comportamento bimodal: ao 

nível de “mordida” dos burros (raio de 2 metros; p = 0,036, R² = 0,317) e ao nível da 

paisagem (20 metros, p = 0,043, R² = 0,291). Nas escalas intermédias (5, 10 e 15 metros) o 

efeito diluiu-se devido à heterogeneidade espacial característica dos ecossistemas 

mediterrânicos; aos 20 metros, a área amostrada revelou-se já suficiente para captar a 

tendência do uso da área pelos burros. 
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Figura 21 - Variância do perfil vertical da vegetação em função da escala. 

Fonte: Autoria própria (2026). 

 

Sabendo em quais escalas os impactos principais ocorreram, a análise SIMPER 

permitiu avaliar os estratos em que os animais estão a consumir preferencialmente a 

biomassa. Os estratos inferiores foram os principais biomarcadores da mudança estrutural, 

contribuindo com mais de 75% para a dissimilaridade entre as escalas.  

O gráfico associado (Figura 22) indica uma dinâmica de competição entre o consumo 

pelos animais e o desenvolvimento das plantas; as barras verdes indicam os estratos onde o 

pastoreio foi eficaz na remoção de material combustível, enquanto as barras em amarelo 

indicam zonas onde os animais não consumiram ou onde a vegetação se regenerou 

rapidamente. 

 

 
Figura 22 - Contribuição dos estratos para alteração na estrutura vertical. 

Fonte: Autoria própria (2026). 
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A análise SIMPER revelou também que a dissimilaridade entre habitats foi 

impulsionada principalmente pela camada arbustiva superior (150–200 cm), enquanto o 

impacto do pastoreio foi mais pronunciado nos estratos inferiores. O estrato de 0–25 cm foi 

o principal biomarcador de mudança temporal, embora a redução líquida registada nos 

estratos de 50–75 cm (de 13,0% para 10,3%) comprove a eficácia do pastoreio no controlo 

da continuidade vertical de combustíveis. 
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6 DISCUSSÃO 

 

Neste trabalho, diversos aspectos foram avaliados, desde a componente estrutural da 

vegetação, a comunidade de artrópodes até a escala de efeito do pastoreio. A dinâmica da 

vegetação em áreas sob pastoreio por asininos revela um compromisso complexo entre a 

redução acentuada de biomassa e a promoção de heterogeneidade estrutural. 

A avaliação da biomassa e do biovolume evidencia uma aparente contradição: em 

termos de biomassa herbácea, o consumo foi homogéneo nos dois habitats, já a avaliação 

estrutural do biovolume demonstra um pastoreio mais assimétrico, com uma maior 

desestruturação nos matos. A razão para tal fato está associada com o tipo de pastoreio e 

com as distintas estratégias de crescimento e resiliência mecânica das espécies vegetais 

mediterrânicas contra a herbivoria. 

Os burros são animais pastejadores e ramoneadores (generalistas) e precisam de 

adaptar a sua estratégia de forrageamento à disponibilidade de recursos em diferentes níveis 

de resolução e de forma a atender às necessidades nutricionais (Lamoot et al., 2005; Senft et 

al., 1987). Este facto está relacionado com a disponibilidade, com a qualidade da forragem 

e com as condições ambientais. As gramíneas representam cerca de 80% do consumo anual 

dos burros, mas estes possuem uma capacidade de ramoneio superior a outros equídeos, 

podendo consumir arbustos e até folhas e ramos de árvores como o freixo (Fraxinus 

excelsior) e diferentes espécies do gênero Quercus (Lamoot et al., 2005). 

A qualidade nutricional da forragem cai consideravelmente após a primavera; quando 

disponíveis, os animais selecionam espécies de elevado valor proteico, como leguminosas 

(Medicago spp. e Trifolium spp.) e gramíneas do género Cynodon (Segarra et al., 2023). No 

verão e outono, quando as gramíneas perdem valor nutricional, os burros compensam através 

do incremento do consumo de plantas lenhosas, que mantêm o seu valor nutritivo por mais 

tempo (Barbero-Palacios et al., 2023). 

Neste estudo observou-se que, enquanto no lameiro os animais forragearam e 

consumiram cerca de 45% da biomassa (constituída por plantas rasteiras com tecidos 

flexíveis adaptados à desfolhação), o biovolume não foi drasticamente alterado, pois o que 

se perde é o peso seco e não a estrutura substancial do volume aéreo da planta. Já os matos, 

por possuírem um estrato arbustivo lenhoso rígido, além do consumo da biomassa herbácea, 

sofreram pisoteio, impacto mecânico e consumo das porções mais jovens e palatáveis das 

plantas (folhas, ramos novos), reduzindo a altura e simplificando a arquitetura da planta. 

Apesar do consumo e da alteração florística, não houve perda de riqueza específica, 
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este fenómeno é explicado pela criação de clareiras e pela redução da dominância 

competitiva (Silvertown e Smith, 1989). A presença de Cytisus após o pastoreio nos lameiros 

é importante, uma vez que estas espécies leguminosas fixam azoto no solo. No entanto, o 

seu crescimento descontrolado reduz a qualidade das pastagens (Wang et al., 2025) e 

aumenta o risco de incêndios em áreas não geridas ou com baixa manutenção (Pole et al., 

2026).  

O comportamento da vegetação em áreas pastoreadas por burros caracteriza-se por 

uma redução significativa na biomassa e no biovolume (Nadal-Romero et al., 2025). Segarra 

et al. (2023) registraram um aumento de até 56% na riqueza específica e uma redistribuição 

da composição florística, favorecendo a heterogeneidade do habitat. 

O pastoreio por burros atua como um promotor de biodiversidade e, ao transitarem 

também pelos matos, estes animais são mais eficazes a simplificar a arquitetura rígida e a 

criar descontinuidades na vegetação, como demonstrado por Bullock et al. (2001). Essa 

reestruturação do ambiente, após a passagem dos burros, foi também observada na 

comunidade de artrópodes. As comunidades de artrópodes são moldadas por uma complexa 

interação entre forças ascendentes (bottom-up) e descendentes (top-down), e o habitat pode 

influenciar e modular os danos que os insetos causam nas plantas (Moreau et al., 2006, 2018; 

Vidal & Murphy, 2018). 

Embora os lameiros e os matos apresentem características estruturais distintas, o efeito 

do pastoreio nos artrópodes atuou com uma intensidade similar em ambos, promovendo uma 

substituição de espécies (90% no lameiro e 85% no mato), enquanto a perda de espécies foi 

residual. Isso sugere que o pastoreio remodela os nichos ecológicos em vez de os limitar. 

A estrutura da vegetação parece ser o fator principal da diversidade dos artrópodes, a 

redução da biomassa no lameiro causou uma queda na ocorrência de predadores, devido à 

perda de estrutura física que os expõem a uma maior radiação solar e temperatura. Além 

disso, a complexidade estrutural está ligada à diversidade floral e a uma maior quantidade 

de insetos fitófagos (presas) (Batáry et al., 2008; Hassall et al., 1992). 

A abertura de clareiras e o aumento das áreas de solo exposto permitem o surgimento 

de espécies de artrópodes especialistas de áreas abertas e secas, como as formigas 

Cataglyphis iberica, Aphaenogaster gibbosa, Formica cunicularia e Messor spp. Com a 

presença de arbustos nos lameiros, surgem grupos oportunistas, tais como os onívoros e os 

decompositores, que poderão ser atraídos pelos resíduos e pela matéria morta presente.  

A resposta assimétrica sugere que em habitat fechado, como os matos, os artrópodes 
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possuem uma menor resiliência funcional imediata face à remoção de biomassa e ao pisoteio. 

Neste habitat, o pastoreio altera a simetria do fluxo de energia trófica, possivelmente devido 

à ocupação de nichos recém-abertos por grupos oportunistas. 

A presença de predadores como Staphylinidae, Cocclinelidae e Carabidae (Coleoptera) 

reveste-se de uma importância considerável, pois estes grupos atuam como agentes de 

controlo biológico em diversos sistemas (Sforza, 2021). Os onívoros, com destaque especial 

para as formigas que foram observadas no lameiro após o pastoreio, podem apresentar um 

comportamento de predação de pragas e dispersão de sementes (Nogueira et al., 2023), o 

que é crucial para a regeneração da vegetação e manutenção da diversidade florística, 

interferindo diretamente na estrutura das comunidades de plantas (Krushelnycky & 

Gillespie, 2008). 

Os onívoros em algumas ocasiões poderão atuar tanto como pragas quanto como 

presas e representam uma importante base alimentar para níveis tróficos superiores, tais 

como aves e pequenos mamíferos (Jacquot et al., 2019). A redução de onívoros e o aumento 

dos decompositores, neste caso, pode ser devida a uma redução de biomassa herbácea nos 

lameiros, da estrutura vegetal complexa nos matos e o incremento da quantidade de matéria 

morta e dejetos animais.  

O comportamento dos omnívoros ilustra, uma vez mais, que a estrutura dos matos é 

vital para a sobrevivência destes animais; no entanto, estes migram para o lameiro que, 

desprovido de predadores após o pastoreio, constitui um ambiente favorável ao seu 

desenvolvimento. Inversamente, observa-se que, nos fitófagos e grupos com múltiplas 

funções a remoção de biomassa herbácea pelos burros destrói o seu micro-habitat, em 

contrapartida, a abertura de clareiras no mato permite a entrada de luz e a germinação de 

pequenas ervas, das quais este grupo se alimenta. 

O grupo dos decompositores apresentou um aumento em ambos os habitats, sugerindo 

uma resposta positiva às alterações promovidas pelo pastoreio. Em contrapartida, os 

predadores registaram uma redução acentuada nos lameiros. Este padrão poderá estar 

relacionado com as modificações estruturais da vegetação induzidas pelo pastoreio, que 

podem afetar a disponibilidade de refúgios, as condições microclimáticas e os recursos 

disponíveis para estes organismos. 

 A riqueza de espécies vegetais é um dos principais fatores para a diversidade de 

artrópodes, uma maior diversidade botânica aumenta a riqueza de insetos fitófagos, como 

afídeos e, por sua vez, de parasitóides e predadores (Jacquot et al., 2019; Uchida et al., 2016). 
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O pastoreio, além de gerar uma transformação na composição vegetal e, consequentemente, 

nas funções ecológicas e nos grupos de artrópodes, promove um efeito top-down direto 

através do consumo de larvas e ovos de insetos na vegetação e pela mortalidade causada pelo 

pisoteio (Kasiske et al., 2023). 

Um efeito bottom-up positivo é observado com o aumento de grupos decompositores, 

atraídos pela deposição de dejetos dos asininos, no entanto, como estudado por Treitler et al. 

(2017) uma alta densidade de fezes na área pode influenciar negativamente a riqueza de 

espécies. Neste sentido, para a gestão adequada, devem ser observados o período de 

pastoreio e a carga animal por unidade de área, de modo a não sobrecarregar o sistema. 

De acordo com Billotte et al. (2025), o pastoreio intenso reduz a cobertura de plantas 

com flores, impactando direta e negativamente a população de polinizadores e parasitoides, 

Para evitar esta perda de grupos ecológicos importantes, Negroni et al. (2026) sugerem a 

rotação de áreas de pastoreio para a recomposição das áreas de refúgio destes artrópodes. 

Neste trabalho foi observado o número reduzido de polinizadores nas recolhas, no entanto, 

este fato se deve também ao método de recolha utilizado, que não é o mais adequado para 

este tipo de insetos.  

A predominância da componente de turnover em ambos os habitats sugere que o 

pastoreio promoveu alterações na composição das comunidades sem provocar uma perda 

substancial de espécies. Este padrão indica uma reorganização da comunidade, caracterizada 

pela substituição de espécies associadas a condições de maior cobertura vegetal por espécies 

mais adaptadas a ambientes abertos.  

Por exemplo, grupos como Araneae e Opiliones, frequentemente associados a 

microclimas mais húmidos e sombreados (Lumini et al., 2025; Torma et al., 2023), 

diminuíram após o pastoreio, enquanto formigas adaptadas a condições mais abertas e solos 

expostos, como Cataglyphis e Messor, se tornaram mais representativas. Estes resultados 

sugerem que o pastoreio modificou a estrutura do habitat e a composição específica das 

comunidades, embora sem evidência de uma simplificação acentuada da diversidade. 

De maneira geral, a redução da biomassa e a alteração da estrutura tridimensional da 

vegetação pelo pastoreio asinino oferecem benefícios diretos na criação de faixas 

descontínuas de vegetação. A biomassa vegetal é considerada o fator mais importante na 

gestão de fogos, uma vez que fornece a energia necessária para a ignição e a propagação das 

chamas, modulando a intensidade e a severidade do incêndio (Pádua et al., 2024). 

O crescimento livre e descontrolado da vegetação nas áreas rurais, após o abandono 
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de diversos territórios, levou ao aumento da conectividade vertical e horizontal do 

combustível (Köbel et al., 2021; Varela et al., 2020). O pastoreio é uma forma de gerir estas 

áreas, reduzir o combustível e controlar o crescimento de plantas inflamáveis, além de criar 

mosaicos, aumentando a heterogeneidade do habitat (Treitler et al., 2017). 

O abandono ou a redução drástica do pastoreio conduzem à sucessão ecológica para 

uma vegetação dominada por arbustos e árvores (Köbel et al., 2021; Van Uytvanck et al., 

2008). Este fenómeno já foi observado através da presença de espécies arbóreas em 

regeneração nas áreas de estudo. A limpeza mecânica inicial para a remoção da biomassa 

lenhosa rígida, pode ser utilizada combinadamente, enquanto os animais controlam o 

rebentamento das espécies (Errea et al., 2025; Pádua et al., 2024). 

No entanto, existem riscos associados ao pastoreio excessivamente intenso ou mal 

gerido, como o risco de compactação e a erosão do solo (Errea et al., 2025), a 

homogeneização ou a perda de habitats específicos, o que pode favorecer espécies 

generalistas e resilientes à perturbação (Kasiske et al., 2023; Scott et al., 2024). Gerir o 

pastoreio de forma a reduzir a carga de combustível sem desestruturar a integridade 

ecológica exige monitorização, conhecimento da fenologia das espécies e das necessidades 

da fauna. 

A abordagem aplicada neste trabalho consistiu na monitorização com recurso a drone 

e ao sensor LiDAR, o que permitiu avaliar o impacto do pastoreio e a recomposição da 

vegetação em diferentes escalas. O aumento da altura, biovolume e FHD no lameiro, entre 

o primeiro e o segundo voo, não indica a ausência de consumo, mas antes a resposta 

fenológica das espécies, como observado por Rincon‐Madroñero et al. (2026). A interação 

utilizada na PERMANOVA permitiu verificar o efeito da fenologia e do tempo; a interação 

pastoreio x habitat foi estatisticamente significativa para as variáveis analisadas, isso sugere 

que a composição estrutural da vegetação entre 2024 e 2025 foi condicionada pela presença 

dos animais, de forma distinta em cada ambiente.  

O pastoreio por burros em ecossistemas mediterrânicos poderá remover tecidos 

senescentes e estimular a produtividade primária líquida através da ciclagem de nutrientes 

(Lamoot et al., 2005b; Treitler et al., 2017). Dessa forma, o intervalo de três meses sem 

pastoreio, entre a saída dos burros e a realização do voo, pode ter permitido o crescimento e 

a estratificação da vegetação no lameiro, enquanto, nos matos verificou-se a simplificação 

da arquitetura vegetal. 

Conforme observado por Pádua et al. (2024), nos matos a desestruturação tende a ser 
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mais permanente ou de recuperação lenta, contribuindo diretamente para a quebra da 

continuidade vertical. A descontinuidade evidenciada pela análise SIMPER nos estratos de 

0-25 cm e 50-75cm demonstra a importância do pastoreio na gestão, visto que é nestas 

camadas que se localizam os combustíveis finos superficiais, responsáveis pela ignição e 

progressão inicial do fogo, bem como pela transição para o fogo de copa (Travers et al., 

2020; Vega et al., 2022). 
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7 CONCLUSÃO 

 

Os resultados deste trabalho sugerem que o pastoreio asinino pode atuar como uma 

estratégia “fire-smart”, constituindo uma ferramenta para a gestão de combustíveis em zonas 

mediterrânicas abandonadas. Ao contrário dos sistemas intensivos, que frequentemente 

resultam na perda de biodiversidade, o pastoreio por burros promoveu uma reorganização 

taxonômica baseada na substituição (turnover), equilibrando a redução do risco de incêndios 

com a conservação ambiental. 

Em áreas de vegetação lenhosa, o pastoreio de baixa intensidade poderá permitir, no 

longo prazo, o aumento da riqueza vegetal de espécies ao desconstruir a dominância 

competitiva e criar clareiras colonizáveis por espécies subordinadas e de alto valor 

forrageiro, tal como evidenciado por Segarra et al. (2023). Em lameiros, no entanto, deve-se 

gerir a área para evitar que espécies arbustivas se propaguem descontroladamente, para tal 

os resultados deste trabalho sugerem que será necessária uma abordagem integrada que 

combine limpeza mecânica, o pastoreio e a manutenção de refúgios para artrópodes. 

Através da análise das características específicas de cada área e da compreensão dos 

mecanismos de respostas das plantas, é possível prever mudanças na composição das 

espécies (Bullock et al., 2001). Estas informações são de extrema importância para os 

gestores das pastagens, uma vez que permitem ajustar os regimes de pastoreio para alcançar 

a diversificação de espécies ou o controlo da biomassa combustível. Além disso, a 

compreensão dos mecanismos de resposta funcional das plantas permite antecipar transições 

na composição da comunidade em regimes de pastoreio sustentável (Hulme et al., 1999).  

Entretanto, os sistemas de pastoreio tradicionais podem manter a estabilidade das 

pastagens sem causar degradação, mas podem também tornar o ecossistema mais sensível às 

alterações climáticas (Rincon‐Madroñero et al., 2026). Para maximizar a diversidade 

funcional, de acordo com alguns autores, o pastoreio de baixa intensidade é o mais indicado 

(González-Megías e Gómez, 2003; Török et al., 2016). Já outros estudos indicam que a 

redução da biomassa pode causar um efeito negativo, reduzindo a abundância de artrópodes 

(Torma et al., 2023). 

Nesse contexto, a integração de ferramentas tecnológicas de geolocalização e deteção 

remota constitui um importante aliado para a gestão sustentável dos territórios e para a 

monitorização animal, pois fornece dados sobre a pressão de pastoreio, permitindo 

identificar áreas em risco e aumentar a resiliência do ecossistema (Errea et al., 2025; Pádua 

et al., 2024; Rincon‐Madroñero et al., 2026; Segarra et al., 2023).  
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A escolha do tipo de animal é também fundamental: os burros são adequados pois são 

capazes de consumir arbustos e ervas fibrosas de baixa qualidade, regulando o crescimento 

e reduzindo o risco de incêndio (Nadal-Romero et al., 2025). A monitorização demonstrou 

que, numa escala de dois metros, é possível obter resultados importantes ao nível do 

consumo do animal, mas para uma gestão integrada da paisagem, a escala de 20 metros 

mostrou-se mais adequada. 

Por fim, o acompanhamento a longo prazo da resposta da comunidade ao pastoreio, 

assim como do bem-estar e da produtividade dos animais, é essencial, dado que as respostas 

da vegetação podem desenvolver-se ao longo de um período prolongado (Bullock et al., 

2001). Portanto, a adoção de uma abordagem integrada, que una a limpeza mecânica, o 

pastoreio gerido e a monitorização de precisão, pode constituir um modelo de pastorícia 

sustentável indispensável para reverter a homogeneização da paisagem e assegurar a 

integridade dos ecossistemas mediterrânicos face às alterações globais. 
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8 APÊNDICE 

 
Apêndice 1: Tabela 6 - Resultados dos Modelos Lineares Mistos Generalizados para os parâmetros de regressão estimados e erros padrão da resposta dos grupos 

funcionais ao tipo de habitat antes e depois do pastoreio. 

 

Fonte: Autoria própria (2026). 

 

 

 

Decompositores  Onívoros 

Term Estimate 
Std. 

Error 
z value Pr(>|z|)  Term Estimate 

Std. 

Error 
z value Pr(>|z|) 

(Intercept) 0,0570 0,6261 0,0910 0,9275  (Intercept) 2,1595 0,3573 6,0444 0,0000 

GrazingPost-grazing 1,4146 0,6963 2,0316 0,0422  GrazingPost-grazing 1,4291 0,4734 3,0188 0,0025 

EnvironmentScrubland 1,5837 0,7185 2,2044 0,0275  EnvironmentScrubland 1,0857 0,4658 2,3307 0,0198 

Grazing:Environment -1,0895 0,9381 -1,1614 0,2455  Grazing:Environment -2,1449 0,6439 -3,3309 0,0009 
           

Fitófagos  Parasitóides 

Term Estimate 
Std. 

Error 
z value Pr(>|z|)  Term Estimate 

Std. 

Error 
z value Pr(>|z|) 

(Intercept) 2,3354 0,2670 8,7460 0,0000  (Intercept) 1,2439 0,3890 3,1979 0,0014 

GrazingPost-grazing -0,3638 0,3654 -0,9957 0,3194  GrazingPost-grazing 0,0751 0,4092 0,1836 0,8544 

EnvironmentScrubland -0,7259 0,3652 -1,9877 0,0468  EnvironmentScrubland 0,1971 0,3962 0,4974 0,6189 

Grazing:Environment 0,3638 0,5131 0,7090 0,4783  Grazing:Environment -0,3303 0,5538 -0,5964 0,5509 
           

Predadores  Múltiplas funções 

Term Estimate 
Std. 

Error 
z value Pr(>|z|)  Term Estimate 

Std. 

Error 
z value Pr(>|z|) 

(Intercept) 3,8383 0,2292 16,7473 0,0000  (Intercept) 4,4847 0,1906 23,5279 0,0000 

GrazingPost-grazing -0,7766 0,3127 -2,4832 0,0130  GrazingPost-grazing -0,5446 0,2511 -2,1688 0,0301 

EnvironmentScrubland -1,0299 0,3085 -3,3386 0,0008  EnvironmentScrubland -0,7436 0,2477 -3,0025 0,0027 

Grazing:Environment 1,0592 0,4308 2,4588 0,0139  Grazing:Environment 0,7265 0,3458 2,1012 0,0356 
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Apêndice 2: Tabela 7 - Resultados da PERMANOVA para a análise multiescala dos diferentes raios de influência do pastoreio. 

Buffer 2 m  Buffer 5 m 

Term Df SumOfSqs R2 F Pr(>F)  Term Df SumOfSqs R2 F Pr(>F) 

Environment 1 0,1191 0,1224 1,6541 0,2250  Environment 1 0,0512 0,0753 0,8554 0,4320 

Time 1 0,0411 0,0422 0,5702 0,5920  Time 1 0,0428 0,0629 0,7147 0,4680 

Environment:Time 1 0,3090 0,3175 4,2921 0,0360  Environment:Time 1 0,1068 0,1572 1,7856 0,1960 

Residual 7 0,5040 0,5179    Residual 8 0,4786 0,7045   

Total 10 0,9732 1,0000      Total 11 0,6793 1,0000     

             

Buffer 10 m  Buffer 15 m 

Term Df SumOfSqs R2 F Pr(>F)  Term Df SumOfSqs R2 F Pr(>F) 

Environment 1 0,0039 0,0093 0,1046 0,9000  Environment 1 0,0318 0,1015 1,3197 0,2800 

Time 1 0,0262 0,0624 0,7013 0,4750  Time 1 0,0221 0,0704 0,9151 0,3690 

Environment:Time 1 0,0907 0,2159 2,4244 0,1330  Environment:Time 1 0,0667 0,2128 2,7662 0,0950 

Residual 8 0,2993 0,7124    Residual 8 0,1928 0,6153   

Total 11 0,4201 1,0000      Total 11 0,3133 1,0000     

             

Buffer 20 m        

Term Df SumOfSqs R2 F Pr(>F)        

Environment 1 0,0186 0,0843 1,2658 0,2860        

Time 1 0,0203 0,0922 1,3849 0,2580        

Environment:Time 1 0,0642 0,2909 4,3687 0,0430        

Residual 8 0,1175 0,5326          

Total 11 0,2206 1,0000            
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