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Os	Impulsionadores	e	Impactos	Ecológicos	do	Desmatamento	e	Degradação	Florestal	
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N.	Jenkinso,	Celso	H.	L.	Silva	Juniorh,	Carlos	Souzap,	Roosevelt	García-Villacortaq	
	
Mensagens-Chave	
	

• Até	2018,	a	Amazônia	perdeu	aproximadamente	870	mil	km2	de	florestas	primárias.	
• Há	pelo	menos	1.036.080	km2	de	florestas	amazônicas	degradadas.	
• A	expansão	agrícola,	principalmente	a	pecuária,	é	o	maior	impulsionador	do	desmatamento	na	Amazônia.	
• O	desmatamento	leva	a	impactos	locais,	regionais	e	globais.	
• A	degradação	florestal	engloba	mudanças	significativas	na	estrutura	florestal,	microclima	e	biodiversidade.	
• O	desmatamento	e	a	degradação	florestal	são	responsáveis	por	quantidades	enormes	de	emissões	de	CO2.	
	
Resumo	
	
O	desmatamento,	a	remoção	completa	da	cobertura	florestal	de	uma	área;	e	a	degradação	florestal,	a	perda	significativa	
de	estrutura,	funções	e	processos	florestais;	são	o	resultado	da	interação	entre	vários	impulsionadores	diretos,	muitas	
vezes	operando	em	conjunto.	Até	2018,	o	bioma	Amazônia	havia	perdido	aproximadamente	870	mil	km2	de	sua	cober-
tura	florestal	original,	sobretudo	devido	à	expansão	agrícola	(pastagens	e	lavouras).	Outros	impulsionadores	diretos	da	
perda	florestal	incluem	a	abertura	de	novas	estradas,	a	construção	de	barragens	hidrelétricas,	a	exploração	de	minerais	
e	petróleo	e	a	urbanização.	Os	impactos	do	desmatamento	variam	tanto	localmente	quanto	globalmente,	o	que	inclui	
mudanças	 locais	na	configuração	da	paisagem,	clima	e	biodiversidade;	 impactos	regionais	nos	ciclos	hidrológicos;	e	
aumento	global	das	emissões	de	gases	de	efeito	estufa.	Das	florestas	amazônicas	remanescentes,	17%	estão	degradadas,	
correspondendo	 a	 aproximadamente	 1.036.080	 km2.	 Vários	 impulsionadores	 antropogênicos,	 incluindo	 incêndios	
florestais,	 efeitos	 de	 borda,	 extração	 seletiva	 de	 madeira,	 caça	 e	 mudanças	 climáticas,	 podem	 causar	 degradação	
florestal.	As	florestas	degradadas	têm	estrutura,	microclima	e	biodiversidade	significativamente	diferentes	em	com-
paração	com	as	não	perturbadas.	Essas	florestas	tendem	a	ter	uma	mortalidade	maior	de	árvores,	estoques	menores	de	
carbono,	mais	aberturas	de	dossel,	temperaturas	mais	altas,	menos	umidade,	maior	exposição	ao	vento	e	exibem	mu-
danças	de	composição	e	funcionalidade	na	fauna	e	na	flora.	As	florestas	degradadas	podem	se	assemelhar	às	suas	con-
trapartes	não	perturbadas,	mas	isso	depende	do	tipo,	duração,	intensidade	e	frequência	do	evento	de	perturbação.	Em	
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alguns	casos,	isso	pode	inibir	o	retorno	a	uma	linha	de	base	histórica.	Evitar	mais	perdas	e	degradação	das	florestas	
amazônicas	é	crucial	para	garantir	que	elas	continuem	a	fornecer	serviços	ecossistêmicos	valiosos	e	de	suporte	à	vida.	
	
Palavras-chave:	Desmatamento,	 degradação	 florestal,	 pecuária,	 agricultura,	mineração,	 incêndios	 florestais,	 efeitos	 de	
borda,	extração	seletiva	de	madeira,	caça,	perda	de	biodiversidade,	emissões	de	CO2	
	
19.1	Introdução	
	
Em	 toda	 a	 Amazônia,	 o	 desmatamento	 e	 a	 degradação	

florestal	são	o	resultado	da	interação	entre	vários	impul-

sionadores	subjacentes	e	diretos	que	atuam	nas	escalas	

global,	regional	e	local	(Armenteras	et	al.		2017;	Barona	et	
al.		2010;	Clerici	et	al.		2020;	Rudel	et	al.		2009).	Os	impul-
sionadores	subjacentes	são	aqueles	que	afetam	as	ações	

humanas	(IPBES	2019),	como	falta	de	governança	e	var-

iação	tanto	no	preço	das	commodities	quanto	no	preço	da	

terra	(Brandão	et	al.		2020;	Garrett	et	al.		2013;	Nepstad	
et	al.		2014).	Por	outro	lado,	os	fatores	diretos	tratam	as	
ações	humanas	que	impactam	a	natureza	(IPBES	2019),	

incluindo	 a	 expansão	 de	 pastagens	 e	 terras	 agrícolas,	

abertura	 de	 novas	 estradas,	 construção	 de	 barragens	

hidrelétricas	 ou	 exploração	 de	 minerais	 e	 petróleo	

(Fearnside	2016;	Ometto	et	al.		2011;	Sonter	et	al.		2017).	
Os	impulsionadores	geralmente	agem	simultaneamente,	

dificultando	muito	a	quantificação	de	seus	impactos	indi-

viduais.	 Por	 exemplo,	 a	 construção	 de	 estradas	 e	 pavi-

mentação	 leva	à	criação	de	novos	centros	urbanos	e	ao	

avanço	da	fronteira	agrícola	(Fernández-Llamazares	et	al.		
2018;	Nascimento	et	al.	2021).	Embora	cada	um	desses	
impulsionadores	(construção	de	estradas,	urbanização	e	

expansão	agrícola)	aumente	as	taxas	de	desmatamento,	é	

muito	difícil	estimar	seus	impactos	isolados	nos	proces-

sos	e	funções	dos	ecossistemas.		

Os	impactos	do	desmatamento	e	da	degradação	florestal	

podem	ser	diretos	ou	indiretos	e	ter	consequências	locais,	

regionais	ou	globais	(Davidson	et	al.		2012;	Magalhães	et	
al.	 	2019;	Spracklen	e	Garcia-Carreras	2015).	O	impacto	
direto	mais	óbvio	do	desmatamento	é	a	perda	de	biodi-

versidade	-	áreas	florestais	ricas	em	espécies	são	conver-

tidas	em	terras	agrícolas	pobres	em	espécies.	No	entanto,	

há	 impactos	 mais	 enigmáticos	 resultantes	 do	 des-

matamento	 e	 da	 degradação	 florestal,	 como	 mudanças	

nas	 temperaturas	 locais	e	regimes	regionais	de	precipi-

tação	ou	aumento	das	emissões	globais	de	gases	de	efeito	

estufa	(Longo	et	al.	2020;	Mollinari	et	al.	2019).	Esses	im-
pactos	 podem	 interagir	 com	 os	 outros,	 ampliando	 seus	

efeitos	individuais.	Por	exemplo,	mudanças	nos	padrões	

de	 precipitação	 podem	 aumentar	 a	 mortalidade	 das	

plantas,	levando	a	mais	emissões	de	gases	de	efeito	estufa,	

o	 que,	 por	 sua	 vez,	 contribui	 para	 novas	mudanças	 no	

clima	 (Esquivel-Muelbert	 et	 al.	 2020;	 Nepstad	 et	 al.	
2007).		

	

Embora	 tanto	 os	 impulsionadores	 quanto	 os	 impactos	

diretos	do	desmatamento	e	da	degradação	florestal	não	

acontecem	 necessariamente	 de	 forma	 isolada,	 vamos	

discuti-los	 separadamente	 neste	 capítulo,	 tentando	

reconhecer	 o	 papel	 de	 diferentes	 impulsionadores	 em	

toda	 a	 Amazônia,	 bem	 como	 seus	 variados	 impactos.	

Começamos	 apresentando	uma	discussão	 geral	 sobre	 o	

desmatamento,	seguida	de	uma	apresentação	detalhada	

de	 seus	 principais	 impulsionadores,	 a	 saber,	 expansão	

agrícola	 (incluindo	 pastagens	 e	 terras	 agrícolas),	 in-

fraestrutura	e	mineração.	Sempre	que	possível,	também	

tentamos	quantificar	os	 impactos	diretos	e	 indiretos	de	

cada	 impulsionador	 individual.	 Em	 seguida,	 apresen-

tamos	 um	 quadro	 geral	 de	 degradação	 das	 florestas	

amazônicas,	discutindo	mais	detalhadamente	seus	princi-

pais	 impulsionadores,	 incluindo	 incêndios	 em	 sub-

bosques,	 efeitos	de	borda,	 extração	 seletiva	de	madeira	

além	 da	 caça.	 Os	 impactos	 quantificáveis	 de	 cada	 um	

desses	impulsionadores	são	discutidos	em	suas	seções	in-

dividuais.	 Apesar	 das	 fortes	 ligações	 entre	 os	 impul-

sionadores	subjacentes	e	diretos	do	desmatamento	e	da	

degradação	 florestal,	 o	 primeiro	 não	 é	 tratado	 neste	

capítulo,	mas	sim	nos	Capítulos	14	a	18.	Finalmente,	em-

bora	os	impulsionadores	diretos	do	desmatamento	e	da	

degradação	florestal	também	impactem	os	ecossistemas	

aquáticos	 e	 o	 bem-estar	 humano,	 esses	 impactos	 serão	

discutidos	mais	 para	 frente	 (Capítulos	 20	 e	 21,	 respec-

tivamente).	

	

Neste	 capítulo,	 nos	 concentramos	 apenas	 no	 bioma	

Amazônia	(Figura	19.1),	usando,	portanto,	um	limite	ge-

ográfico	diferente	daqueles	usados	nos	capítulos	anteri-

ores;	no	entanto,	a	maioria	dos	mapas	apresentará	ambos	

os	limites	para	a	referência	do	leitor.	

	

19.2	 Desmatamento:	 uma	 visão	 geral	 dos	 impul-
sionadores	e	impactos	diretos	

O	desmatamento	é	definido	como	a	remoção	completa	de	

cobertura	florestal	de	uma	área	(Putz	e	Redford	2010).	Na	

Amazônia,	 867.675	 km2	 foram	 desmatados	 até	 2018	
(Map-Biomas	2020),	o	equivalente	a	14%	de	sua	área	flor-	
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estal	original	(Fig.	19.1).	A	maior	parte	do	desmatamento	

se	 concentrou	 no	 Brasil,	 que	 perdeu	 aproximadamente	

741.759	km2	de	florestas	(MapBiomas	2020;	Smith	et	al.	
2021)	–	uma	área	15	vezes	maior	do	que	a	perdida	pelo	

Peru,	o	país	com	a	segunda	maior	área	desmatada	(Fig.	

19.2a).	Em	termos	relativos,	o	país	que	perdeu	a	maior	

parte	de	seu	bioma	Amazônia	foi	o	Brasil	(19%),	seguido	

pelo	Equador	(13%).	Até	o	momento,	a	Guiana	Francesa,	

o	Suriname	e	a	Venezuela	têm	a	maior	proporção	de	co-

bertura	vegetal	original,	99,85%,	97,92%	e	97,89%,	res-

pectivamente	(Fig.	19.2b).	

O	desmatamento	varia	não	apenas	no	espaço,	mas	tam-

bém	no	tempo.	Entre	1991	e	2006,	o	desmatamento	anual	

foi	 consistentemente	 acima	de	 20.000	 km2,	 atingindo	 o	
pico	em	2003,	quando	31.828	km2	de	florestas	foram	per-
didos	 (MapBiomas	 2020).	 De	 2007	 a	 2018,	 o	 desmata-

mento	anual	na	 região	 foi	muito	menor,	variando	entre	

9.918	km2	e	17.695	km2	(Fig.	19.3).	Em	1990,	apenas	5%	
das	florestas	da	bacia	haviam	sido	perdidas.	No	entanto,	

esse	número	atingiu	9%	em	2000	e	12%	em	2010	(Ma-

pBiomas	 2020;	 Smith	 et	 al.	2021).	 Veja	 o	 Anexo	 I	 para	
uma	série	temporal	de	perda	florestal	em	cada	país	ama-

zônico.

Figura	 19.1	 Terras	 atuais	 ocupadas	 por	 vegetação	 natural	 ou	 pastos	 e	 agricultura	 em	 todo	 o	 bioma	 amazônico.	 Os	 dados	 de	 desmatamento	
acumulado	são	apresentados	até	2018	(MapBiomas	2020)	e	analisados	de	acordo	com	Smith	et	al.	(2021).	
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O	desmatamento	amazônico	tem	sido	impulsionado	prin-

cipalmente	pela	expansão	agrícola	(incluindo	pastagens	e	

terras	 agrícolas),	 embora	 outros	 impulsionadores	 tam-

bém	contribuam,	como	o	desenvolvimento	de	mineração	

e	infraestrutura,	incluindo	a	urbanização	e	a	construção	

de	estradas,	ferrovias,	hidrovias	e	barragens	hidrelétricas	

de	grande	escala	(Fig.	19.4).	

	
Esses	 impulsionadores	 geralmente	 agem	 em	 conjunto,	
criando	retroalimentações	positivas.	Por	exemplo,	após	a	
construção	 de	 grandes	 estradas	 que	 atravessam	 a	
Amazônia	brasileira,	houve	um	afluxo	de	migrantes	para	
a	 região,	 criando	 novas	 cidades	 e	 expandindo	 as	 já	 ex-
istentes.	 Em	 áreas	 rurais,	 muitas	 estradas	 secundárias	
que	se	ramificam	da	rodovia	principal	foram	construídas	
por	colonos	agricultores,	levando	ao	padrão	conhecido	de	
desmatamento	de	espinha	de	peixe	(Fig.	19.5).	Nas	seções	
abaixo,	discutimos	cada	impulsionador	direto	do	desma-
tamento	individualmente,	destacando,	sempre	que	possí-
vel,	como	sua	importância	relativa	difere	entre	os	países	
amazônicos.	

O	desmatamento	pode	levar	a	uma	ampla	gama	de	impac-
tos	ecológicos	diretos,	que	são	relevantes	localmente,	re-
gionalmente	e	globalmente.	Dos	impactos	locais,	a	perda	
de	biodiversidade	é	extremamente	preocupante,	com	vá-
rias	 espécies	 de	 árvores,	mamíferos,	 aves,	 répteis,	 anfí-
bios	e	invertebrados	terrestres	classificados	como	global-
mente	 ameaçados	 (IUCN	 2021).	 O	 número	 de	 espécies	
amazônicas	ameaçadas	é	altamente	conservador,	pois	a	
maioria	das	espécies	amazônicas	sequer	teve	seu	status	
avaliado	(Quadro	19.1).	Embora	até	o	momento	não	haja	
registro	de	uma	extinção	regional,	algumas	podem	já	ter	
ocorrido,	 principalmente	 em	 plantas	 e	 invertebrados,	
dado	o	grande	número	de	espécies	ainda	a	serem	descri-
tas	nesses	táxons	(Lees	and	Pimm	2015;	Stork	2018;	ter	
Steege	et	al.	2013).	O	endemismo	em	escala	fina	também	
pode	contribuir	para	extinções	não	detectadas,	pois	mui-
tas		espécies		podem		ter		distribuições		geográficas		muito	
restritas	 (Fernandes	 2013),	 existindo	 apenas	 em	 áreas	
muito	pequenas	(Quadro	19.2).	
	

Figura	19.2	Desmatamento	em	nível	de	país	no	bioma	Amazônia.	A)	Desmatamento	acumulado	até	2018.	B)	Percentual	do	bioma	desmatado	em	
cada	país	ou	território	amazônico.	Dados	obtidos	do	MapBiomas	2020	e	analisados	de	acordo	com	Smith	et	al.	(2021).	
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	Figura	19.3	Desmatamento	anual	em	todo	o	bioma	Amazônia.	Os	dados	de	desmatamento	compreendem	o	período	de	1986	a	2018	(MapBiomas	
2020).	

Figura	19.4	Os	fatores	diretos	do	desmatamento	e	seus	impactos	diretos	nas	escalas	local,	regional	e	global.	
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Figura	19.5	Desmatamento	impulsionado	pela	construção	de	estradas,	urbanização	e	expansão	agrícola,	resultando	em	um	padrão	de	desmata-
mento	em	forma	de	espinha	de	peixe.		Imagens	da	Rodovia	BR-163	e	da	Rodovia	Transamazônica	na	Amazônia	brasileira.	
	
A	 fragmentação	 florestal,	 ou	 a	 subdivisão	 da	 cobertura	
florestal	 remanescente	 em	manchas	 florestais	 de	 tama-
nho	variável,	é	outro	impacto	local	do	desmatamento	que	
remodela	 a	 configuração	 da	 paisagem.	 Um	 aumento	 na	
fragmentação	 florestal	 é	 causado	 pelo	 desmatamento	
contínuo	(Armenteras	Barreto	et	al.	2017;	Broadbent	et	
al.	2008;	Laurance	et	al.	2018;	Numata	et	al.	2017).	Entre	
1999	e	2002,	aproximadamente	5.000	novos	fragmentos	
foram	 criados	 anualmente	 devido	 ao	 desmatamento	 na	
Amazônia	 brasileira	 (Broadbent	 et	 al.	2008).	 Embora	 a	
maioria	das	florestas	amazônicas	permaneça	em	grandes	
blocos	contíguos,	há	mais	de	50.000	fragmentos	entre	1-
100	ha	(Haddad	et	al.	2015).	
	
A	distribuição	de	pequenos	fragmentos	florestais	na	Ama-
zônia	não	é	uniforme;	em	vez	disso,	a	fragmentação	está	
concentrada	ao	longo	das	bordas	sul	e	leste	do	bioma,	ao	
longo	das	principais	estradas	e	rios	e	ao	redor	dos	centros	
urbanos	(Montibeller	et	al.	2020;	Vedovato	et	al.	2016).	O	
desmatamento	 também	promove	 o	 isolamento	 de	 frag-
mentos,	com	manchas	florestais	cada	vez	mais	distantes	
umas	das	outras,	bem	como	de	grandes	áreas	 florestais	

contíguas	(de	Almeida	et	al.	2020).		Enquanto	o	tamanho	
do	fragmento	afeta	a	manutenção	de	populações	viáveis	
de	animais	e	plantas,	o	isolamento	de	fragmentos	inter-
rompe	a	dispersão	e	o	movimento.	Quanto	menor	o	frag-
mento,	menores	 as	 chances	 de	 sustentar	 a	 diversidade	
original	de	espécies	florestais	(Laurance	et	al.	2011;	Mi-
chalski	et	al.	2007;	Michalski	e	Peres,	2005),	com	animais	
de	grande	porte	e	aqueles	que	são	altamente	dependentes	
do	habitat	florestal	sendo	particularmente	afetados	(Lees	
e	Peres	2008;	Michalski	e	Peres	2007).	O	isolamento	de	
fragmentos	 é	mais	 prejudicial	 para	 espécies	 com	 baixa	
mobilidade,	 que	 são	 incapazes	 de	 atravessar	 matrizes	
abertas	e	não	florestais	(Lees	e	Peres	2009;	Palmeirim	et	
al.	2020).	Até	o	momento,	impactos	negativos	do	tamanho	
do	fragmento	e/ou	isolamento	foram	detectados	em	toda	
a	Amazônia,	afetando	briófitas	foliares,	árvores,	palmei-
ras,	aves,	carnívoros	e	primatas	(Laurance	et	al.	2011;	Mi-
chalski	e	Peres	2007).	Os	fragmentos	florestais	também	
experimentam	toda	uma	gama	de	efeitos	de	borda,	que	le-
vam	à	sua	degradação	(ver	Seção	19.4.2).	
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A	temperatura	local	e	a	precipitação	também	são	afetadas	
pelo	desmatamento.	A	temperatura	da	superfície	da	terra	
é		1,05-3,06°C		maior	em		pastagens	e	terras		agrícolas		do	
que	 em	 florestas	 próximas,	 com	 essa	 diferença	 se	 tor-
nando	mais	pronunciada	durante	a	estação	seca	(Maeda	
et	al.	2021).	Além	disso,	à	medida	que	a	cobertura	flores-
tal	diminui	em	escalas	de	paisagem,	mais	a	paisagem	se	
torna	quente,	de	modo	que	paisagens	com	menor	número	
de	manchas	florestais	remanescentes	podem	ser	até	2,5°C	
mais	quentes	do	que	aquelas	com	maior	cobertura	flores-
tal	(Silvério	et	al.	2015).	A	perda	florestal	também	leva	à	
redução	 da	 precipitação	 (Spracklen	 et	 al.	 2012;	 Werth	
2002),	pois	25-50%	das	chuvas	amazônicas	são	recicla-
das	das	florestas	(Eltahir	e	Bras	1994).	Portanto,	a	perda	
florestal		acarreta		uma		diminuição		na		precipitação,		au-	

	
mentando		o		risco		de		morte		florestal		em		grande		escala	
(consulte	os	Capítulos	22	a	24).	Estima-se	que	o	desmata-
mento	 já	 tenha	 diminuído	 a	 precipitação	 em	 1,8%	 em	
toda	a	Amazônia	(Spracklen	e	Garcia-Carreras	2015),	em-
bora	as	mudanças	nos	padrões	de	precipitação	variem	em	
toda	a	bacia	e	entre	as	estações	chuvosa	e	seca	(Bagley	et	
al.	 2014;	 Costa	 e	 Pires	 2010).	 Além	 disso,	 o	 desmata-
mento	generalizado	influencia	negativamente	a	precipita-
ção	fora	da	Bacia	Amazônica,	 influenciando	os	ciclos	hi-
drológicos	 regionais.	 Um	 estudo	 de	 modelagem	 sugere	
que	70%	da	precipitação	na	Bacia	do	Prata;	localizada	na	
Argentina,	Bolívia,	Brasil,	Paraguai	e	Uruguai;	depende	da	
umidade	reciclada	sobre	a	Amazônia	(Van	Der	Ent	et	al.	
2010).	
	

Quadro	19.1	Por	que	as	contagens	atuais	de	espécies	ameaçadas	na	Amazônia	são	subestimadas	

	
Para	entender	quantas	espécies	amazônicas	estão	ameaçadas,	primeiro	precisamos	saber	quantas	espécies	existem	

no	bioma.	Estima-se	que	86%	das	espécies	existentes	na	Terra	e	91%	das	espécies	no	oceano	ainda	aguardam	des-

crição	científica	formal;	apenas	1,7	milhão	de	espécies	foram	catalogadas	até	o	momento	(Mora	et	al.	2011).	Espera-
se	que	a	maior	parte	dessa	diversidade	não	descoberta	esteja	em	florestas	tropicais	como	a	Amazônia.	Tomar	o	

primeiro	passo	e	dar	nomes	à	vida	na	Terra	é	o	maior	impedimento	para	entender	quanto	dessa	vida	está	ameaçada	

de	extinção.	Estimativas	globais	de	mais	de	um	milhão	de	espécies	ameaçadas	(por	exemplo,	IPBES	2019)	são	deri-

vadas	de	estimativas	do	número	total	de	espécies	que	podem	existir	combinadas	com	proporções	de	quantas	espé-

cies	descritas	estão	ameaçadas.	Por	exemplo,	sabe-se	que	cerca	de	10%	dos	insetos	descritos	estão	ameaçados	de	

extinção.		

	

O	número	de	espécies	oficialmente	listadas	como	ameaçadas	na	Amazônia	é,	portanto,	baixo	por	uma	variedade	de	

razões.	Primeiramente,	é	improvável	que	tenhamos	descrito	mais	de	10%	de	todas	as	espécies	do	bioma.	Em	se-

gundo	lugar,	mesmo	para	as	espécies	que	foram	nomeadas,	o	processo	de	Listagem	Vermelha	abrange	desproporci-

onalmente	espécies	de	vertebrados	e	não	outras	espécies	na	árvore	evolutiva	da	vida.	Mesmo	muitas	espécies	de	

vertebrados	que	foram	oficialmente	avaliadas	foram	classificadas	como	‘Deficientes	em	Dados’,	o	que	significa	que	

não	há	informações	suficientes	disponíveis	para	aplicar	os	critérios	e	avaliar	seu	estado	de	conservação.	A	grande	

maioria	das	espécies	descritas	não	foi	avaliada,	seja	por	falta	de	informações	sobre	sua	distribuição	geográfica,	res-

postas	às	mudanças	globais	ou	tendências	populacionais,	agravadas	pela	falta	de	recursos	humanos	para	realizar	a	

tarefa	de	avaliação	e	verificação	(IPBES	2019).	Em	terceiro	lugar,	a	taxonomia	é	um	processo	iterativo	e	os	dados	

genéticos	apontam	cada	vez	mais	para	uma	medida	incorreta	da	diversidade	taxonômica	amazônica,	descobrindo	

várias	linhagens	dentro	das	espécies	descritas	que	não	compartilham	genes	há	muito	tempo	(até	milhões	de	anos)	

e	que	podem	ser	mais	bem	tratadas	no	nível	da	espécie.	Essa	inflação	taxonômica	(Isaac	et	al.	2004)	tende	a	produzir	
mais	"novas"	espécies	de	alcance	restrito,	que	são,	portanto,	mais	propensas	a	atender	aos	critérios	da	Lista	Verme-

lha	se	suas	faixas	tiverem	sofrido	perda	intensiva	de	habitat.		

	

O	baixo	nível	atual	de	espécies	"oficialmente"	ameaçadas	é,	portanto,	principalmente	um	produto	de	uma	escassez	

de	conhecimento	sobre	quantas	espécies	habitam	o	bioma	amazônico	e	que	proporção	dessa	biodiversidade	"des-

conhecida"	é,	portanto,	ameaçada.	Isso	também	reflete	deficiências	em	nosso	conhecimento	da	resposta	de	espécies	

"conhecidas"	à	perda,	fragmentação	e	perturbação	do	habitat,	e	como	suas	faixas	geográficas	se	sobrepõem	a	regiões	

expostas	a	estressores.	Em	resumo,	ainda	não	sabemos	atualmente	quantas	espécies	amazônicas	estão	ameaçadas.	
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Regionalmente,	o	desmatamento	amazônico	tem	impac-
tos	surpreendentes	e	diversos,	como	a	aceleração	do	der-
retimento	das	geleiras	nos	Andes	e	a	contribuição	para	o	
florescimento	do	sargaço	no	Caribe.	A	queima	de	florestas	
derrubadas	 recentemente	 como	 parte	 do	 processo	 de	
desmatamento	 (Quadro	 19.3)	 acaba	 liberando	 carbono	
negro	para	a	atmosfera.	As	plumas	de	fumaça	transpor-
tam	o	carbono	negro	para	os	Andes,	onde	pode	ser	depo-
sitado	sobre	as	geleiras,	acelerando	o	derretimento	das	
geleiras.	Este	processo	é	altamente	sazonal,	com	pico	du-
rante	os	meses	de	fogo	intenso	(Magalhães	et	al.	2019).	
Milhares	de	quilômetros	de	distância,	no	Mar	do	Caribe,	
as	recentes	florações	de	sargaço	são	provavelmente	influ-
enciadas	por	entradas	anômalas	de	nutrientes	no	Atlân-
tico	resultantes	do	desmatamento	da	Amazônia	(Wang	et	
al.	2019).	As	flores	de	sargaço	afetam	negativamente	o	tu-
rismo	e	a	pesca	e	causam	mudanças	na	comunidade	em	
prados	de	ervas	marinhas	e	aumentam	a	mortalidade	de	
corais	(Tussenbroek	et	al.	2017).	
	
Em	escala	global,	as	emissões	de	gases	de	efeito	estufa	são	
o	impacto	mais	pronunciado	da	perda	florestal	na	Ama-
zônia.	 Entre	1980	 e	2010,	 a	Amazônia	perdeu	 cerca	de	
283,4	Tg	C	anualmente	devido	ao	desmatamento,	resul-
tando	em	emissões	anuais	de	1040,8	Tg	de	CO2	(Phillips	
et	al.	2017).	As	emissões	relacionadas	ao	desmatamento	
não	são	homogêneas	no	espaço	ou	no	tempo;	por	exem-
plo,	as	emissões	anuais	do	Brasil	pelo	desmatamento	da	
Amazônia	são	oito	vezes	maiores	do	que	as	da	Bolívia,	o	
segundo	maior	emissor	da	bacia	entre	1980	e	2010	(Ta-
bela	19.1).	No	geral,	as	emissões	diminuíram	na	região,	
sendo	maiores	na	década	de	1980	do	que	na	década	de	
2000	(Phillips	et	al.	2017).	
	

19.3	Principais	impulsionadores	do	desmatamento	e	
seus	impactos	associados	
	
19.3.1	Expansão	agrícola	
	
Em	toda	a	Amazônia,	o	desmatamento	tem	sido	impulsio-
nado	principalmente	pela	expansão	agrícola,	sobretudo	a	
pecuária	(Nepstad	et	al.	2009),	em	razão	de	diversas	po-
líticas	públicas	(Ver	Capítulo	14	e	15).	Apenas	na	Amazô-
nia	brasileira,	estima-se	que	80%	das	áreas	desmatadas	
sejam	ocupadas	por	pastagens	(Ministério	do	Meio	Ambi-
ente	2018).	No	início	dos	anos	2000,	a	expansão	das	ter-
ras	cultiváveis	em	grande	escala,	principalmente	a	soja,	
tornou-se	 cada	 vez	mais	 um	 impulsionador	 importante	
do	desmatamento.	Esse	padrão	se	inverteu	(Macedo	et	al.	
2012)	devido	a	extensas	políticas	de	conservação,	inclu-
indo	a	moratória	da	soja,	e	a	criação	de	uma	série	de	áreas	
protegidas	nas	regiões	do	Brasil	onde	a	maioria	do	des-
matamento	relacionado	à	soja	estava	ocorrendo	(Nepstad	
et	al.	2014;	Soares-Filho	et	al.	2010).	Atualmente,	a	expan-
são	da	soja	na	Amazônia	brasileira	ocorre	principalmente	
em	áreas	que	antes	eram	pastagens,	em	vez	de	substituir	
diretamente	as	florestas	(Song	et	al.	2021).	Na	Bolívia,	no	
entanto,	a	soja	ainda	está	em	expansão;	a	região	de	Santa	
Cruz	 foi	 identificada	como	o	maior	hotspot	de	desmata-
mento	na	Amazônia,	principalmente	devido	à	conversão	
da	floresta	em	campos	de	soja	(Kalamandeen	et	al.	2018;	
Redo	et	 al.	2011).	Desde	meados	da	década	de	2000,	 o	
dendezeiro	tornou-se	uma	ameaça	crescente	às	florestas	
amazônicas,	especialmente	na	Colômbia,	Equador,	Peru	e	
na	parte	oriental	da	Amazônia	brasileira	(Furumo	e	Aide,	
2017).	Embora	as	plantações	de	dendezeiros	muitas	ve-
zes	 substituam	outros	usos	agrícolas	da	 terra,	 especial-
mente	a	pecuária,	ela	tem	sido	documentada	substituindo	
diretamente	 as	 florestas	 primárias	 (Castiblanco	 et	 al.	
2013;	de	Almeida	et	al.	2020;	Gutiérrez-Vélez	e	DeFries	
2013).	Por	exemplo,	entre	2007	e	2013,	11%	do	desma-
tamento	na	Amazônia	peruana	foi	impulsionado	por	plan-
tações	de	dendezeiros	(Vijay	et	al.	2018).	As	culturas	ilíci-
tas,	mais	especificamente	a	coca,	também	são	um	impul-
sionador	 do	 desmatamento,	 particularmente	 na	 Colôm-
bia,	mas	também	na	Bolívia,	Equador	e	Peru	(Armenteras	
et	al.	2006;	Dávalos	et	al.	2016).	No	entanto,	seu	impacto	
na	perda	florestal	é	muito	menor	do	que	o	causado	por	
commodities	lícitas	(Armenteras	Rodríguez	et	al.	2013).	
Desde	2016,	após	o	acordo	de	paz	entre	o	governo	colom-
biano	e	as	Forças	Armadas	Revolucionárias	da	Colômbia	
(FARC),	o	papel	do	desmatamento	causado	pela	coca	di-
minuiu,	com	áreas	anteriormente	em	conflito	sendo	des-
matadas	para	pastagem,	inclusive	dentro	de	áreas	prote-
gidas	(Clerici	et	al.	2020;	Prem	et	al.	2020).		
	

País	 Perda	de	carbono	(Tg	C	ano-1)	

Bolívia	 28,6	

Brasil	 223,9	

Colômbia	 6,5	

Equador	 2,5	

Guiana	Francesa	 1	

Guiana	 1	

Peru	 17,9	

Suriname	 1	

Venezuela	 1	

Tabela	19.1	Perda	anual	estimada	de	carbono	devido	ao	desmatamento	
na	Amazônia	entre	1980-2010	(Phillips	et	al.,	2017).	
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Impactos	diretos	
	
Embora	terras	agrícolas	e	pastagens	contenham	algumas	
espécies	animais,	as	comunidades	ecológicas	nessas	áreas	
são	 dramaticamente	 diferentes	 daquelas	 das	 florestas,	
tanto	em	termos	de	composição	taxonômica	quanto	fun-
cional	 (Barlow	 et	 al.	 2007;	 Bregman	 et	 al.	 2016);	 com	
quase	 todas	 as	 espécies	 dependentes	 da	 floresta	 sendo	
perdidas.	 Entre	 os	 usos	 da	 terra	 agrícola,	 as	 pastagens	
possuem	 significativamente	 mais	 diversidade	 taxonô-
mica	 do	 que	 as	 áreas	 de	 agricultura	 mecanizada	 (por	
exemplo,	campos	de	soja)	para	vários	táxons	(Solar	et	al.	
2015).	 As	 plantações	 de	 árvores	 também	 abrigam	 um	
subconjunto	 empobrecido	 de	 espécies	 florestais.	 Por	
exemplo,	em	uma	plantação	de	dendezeiros	no	Peru,	<5%	
das	espécies	de	aves	também	foram	encontradas	em	flo-
restas	(Srinivas	e	Koh	2016).	Em	síntese,	a	contribuição	
das	terras	agrícolas	para	a	conservação	da	biodiversidade	
amazônica	é	desprezível	(Moura	et	al.	2013),	destacando	
o	valor	insubstituível	das	florestas	(Barlow	et	al.	2007).		
	
Impactos	indiretos	
	
Além	 das	 emissões	 de	 gases	 de	 efeito	 estufa	 durante	 o	

processo	 de	 desmatamento,	 as	 pastagens	 contribuem	

ainda	 mais	 para	 as	 emissões	 devido	 à	 queima	 regular	

(Box	19.3)	e	fermentação	entérica	bovina	(Bustamante	et	
al.	2012).	Mudanças	significativas	nas	propriedades	físi-
cas	e	químicas	do	solo,	como	compactação	do	solo	e	mu-

danças	na	concentração	de	nutrientes	(Souza	Braz	et	al.	
2013;	Fujisaki	et	al.	2015;	Melo	et	al.	2017),	também	são	
resultado	da	conversão	da	floresta	em	pastagens	e	terras	

agrícolas	na	Amazônia.	O	uso	de	pesticidas	e	herbicidas	

em	sistemas	agrícolas	é	frequentemente	excessivo	na	re-

gião	(Bogaerts	et	al.	2017;	Schiesari	et	al.	2013),	mas	os	
impactos	 disso	 nos	 ecossistemas	 terrestres	 não	 foram	

descritos	nem	quantificados.	

	
19.3.2	Infraestrutura	
	
19.3.2.1	Estradas		
	
As	principais	estradas	e	rodovias	oficiais,	ou	seja,	aquelas	
construídas	 pelo	 governo,	 se	 estendem	 profundamente	
na	 Amazônia;	 apenas	 a	 parte	 ocidental	 da	 bacia	 é	 em	
grande	parte	livre	de	estradas	(Figura	19.6).	Estradas	ofi-
ciais,	mesmo	que	não	pavimentadas,	frequentemente	ge-
ram	redes	de	estradas	não	oficiais,	ou	seja,	aquelas	cons-
truídas	por	agentes	locais,	fornecendo	acesso	adicional	a	
florestas	 anteriormente	 inacessíveis,	 resultando	 no	 pa-
drão	 clássico	 de	 “desmatamento	 em	 espinha	 de	 peixe”	

(Figura	19.5).	Em	termos	de	extensão	total,	a	rede	de	es-
tradas	não	oficiais	é	tão	extensa	que	ultrapassa	as	oficiais	
(Nascimento	et	al.	2021).		
	
Impactos	diretos	
	
Os	impactos	das	estradas	na	vida	selvagem	terrestre	na	
Amazônia	são	diversos	e	multifacetados	(Laurance	et	al.	
2009).	Seus	efeitos	diretos	são	ofuscados	por	seus	impac-
tos	indiretos,	mas,	no	entanto,	permanecem	importantes.	
Primeiro,	as	estradas	levam	a	altos	níveis	de	mortalidade	
por	atropelamento.	Por	exemplo,	ao	longo	de	50	dias	de	
monitoramento	de	um	trecho	de	estrada	de	15,9	km	em	
Napo	(no	oeste	da	Amazônia),	593	animais	foram	mortos,	
incluindo	répteis,	anfíbios,	aves	e	mamíferos	(Filius	et	al.	
2020).	Ocasionalmente,	o	atropelamento	 inclui	espécies	
ameaçadas,	como	harpias,	tamanduás-bandeira,	tatus	ca-
nastra,	ariranhas,	macacos-aranha	preto,	antas	e	tucanos	
(de	Freitas	et	al.	2017;	Medeiros	2019).	Dado	os	aproxi-
madamente	 40.000	 km	 de	 estradas	 oficiais	 em	 toda	 a	
Amazônia,	o	atropelamento	é	altamente	subnotificado	e	
pouco	 estudado.	 Em	 segundo	 lugar,	 as	 estradas	 podem	
atuar	como	impulsionadoras	diretas	da	fragmentação	do	
habitat,	isolando	as	populações	de	ambos	os	lados	(Lees	e	
Peres	 2009).	 Larguras	 de	 apenas	 12-25	metros	 podem	
restringir	os	movimentos	de	espécies	de	aves	adaptadas	
ao	sub-bosque	florestal	(Laurance	et	al.	2004;	Laurance	et	
al.	2009).	
	
Impactos	indiretos	
	
Os	maiores	impactos	das	estradas	são	indiretos.	A	cons-
trução	de	estradas	oficiais	e,	posteriormente,	não	oficiais	
aumenta	o	valor	da	terra,	pois	torna	a	agricultura	e	a	pe-
cuária	mais	lucrativas,	uma	vez	que	os	produtos	podem	
ser	transportados	para	centros	urbanos	e	portos	(Perz	et	
al.	2008).	Por	sua	vez,	os	preços	mais	altos	da	terra	levam	
à	especulação	fundiária	que	motiva	o	desmatamento	para	
garantir	a	posse	da	 terra	(Fearnside	2005).	As	estradas	
também	induzem	a	migração,	levando	a	invasões	e	assen-
tamentos	(Mäki	et	al.	2001;	Perz	et	al.	2007).	Como	resul-
tado,	a	presença	de	estradas	está	fortemente	associada	ao	
desmatamento	 na	 Amazônia	 do	 Brasil	 (Laurance	 et	 al.	
2002;	Pfaff	et	al.	2007),	Peru	(Bax	et	al.	2016;	Chávez	Mi-
chaelsen	et	al.	2013;	Naughton-Treves	2004),	e	Equador.	
No	entanto,	no	caso	do	Equador,	a	construção	de	estradas	
está	 ligada	a	 concessões	de	petróleo	 (Mena	et	al.	2006;	
Sierra	 2000).	 A	 pavimentação	 de	 estradas	 oficiais	 pro-
voca	desmatamento	direto	ao	longo	das	rodovias	(Fear-
nside	2007;	Asner	et	al.	2010)	e	 induz	o	desmatamento	
deslocado;	pastagens	são	frequentemente	vendidas	para	
serem		convertidas		em		terras		agrícolas		mais		lucrativas,	
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Quadro	19.2	Endemismo	em	escala	fina	em	aves	amazônicas	revela	ameaças	de	desmatamento	

	

Figura	19.B2	Existem	duas	subespécies	de	cantador	amarelo	(Hypocnemis	hypoxantha)	que	têm	distribuições	amazônicas	disjuntas.	Esta	é	a	
subespécie	ochraceiventris	oriental	e	é	provável	que	esta	espécie	esteja	sujeita	a	revisão	taxonômica	no	futuro.	Foto	tirada	em	Belterra,	na	
Amazônia	brasileira,	por	Alexander	Lees.	

A	biodiversidade	amazônica	é	distribuída	de	forma	não	aleatória	em	toda	a	bacia,	com	descontinuidades	geográ-
ficas	como	grandes	rios	largos	conspirando	ao	lado	de	heterogeneidade	topo-edáfica,	variação	climática	e	intera-
ções	biológicas	para	delimitar	faixas	de	espécies.	Muitas	espécies	de	vertebrados	há	muito	são	reconhecidas	como	
restritas	às	‘áreas	de	endemismo’	amazônicas	delimitadas	pelos	principais	rios;	com	diferentes	‘espécies	de	subs-
tituição’	presentes	em	ambos	os	lados	dessas	barreiras	fluviais.	Essas	áreas	de	endemismo	são	frequentemente	
vistas	como	unidades	de	planejamento	para	conservação,	incluindo	a	designação	de	área	protegida	(da	Silva	et	al.	
2005).	Compreender	os	padrões	de	endemismo	depende,	no	entanto,	de	quão	completos	são	nossos	inventários	
de	biodiversidade	e	quão	refinada	é	nossa	taxonomia	de	diferentes	grupos.	Por	exemplo,	uma	revolução	na	taxo-
nomia	aviária	impulsionada	pelo	uso	de	kits	de	ferramentas	moleculares	juntamente	com	caracteres	vocais	reve-
lou	uma	diversidade	críptica	em	escala	fina	anteriormente	não	reconhecida.	Isso	apontou	para	uma	medida	errô-
nea	da	diversidade	aviária	amazônica	devido	à	dependência	de	caracteres	morfológicos	para	definir	os	limites	das	
espécies,	caracteres	que	podem	ser	altamente	conservados	em	algumas	 linhagens	de	aves	da	 floresta	 tropical	
(Fernandes	2013,	Pulido-Santacruz	et	al.	2018).	O	impacto	do	uso	de	novos	critérios	quantitativos	para	o	diag-
nóstico	de	espécies	tem	sido	um	aumento	no	número	total	de	espécies	de	aves	na	Amazônia	e	um	aumento	no	
número	 de	 espécies	 ameaçadas	 –	 à	medida	 que	 as	 "divisões"	 que	 afetam	 espécies	 "parentais"	 anteriormente	
abrangentes	criam	várias	espécies	"filhas"	com	tamanhos	de	alcance	menores.	Por	exemplo,	uma	revisão	taxonô-
mica	do	complexo	de	espécies	‘Cantador	da	Guiana’	Hypocnemis	cantator	(Thamnophilidae)	por	Isler	et	al.	(2007)	
elevou	seis	populações	(duas	das	quais	ocorrem	mesmo	em	simpatria)	—	considerado	então	como	subespécie	—	
para		o		status		de		espécie	com		base		nas		diferenças		vocais.		Esta		decisão	taxonômica	foi	posteriormente	reforçada	
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como	soja,	e	pecuaristas	que	venderam	suas	terras	se	mu-
dam	para	áreas	de	floresta	tropical	para	estabelecer	no-
vas	fazendas	(Arima	et	al.	2011;	Richards	et	al.	2014).		
	
As	estradas	também	estimulam	a	degradação	florestal,	in-
cluindo	 a	 extração	 seletiva	 de	madeira	 (Amachar	 et	 al.	
2009;	Merry	et	al.	2009;	Asner	et	al.	2006),	pois	fornecem	
acesso	a	máquinas	(por	exemplo,	caminhões	madeireiros,	
tratores)	para	áreas	que	ainda	contêm	madeira	valiosa.	O	
oposto	também	pode	ser	verdade;	muitas	vezes	os	madei-
reiros	abrem	pequenas	estradas	para	extrair	árvores	(Gu-
tierrez-Velez	e	MacDicken	2008;	Johns	et	al.	1996;	Uhl	e	
Vieira	1989),	que	pode	impulsionar	então	a	degradação	
adicional.	A	proximidade	com	as	estradas	também	está	al-
tamente	 correlacionada	 com	 os	 incêndios	 florestais	
(Alencar	et	al.	2004).	Isso	se	deve	ao	influxo	de	migrantes	
e	 à	 expansão	 agrícola	 no	 entorno	 das	 estradas	 (Figura	
19.5),	resultando	em	mais	desmatamento	e	incêndios	re-
lacionados	 a	 pastagens,	 que	 podem	 escapar	 para	 áreas	
florestais	(Quadro	19.3).	
	
19.3.2.2	Barragens	hidrelétricas	
	

Existem	recursos	energéticos	substanciais	na	Amazônia,	
alguns	explorados	ativamente	e	outros	como	reservas	po-
tenciais	 (Ferreira	et	al.	2014).	Atualmente,	existem	307	
barragens	hidrelétricas	em	operação	ou	em	construção,	
com	propostas	para	pelo	menos	mais	239	(Figura	19.7).	
Destas,	algumas	são	consideradas	megabarragens,	de	>1	
GW	de	capacidade.	As	barragens	hidrelétricas	não	apenas	
perturbam	os	ecossistemas	aquáticos	(Capítulo	20),	mas	
também	têm	graves	consequências	para	os	terrestres.		
	
Impactos	diretos	
	
A	maioria	das	barragens	hidrelétricas	exige	que	uma	área	

seja	inundada,	atuando	como	um	reservatório.		Ambas	as		

	

	

florestas	de	planícies	(várzea)	e	de	planaltos	(terra	firme)	

acabam	morrendo	por	causa	da	inundação	do	reservató-

rio	(Lees	et	al.	2016),	resultando	em	altos	níveis	de	emis-

sões	de	CO2	e	CH4	devido	à	decomposição	de	árvores	sub-
mersas	(Figura	19.8;	ver	Capítulo	20).	Embora	as	flores-

tas	 inundadas	 sazonalmente	 possam	 sobreviver	 vários	

meses	debaixo	d'água,	elas	morrem	se	estiverem	inunda-

das	durante	o	ano	todo.	As	florestas	que	fazem	fronteira	

com	o	reservatório	também	sofrem	estresse,	o	que	inclui	

reduções	nas	taxas	de	fotossíntese	das	árvores	(dos	San-

tos	 Junior	et	al.	2015).	Dependendo	da	 topografia	 local,	

ilhas	contendo	florestas	de	planaltos	podem	ser	formadas	

após	a	inundação.	As	ilhas	recém-formadas	sofrem	efeitos	

de	borda	e	fragmentação,	pois	foram	cortadas	do	resto	da	

floresta	anteriormente	contígua.	Essas	ilhas-reservatório	

têm	uma	composição	de	espécies	de	fauna	e	flora	signifi-

cativamente	diferente	das	áreas	continentais	adjacentes	

(Tourinho	 2020,	 Benchimol	 e	 Peres	 2015),	 um	 padrão	

particularmente	pronunciado	em	pequenas	ilhas,	onde	a	

fauna	 de	 grande	 porte	 está	 extinta	 (Benchimol	 e	 Peres	

2020).		Os	invertebrados	também	são	impactados	negati-

vamente	 pelas	 inundações;	 um	 estudo	 descobriu	 que	

trinta	 anos	 após	 o	 enchimento	 do	 reservatório,	 várias	

ilhas	 careciam	 completamente	 de	 espécies	 de	 besouros	

rola-bosta	(Storck-Tonon	et	al.	2020).	As	barragens	tam-

bém	afetam	as	florestas	a	jusante;	regimes	de	inundação	

alterados	podem	até	 impactar	as	 florestas	a	125	km	de	

distância	do	reservatório	(Schongart		et	al.	2021),	resul-

tando	em	mortalidade	de	árvores	em	grande	escala	(As-

sahira	et	al.	2017),	levando	à	perda	de	habitat	crucial	para	

uma	variedade	de	organismos	(por	exemplo,	mamíferos	

arborícolas,	aves	e	plantas)	que	podem	ser	extintos	local-

mente	(Lees	et	al.	2016).	Finalmente,	as	barragens	tam-

bém	 podem	 afetar	 o	 status	 das	 áreas	 protegidas;	 por	

exemplo,	a	barragem	planejada	de	São	Luiz	do	Tapajós	re-

sultou	no	desmantelamento	de	parte	do	Parque	Nacional	

da	Amazônia	no	Brasil	(Fearnside	2015a).		

	Quadro	19.2	continuação	

por	dados	moleculares	(Tobias	et	al.	2008)	e	mais	tarde	um	outro	membro	deste	complexo	de	espécies	-	Hypocnemis	
rondoni	 foi	posteriormente	descrito	com	uma	pequena	faixa	no	interflúvio	Aripuanã-Machado	dentro	da	área	de	
endemismo	de	Rondônia	(Whitney	et	al.	2013).	Essas	descobertas	e	rearranjos	taxonômicos	significam	que	várias	
espécies	neste	complexo	têm	faixas	restritas	que	se	sobrepõem	ao	Arco	do	Desmatamento	e,	portanto,	estão	amea-
çadas	de	extinção	global	–	por	exemplo,	o	vulnerável	Hypocnemis	ochrogyna.	É	provável	que	esse	endemismo	de	
escala	fina	seja	um	fenômeno	biogeográfico	amazônico	comum	que	merece	consideração	urgente	nos	esforços	sis-
temáticos	de	planejamento	de	conservação	(Fernandes	2013).	
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Figura	19.6	Estradas	planejadas	(amarelas),	pavimentadas	(vermelhas)	e	não	pavimentadas	(marrons)	em	toda	a	Amazônia,	bem	como	ferrovias	
existentes	(pretas)	e	planejadas	(roxas).	O	bioma	Amazônia	é	delineado	em	verde,	enquanto	a	Bacia	Amazônica	(o	limite	usado	em	outros	capítulos	
deste	relatório)	é	delineada	em	azul.	
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Quadro	19.3	Incêndios,	desmatamento	e	seca	levam	à	degradação	florestal	

	

Figura	19.B3	A)	Uma	área	recentemente	desmatada	(Foto:	Marizilda	Cruppe/Rede	Amazônia	Sustentável;	B)	Uma	grande	área	desmatada	que	
foi	queimada	recentemente	(Foto:	Flávio	Forner/Rede	Amazônia	Sustentável);	C)	Uma	pequena	área	desmatada	e	queimada	para	agricultura	
de	subsistência	(Foto:	Marizilda	Cruppe/Rede	Amazônia	Sustentável;	D)	Incêndio	em	pastagens	(Foto:	André	Muggiati);	E)	Sub-bosque	(Foto:	
Erika	Berenguer).	

	
Os	incêndios	são	parte	intrínseca	do	processo	de	desmatamento	na	Amazônia	(Barlow	et	al.	2020).	Primeiro,	a	
terra	é	desmatada	e	as	árvores	podem	ser	derrubadas	usando	uma	variedade	de	métodos,	de	motosserras	a	esca-
vadeiras.	Em	seguida,	a	vegetação	derrubada	é	deixada	para	secar	por	um	período	de	algumas	semanas	a	alguns	
meses	na	estação	seca.	Quando	a	vegetação	derrubada	está	seca,	ela	é	incendiada,	transformando	a	maior	parte	da	
biomassa	em	cinzas.	A	terra	está	então	pronta	para	ser	plantada.	Os	incêndios	também	são	usados	na	agricultura	
de	subsistência,	que	muitas	vezes	é	chamada	de	corte	e	queima.	Tradicionalmente	usado	por	Povos	Indígenas	e	
pequenos	proprietários	de	terras,	os	incêndios	são	usados	para	queimar	um	pequeno	pedaço	de	terra	que	foi	re-
centemente	desmatado.	Após	alguns	anos	de	uso	agrícola,	essa	área	será	abandonada	e	deixada	em	pousio,	à	me-
dida	que	o	agricultor	rotaciona	a	produção	agrícola	para	outro	pousio.	Finalmente,	os	incêndios	também	são	usa-
dos	como	uma	ferramenta	comum	de	manejo	em	pastagens,	para	remover	ervas	daninhas	e	pequenas	árvores	e	
aumentar	a	produtividade.	No	entanto,	incêndios	causados	por	desmatamento,	agricultura	de	subsistência	ou	pas-
tagens	podem	escapar	para	áreas	agrícolas	vizinhas,	levando	a	perdas	econômicas	à	medida	que	culturas,	cercas	
e	edifícios	são	queimados	(Cammelli	et	al.	2019).	Eles	também	podem	escapar	para	as	florestas	vizinhas	se	for	um	
ano	seco,	pois	a	serapilheira	com	<23%	de	umidade	pode	sustentar	um	incêndio	(Ray	et	al.	2005).	Incêndios	em	
florestas	amazônicas,	ou	 incêndios	em	sub-bosques,	 tendem	a	ser	de	baixa	 intensidade,	com	alturas	de	chama	
variando	entre	10-50	cm,	e	de	movimento	lento,	queimando	300	m	por	dia	(Cochrane	et	al.	1999;	Ray	et	al.	2005).	
Os	incêndios	no	sub-bosque	podem	ser	bloqueados	pelo	dossel	e	difíceis	de	detectar	por	abordagens	de	sensoria-
mento	remoto	(Pessôa	et	al.	2020).	No	entanto,	desenvolvimentos	tecnológicos	recentes,	como	o	Visible	Infrared	
Imaging	Radiometer	Suite	(VIIRS)	e	o	Continuous	Degradation	Detection	(CODED),	têm	sido	fundamentais	no	ma-
peamento	de	incêndios	em	sub-bosques	na	Amazônia,	ajudando	a	revelar	a	verdadeira	extensão	dos	incêndios	e	a	
degradação	geral	da	floresta	(Bullock	et	al.	2020;	Oliva	e	Schroeder	2015;	Schroeder	et	al.	2014).		
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Figura	19.7	Barragens	hidrelétricas	e	hidrovias	planejadas	e	ativas	em	todo	o	bioma	amazônico.	O	bioma	Amazônia	é	delineado	em	verde,	enquanto	
a	Bacia	Amazônica	(o	limite	usado	em	outros	capítulos	deste	relatório)	é	delineada	em	azul.	Fontes:	WCS	/	Venticinque	2016;	RAISG	2020.	
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Figura	19.8	Alagamento	do	reservatório	da	barragem	de	Balbina	no	Brasil.	a)	Antes	(1986)	e	b)	depois	(2020)	do	alagamento.	Fonte:	Google	Earth.	
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Impactos	indiretos	
	
A	 construção	de	barragens	hidrelétricas	 também	 leva	a	
impactos	 indiretos;	 por	 exemplo,	 a	 população	 atraída	
para	a	região	aumenta	o	desmatamento	na	área	ao	redor	
da	barragem	(Jiang	et	al.	2018;	Velastegui-Montoya	et	al.	
2020).	Além	disso,	a	construção	de	barragens	geralmente	
resulta	em	problemas	socioeconômicos,	como	o	aumento	
da	violência	e	da	ilegalidade,	e	o	deslocamento	e	destrui-
ção	dos	meios	de	subsistência	de	comunidades	indígenas	
e	não	 indígenas	 (Athayde	et	al.	2019;	Castro-Diaz	et	al.	
2018;	Moran	2020;	Randell	2017).		
	
19.3.2.3	Urbanização	
	

Aproximadamente	70%	dos	amazonenses	vivem	em	cen-

tros	urbanos	(Padoch,	C.	 	et	al.	2008;	Parry	et	al.	2014),	
com	a	maior	cidade,	Manaus,	abrigando	>2,2	milhões	de	

habitantes	(IBGE	2021).	Atualmente,	a	expansão	urbana	

está	 concentrada	 em	 pequenas	 e	 médias	 cidades	 (Ri-

chards	e	VanWey	2015;	Tritsch	e	Le	Tourneau	2016)	e	re-

sulta	de	vários	processos,	desde	a	migração	rural-urbana	

e	 urbana-urbana	 até	 o	 deslocamento	devido	 a	 conflitos	

armados	 e	 crescimento	 intrínseco	 da	 população	 (Ca-

margo	 et	 al.	2020;	 Perz	 et	 al.	2010;	 Randell	 e	 VanWey	
2014;	Rudel	et	al.	2002).	Consulte	o	Capítulo	14	para	ob-
ter	mais	detalhes	sobre	a	migração	histórica	para	as	cida-

des	amazônicas.	

	

Impactos	diretos	
	
A	 expansão	 urbana	 e	 suburbana	 aumenta	 o	 desmata-
mento	(Jorge	et	al.	2020),	especialmente	em	assentamen-
tos	 fronteiriços.	 A	 biodiversidade	 urbana	 amazônica	 é	
pouco	estudada,	mas	geralmente	é	taxonomicamente	de-
pauperada	e	tipicamente	dominada	por	um	pequeno	sub-
conjunto	de	espécies	comuns	encontradas	em	habitats	se-
cundários	 (Lees	 e	Moura	 2017;	 Rico-Silva	 et	 al.	 2021).	
Como	observado	em	outros	lugares,	a	urbanização	tam-
bém	influencia	o	clima	local,	que	se	torna	mais	quente	(de	
Oliveira	et	al.	2020;	Souza	et	al.	2016).		
	
Impactos	indiretos	
	
Muitos	migrantes	rurais-urbanos	continuam	a	consumir	
recursos	florestais,	desempenhando,	portanto,	um	papel	
nas	decisões	de	uso	da	 floresta	(Chaves	et	al.	2021;	Pa-
doch,	C.	et	al.	2008).	Por	exemplo,	levantamentos	de	duas	
cidades	amazônicas	no	rio	Madeira	mostraram	que	79%	
dos	domicílios	urbanos	consumiam	carne	de	caça,	inclu-
indo	mamíferos	terrestres	e	aves	(Parry	et	al.	2014).		

Os	animais	caçados	para	consumo	urbano	podem	ser	pro-
venientes	de	florestas	localizadas	a	até	800	quilômetros	
de	distância	e	frequentemente	incluem	espécies	ameaça-
das,	 como	mutum-poranga,	 tatu-canastra,	 azulona,	 ma-
caco-aranha-preto,	 anta,	 tucano-de-papo-branco	e	quei-
xada	 (Bodmer	 e	 Lozano	 2001;	 Bizri	 et	 al.	 2020;	 IUCN	
2021;	Parry	et	al.	2010,	2014).	
	
19.3.2.4	Ferrovias	e	hidrovias	
	
Em	toda	a	Amazônia,	a	densidade	de	ferrovias	e	hidrovias	
é	muito	menor	do	que	a	de	rodovias	(Figuras	19.6	e	19.7).	
Como	 resultado,	 há	 poucos	 estudos	 sobre	 os	 impactos	
dessas	formas	de	infraestrutura	nos	ecossistemas	terres-
tres	(consulte	o	Capítulo	20	para	impactos	das	hidrovias	
nos	ecossistemas	aquáticos).	
	
Impactos	diretos	
	
A	abertura	de	ferrovias	na	Amazônia	resulta	em	desmata-
mento	e	fragmentação	da	floresta	que	é	cortada	pela	linha	
férrea,	impactando	o	movimento	de	animais	que	não	con-
seguem	atravessar	nem	mesmo	clareiras	estreitas	(Lau-
rance	et	al.	2009).	Atualmente,	não	há	investigação	publi-
cada	sobre	os	impactos	diretos	dos	cursos	d'água	nas	flo-
restas	amazônicas.	
	
Impactos	indiretos	
	
O	movimento	limitado	de	passageiros	ao	longo	das	ferro-
vias	 significa	que	os	níveis	de	desmatamento	 adjacente	
são	muito	menores	em	relação	às	estradas.	No	entanto,	as	
ferrovias	ainda	podem	induzir	indiretamente	o	desmata-
mento.	 Por	 exemplo,	 entre	 1984	 e	 2014,	 aproximada-
mente	30.000	km2	de	florestas	foram	perdidos	na	área	de	
influência	 da	 Ferrovia	 Carajás	 na	 Amazônia	 brasileira	
(Santos	et	al.	2020).	No	entanto,	alguns	desses	impactos	
são	difíceis	de	separar	das	estradas	construídas	perto	de	
algumas	das	estações	ferroviárias.		
	
As	ferrovias	apresentam	riscos	importantes	para	o	futuro	
da	Amazônia.	A	Ferrovia	“Ferro	Grão”,	também	localizada	
na	 Amazônia	 brasileira,	 ligaria	 áreas	 de	 soja	 em	 Mato	
Grosso	(sul	da	Amazônia)	ao	porto	de	Miritituba,	no	baixo	
rio	Tapajós,	 com	acesso	ao	rio	Amazonas	 (Figura	19.6).	
Pode-se	esperar	que	os	menores	custos	de	frete	da	soja	
de	Mato	 Grosso	 transportada	 pela	 Ferrovia	 Ferro	 Grão	
contribuam	para	a	conversão	de	pastagens	em	soja,	pos-
sivelmente	 levando	 ao	 desmatamento	 deslocado,	 como	
visto	em	outros	lugares	quando	as	estradas	foram	pavi-
mentadas	 (Fearnside	 e	 Figureido	 2016).	 Outra	 ferrovia	
proposta	 ligaria	 Mato	 Grosso	 ao	 porto	 de	 Bayóvar,	 no	
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estado	peruano	de	Piura	(Dourojeanni	2015).	Essa	ferro-
via,	 conhecida	como	“Ferrovia	para	o	Pacífico”	no	Peru,	
também	poderia	contribuir	para	a	expansão	da	soja	e	o	
desmatamento	deslocado	no	Brasil.	O	mesmo	padrão	de	
desmatamento	deslocado	é	esperado	como	resultado	das	
hidrovias	propostas	do	Tapajós	e	Tocantins,	o	que	esti-
mularia	a	 conversão	de	pastagens	em	grandes	áreas	de	
cultivo	(Fearnside	2001).	
	
19.3.3.	Mineração	
	
19.3.3.1	Minerais	
	
A	mineração	é	uma	das	principais	fontes	de	impactos	am-
bientais	na	Amazônia,	com	45.065	concessões	de	minera-
ção	 em	 operação	 ou	 aguardando	 aprovação,	 das	 quais	
21.536	se	sobrepõem	a	áreas	protegidas	e	Terras	Indíge-
nas	(Figura	19.9).	Enquanto	alguns	minerais,	como	bau-
xita,	cobram	e	minério	de	ferro	(Souza-Filho	et	al.	2021),	
são	extraídas	por	meio	de	operações	jurídicas	conduzidas	
por	grandes	corporações	(Sonter	et	al.	2017),	a	minera-
ção	 de	 ouro	 é	 amplamente	 ilegal	 (Asner	 e	 Tupayachi	
2017;	Sousa	et	al.	2011).	Apesar	de	sua	ilegalidade,	a	mi-
neração	de	ouro	deixou	de	ser	artesanal	e	passou	a	ser	
uma	 atividade	 semimecanizada,	 empregando	máquinas	
grandes	e	caras,	como	perfuratrizes	de	prospecção	e	es-
cavadeiras	 hidráulicas	 (Massaro	 and	 de	 Theije	 2018;	
Springer	et	al.;	Tedesco	2013).	
	
Impactos	diretos	
	
No	geral,	a	extensão	do	desmatamento	causado	pela	mi-
neração	é	muito	menor	do	que	a	causada	pela	expansão	
agrícola	(consulte	a	Seção	19.3.1).	No	entanto,	ela	ainda	
representa	o	principal	 impulsionador	de	perda	florestal	
na	Guiana	Francesa,	Guiana,	Suriname	e	partes	do	Peru	
(Dezécache	et	al.	2017;	Caballero-Espejo	et	al.	2018).	Por	
exemplo,	na	Guiana,	a	mineração	levou	à	perda	de	cerca	
de	89.000	ha	de	florestas	entre	1990	e	2019,	uma	área	18	
vezes	maior	do	que	a	perdida	para	a	expansão	agrícola	no	
mesmo	período	(Comissão	Florestal	da	Guiana	2020).	No	
Suriname,	71%	do	desmatamento	é	atribuído	à	minera-
ção	(República	do	Suriname	2019).	No	sudeste	da	Ama-
zônia	peruana,	 aproximadamente	96.000	ha	 foram	des-
matados	devido	à	mineração	entre	1985	e	2017	(Cabal-
lero-Espejo	 et	 al.	 2018),	 incluindo	 áreas	 dentro	 da	 Re-
serva	Nacional	de	Tambopata	e	sua	zona	tampão	(Asner	e	
Tupayachi	2017).	Em	um	único	ano,	o	desmatamento	de-
vido	à	mineração	de	ouro	na	região	de	Madre	de	Dios	re-
sultou	 na	 perda	 direta	 de	 c.	 1,12	 Tg	 C	 (Csillik	 e	 Asner	
2020).	
	

Outro	impacto	direto	da	mineração	é	a	possível	perda	de	
biodiversidade	 em	 um	 dos	 menores	 ecossistemas	 da	
Amazônia,	as	cangas.	Este	é	um	ecossistema	semelhante	a	
uma	savana	ferruginosa	associado	a	afloramentos	de	si-
deritos	no	leste	da	Amazônia	(Skirycz	et	al.	2014).	Origi-
nalmente	ocupava	uma	área	de	144	km2,	mas	20%	dessa	
área	 foi	 perdida	 para	 a	mineração	 de	minério	 de	 ferro	
(Souza-Filho	et	 al.	2019).	Apesar	 da	pequena	 área	 ocu-
pada,	a	canga	amazônica	possui	38	plantas	vasculares	en-
dêmicas,	das	quais	24	são	consideradas	raras	(Giulietti	et	
al.	2019).	As	cangas	também	são	ricas	em	fauna	endêmica	
de	cavernas	(Giupponi	e	Miranda	2016;	Jaffé	et	al.	2018).	
Pouco	 se	 sabe	 sobre	 os	 impactos	 da	 mineração	 neste	
ecossistema	único.	Os	impactos	diretos	e	indiretos	da	mi-
neração	nos	ecossistemas	aquáticos	e	no	bem-estar	hu-
mano	são	abordados	nos	Capítulos	20	e	21,	 respectiva-
mente.	
	
Impactos	indiretos	
	
Os	 impactos	 indiretos	 das	 atividades	 de	mineração	 são	
muitas	 vezes	maiores	 do	 que	 os	 diretos.	No	Brasil,	 por	
exemplo,	 a	 mineração	 foi	 responsável	 pela	 perda	 de	
11.670	km2	de	florestas	amazônicas	entre	2000	e	2015,	
correspondendo	a	9%	de	todo	o	desmatamento	nesse	pe-
ríodo	(Sonter	et	al.	2017),	com	efeitos	que	se	estendem	
por	70	km	além	dos	limites	das	concessões	de	mineração.	
A	 mineração	 também	 estimula	 a	 perda	 florestal,	 moti-
vando	a	construção	de	estradas	e	outras	infraestruturas	
de	 transporte	que	 levam	a	altos	níveis	de	migração	hu-
mana	e	o	desmatamento	consequente	 (Fearnside	2019;	
Sonter	et	al.	2017).	A	Estrada	de	Ferro	Carajás,	na	Amazô-
nia	brasileira,	é	um	exemplo	disso	(ver	Seção	19.3.2.4).	Fi-
nalmente,	a	mineração	pode	levar	ao	aumento	da	explo-
ração	madeireira	e	do	desmatamento	para	a	produção	de	
carvão	vegetal,	especialmente	para	ser	usado	na	produ-
ção	de	ferro-gusa	(Sonter	et	al.	2015).	
	
19.3.3.2	Petróleo	e	gás	
	
A	exploração	de	petróleo	e	gás	ocorre	principalmente	na	
Amazônia	ocidental,	onde	a	exploração	de	petróleo	bruto	
começou	na	década	de	1940	e	cresceu	substancialmente	
a	partir	da	década	de	1970	(Finer	et	al.	2009;	San	Sebas-
tián	e	Hurtig	2004).	Atualmente,	192	arrendamentos	de	
petróleo	e	gás	estão	em	produção	e	33	estão	sendo	pros-
pectados;	alguns	deles	se	sobrepõem	a	áreas	protegidas	e	
Terras	Indígenas	(Figura	19.10).	
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Figura	19.9	Mineração	ilegal	(roxo)	e	legal	planejada	(amarelo)	ou	sob	preparação	(laranja)	em	toda	a	Amazônia.	O	bioma	Amazônia	é	delineado	em	
verde,	enquanto	a	Bacia	Amazônica	(o	limite	usado	em	outros	capítulos	deste	relatório)	é	delineada	em	azul.	Fontes:	WCS	/	Venticinque	2016;	RAISG	
2020.	
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Figura	19.10	Arrendamentos	de	petróleo	e	gás	em	toda	a	Amazônia.	O	bioma	Amazônia	é	delineado	em	verde,	enquanto	a	Bacia	Amazônica	(o	limite	
usado	em	outros	capítulos	deste	relatório)	é	delineada	em	azul.	Fontes:	WCS	/	Venticinque	2016;	RAISG	2020.	
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Impactos	diretos	
	
As	principais	ameaças	do	desenvolvimento	de	hidrocar-
bonetos	incluem	desmatamento	e	derramamentos	de	pe-
tróleo,	 como	 ocorreu	 em	 várias	 ocasiões	 na	 Colômbia,	
Equador	e	Peru	 (Cardona	2020;	 San	Sebastian	e	Hurtig	
2004;	Vargas-Cuentas	e	Gonzalez	2019).	Por	exemplo,	no	
nordeste	da	Amazônia	equatoriana,	ocorreram	464	der-
ramamentos	de	petróleo	entre	2001	e	2011,	totalizando	
10.000	toneladas	métricas	de	petróleo	bruto	liberadas	no	
meio	ambiente	(Durango-Cordero	et	al.	2018).	 Isso	cor-
responde	a	aproximadamente	25%	da	quantidade	vazada	
no	derramamento	de	óleo	da	Exxon	Valdez.	No	entanto,	o	
número	 de	 derramamentos	 de	 petróleo	 na	Amazônia	 é	
amplamente	subestimado	(Orta-Martínez	et	al.	2007).	Os	
impactos	dos	derramamentos	de	petróleo	nos	ecossiste-
mas	 terrestres	 permanecem	 pouco	 compreendidos.	 No	
entanto,	 foi	 relatado	que	antas,	 pacas,	 queixadas	 e	 vea-
dos-mateiros	consomem	solos	e	águas	contaminados	pelo	
petróleo	derramado	de	tanques	de	petróleo	e	poços	aban-
donados	(Orta-Martínez	et	al.	2018).	Não	está	claro	como	
esse	consumo	pode	afetar	as	populações	animais.	
	
Impactos	indiretos	
	
Assim	como	é	o	caso	da	exploração	mineral,	os	efeitos	in-
diretos	da	exploração	de	petróleo	e	gás	sobre	os	ecossis-
temas	 terrestres	 superam	 os	 diretos.	 A	 construção	 de	
uma	grande	rede	rodoviária	para	acessar	campos	de	pe-
tróleo	levou	à	colonização	de	áreas	anteriormente	remo-
tas,	 especialmente	 no	 Equador,	 resultando	 no	 aumento	
do	desmatamento	(Bilsborrow	et	al.	2004).	As	populações	
de	animais	ao	redor	dessas	estradas	são	afetadas	negati-
vamente	(Zapata-Ríos	et	al.	2006),	com	declínio	de	80%	
de	mamíferos	de	grande	e	médio	porte	e	aves	de	caça	(Su-
árez	et	al.	2013).	Algumas	dessas	estradas	penetram	em	
áreas	 protegidas	 e	 Terras	 Indígenas,	 onde	 levaram	 ao	
desmatamento,	 fragmentação	 de	 habitats,	 extração	 de	
madeira,	caça	excessiva,	colisão	veículo-vida	selvagem	e	
erosão	do	solo	(Finer	et	al.	2009).	
	
19.4	 Degradação:	 uma	 visão	 geral	 dos	 impul-
sionadores	e	impactos	diretos	
	
A	degradação	florestal	é	definida	como	a	redução	da	ca-
pacidade	global	de	uma	floresta	para	fornecer	bens	e	ser-
viços	(Parrotta	et	al.	2012),	o	que	representa	uma	perda	
de	valor	ecológico	da	área	afetada	(Putz	e	Redford	2010).	
Enquanto	o	desmatamento	é	binário	(ou	seja,	a	 floresta	
ou	está	presente	ou	ausente),	a	degradação	florestal	é	ca-
racterizada	por	um	gradiente	de	impacto,	variando	de	flo-
restas	 com	 pouca,	 embora	 significativa,	 perda	 de	 valor	

ecológico,	até	aquelas	que	sofrem	com	graves	perturba-
ções	nas	funções	e	processos	do	ecossistema	(Barreto	et	
al.	2021;	Berenguer	et	al.	2014;	Longo	et	al.	2020).	No	to-
tal,	cerca	de	1	milhão	de	km2	de	florestas	amazônicas	fo-
ram	degradadas	até	2017	(Figura	19.11),	o	equivalente	a	
17%	 do	 bioma,	 principalmente	 no	 Brasil	 (Bullock,	Wo-
odcock,	 Souza,	 et	 al.	 2020).	 Essas	 florestas	 degradadas	
são	uma	parte	persistente	da	paisagem,	pois	apenas	14%	
delas	 foram	 desmatadas	 posteriormente	 (Bullock,	 Wo-
odcock,	Souza,	et	al.	2020).		
	
Vários	distúrbios	antrópicos	atuam	como	impulsionado-
res	diretos	da	degradação	florestal	na	Amazônia	(Figura	
19.12),	 como	 incêndios	 em	 sub-bosques,	 extração	 sele-
tiva	de	madeira,	efeitos	de	borda,	caça	e	mudanças	climá-
ticas	(Andrade	et	al.	2017;	Barlow	et	al.	2016;	Bustamante	
et	al.	2016;	Phillips	et	al.	2017).	Uma	floresta	pode	ser	de-
gradada	pela	ocorrência	de	uma	única	ou	múltiplas	per-
turbações	(Michalski	e	Peres	2017;	Nepstad	et	al.	1999).	
Por	exemplo,	um	fragmento	florestal	que	sofre	efeitos	de	
borda	 também	pode	 ser	 registrado	 e/ou	queimado	 (Fi-
gura	19.13).	Entre	1995	e	2017,	29%	das	florestas	degra-
dadas	 em	 todo	 o	 bioma	 sofreram	 diferentes	 distúrbios	
(Bullock,	Woodcock,	Souza,	et	al.	2020).	Além	disso,	a	mu-
dança	climática	é	um	impulsionador	onipresente	de	de-
gradação,	afetando	todas	as	florestas	amazônicas,	 já	de-
gradadas	ou	não	(ver	Capítulo	24).	
	
Uma	 floresta	 amazônica	perturbada	pode	 ser	 caracteri-
zada	 como	degradada	devido	 a	mudanças	 significativas	
em	sua	estrutura,	microclima	e	biodiversidade,	que	afe-
tam	as	funções	e	processos	do	ecossistema.	Por	exemplo,	
incêndios	no	sub-bosque,	extração	seletiva	de	madeira	e	
efeitos	de	borda	podem	levar	a	uma	alta	mortalidade	das	
árvores,	um	aumento	da	dominância	de	cipós,	uma	pre-
sença	maior	de	 lacunas	no	dossel,	a	diminuição	da	área	
basal	da	floresta	e	dos	estoques	de	carbono,	mudanças	na	
densidade	do	caule	e	a	diminuição	da	presença	de	árvores	
de	 grande	 porte,	 acompanhados	 por	 um	 aumento	 na	
ocorrência	de	indivíduos	de	pequeno	diâmetro	(Alencar	
et	al.	2015;	Balch	et	al.	2011;	Barlow	e	Peres	2008;	Beren-
guer	et	al.2014;	Brando	et	al.	2014;	Laurance	et	al.	2006,	
2011;	Pereira	et	al.	2002;	Schulze	and	Zweede	2006;	Silva	
et	al.	2018;	Uhl	e	Vieira	1989).	Essas	mudanças	estrutu-
rais	podem	resultar	em	uma	intensidade	de	luz,	tempera-
tura,	exposição	ao	vento	e	déficit	de	pressão	de	vapor	sig-
nificativamente	maiores,	bem	como	menos	umidade	do	ar	
e	do	solo	(Balch	et	al.	2008;	Kapos	1989;	Laurance	et	al.	
2011;	Mollinari	et	al.	2019).	Essas	mudanças	abióticas	e	
bióticas	afetam	a	biodiversidade,	que	é	ainda	mais	impac-
tada	pela	caça.	Comunidades	de	fauna	e	flora	experimen-
tarão	mudanças	composicionais	e	funcionais,	com	algum-	



Capítulo	19:	Os	Impulsionadores	e	Impactos	Ecológicos	do	Desmatamento	e	Degradação	Florestal	

Painel	de	Ciências	para	a	Amazônia	 19.23	

	

	 	
Figura	19.11	Florestas	degradadas	(vermelhas)	e	desmatadas	(brancas)	em	toda	a	Bacia	Amazônica.	O	bioma	Amazônia	é	delineado	em	verde,	
enquanto	os	limites	amazônicos	usados	em	outros	capítulos	deste	relatório	são	delineados	em	azul.	Fontes:	Bullock,	Woodcock,	Souza,	et	al.,	2020;	
Mapbiomas	2020.	
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as	espécies	em	declínio	severo,	levando	a	extinções	locais	
(Barlow	et	al.	2016;	de	Andrade	et	al	2014;	Miranda	et	al.	
2020;	Paolucci	et	al.	2016;	Zapata-Ríos	et	al.	2009).	A	du-
ração	dos	impactos	das	perturbações	antrópicas	nas	flo-
restas	 amazônicas	 varia	 dependendo	 da	 natureza,	 fre-
quência	 e	 intensidade	da	perturbação;	 enquanto	 as	 flo-
restas	desmatadas	podem	retornar	aos	estoques	de	car-
bono	de	 linha	de	base	dentro	de	algumas	décadas	 (Ru-
tishauser	 et	 al.	 2015),	 as	 florestas	 queimadas	 podem	
nunca	 recuperar	 seus	 estoques	 originais	 (Silva	 et	 al.	
2018).	 A	 recuperação	 de	 florestas	 degradadas	 também	
depende	do	contexto	da	paisagem,	ou	seja,	se	há	florestas	
próximas	 que	 podem	atuar	 como	 fontes	 de	 sementes	 e	
animais,	acelerando	assim	a	recuperação.	
	
Há	uma	grande	lacuna	em	nossa	compreensão	dos	impac-
tos	regionais	da	degradação	florestal;	uma	lacuna	de	co-
nhecimento	com	uma	necessidade	urgente	de	ser	preen-
chida.	 Globalmente,	 o	 principal	 impacto	 da	 degradação	
florestal	é	o	aumento	das	emissões	de	gases	de	efeito	es-
tufa	devido	à	perda	de	carbono	(Aguiar	et	al.	2016).	Es-
tima-se	 que	 as	 emissões	 de	 CO2	 resultantes	 da	

degradação	florestal	já	superem	as	provenientes	do	des-
matamento	(Baccini	et	al.	2017;	Qin	et	al.	2021).		
	
19.4.1	Incêndios	nos	sub-bosques	
	

Na	maioria	dos	anos,	e	na	maioria	das	florestas	não	per-
turbadas,	a	alta	carga	de	umidade	no	sub-bosque	das	flo-
restas	primárias	amazônicas	mantém	os	níveis	de	 infla-
mabilidade	próximos	de	zero	(Nepstad	et	al.	2004,	Ray	et	
al.	2005,	2010).	No	entanto,	milhares	de	hectares	de	flo-
restas	queimam	em	toda	a	bacia	a	cada	ano	(Aragão	et	al.	
2018;	Withey	et	al.	2018).	Esses	incêndios	de	sub-bosque,	
também	chamados	de	 incêndios	 florestais,	 se	 espalham	
lentamente,	têm	alturas	de	chama	de	10-50	cm	e	liberam	
pouca	 energia	 (≤250	 kW/m)	 (Brando	 et	 al.	 2014,	 Co-
chrane	2003).	No	entanto,	seus	impactos	podem	ser	enor-
mes,	pois	as	 florestas	amazônicas	não	coevoluíram	com	
incêndios.		
	

Figura	19.12	Impulsionadores	diretos	da	degradação	florestal	na	Amazônia,	bem	como	seus	impactos	diretos	nas	escalas	local	e	global.	
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	Impactos	diretos	
	
Incêndios	 em	 sub-bosques	 causam	 impactos	 ecológicos	
importantes	 a	 longo	prazo.	 Eles	 causam	altos	 níveis	 de	
mortalidade	 do	 caule,	 afetando	 negativamente	 os	 esto-
ques	 de	 carbono	 (Barlow	 et	 al.	 2003;	 Berenguer	 et	 al.	
2014;	 Brando	 et	 al.	2019),	 e	 as	 florestas	 levam	muitos	
anos	para	se	recuperar.	Um	estudo	realizado	em	toda	a	
Amazônia	estimou	que	as	florestas	queimadas	têm	esto-
ques	de	carbono	25%	menores	do	que	o	esperado	30	anos	
após	os	incêndios,	com	a	dinâmica	de	crescimento	e	mor-
talidade	 sugerindo	que	 a	 recuperação	havia	 se	 estabili-
zado	(Silva	et	al.	2018).	Os	impactos	do	incêndio	também	
variam	regionalmente.	As	taxas	de	mortalidade	tendem	a	
ser	menores	em	florestas	nas	regiões	mais	secas	da	Ama-
zônia,	 refletindo	 potencialmente	 a	 variação	 regional	 na	
espessura	da	casca	(Staver	et	al.	2020).	Os	impactos	são	
muito	maiores	em	 florestas	 inundadas	do	que	em	terra	
firme	(Quadro	19.4).	No	sul	da	bacia,	no	ecótono	entre	a	
Amazônia	 e	 o	 Cerrado,	 observou-se	 espécies	 de	 gramí-
neas	 nativas	 e	 exóticas	 invadindo	 florestas	 queimadas	
(Silvério	2013);	padrão	não	registrado	em	outras	partes	
da	região.	No	sudoeste	da	bacia,	as	 florestas	queimadas	
experimentaram	um	aumento	na	dominância	de	espécies	
nativas	de	bambu	(Silva	et	al.	2021).	Tanto	a	invasão	de	
grama	quanto	de	bambu	aumenta	significativamente	a	in-
flamabilidade	dessas	florestas	já	queimadas	(Dalagnol	et	
al.	2018;	Silverio	et	al.	2013).	
	
A	alta	mortalidade	de	árvores	causada	por	incêndios	em	
sub-bosques	 leva	a	mudanças	 taxonômicas	e	 funcionais	
significativas	na	comunidade	vegetal,	que	perde	espécies	
clímax	de	alta	densidade	de	madeira	e	vê	um	domínio	de	

espécies	pioneiras	de	madeira	 leve	(Barlow	et	al.	2012;	
Berenguer	et	al.	2018).	Atualmente,	não	se	sabe	se	as	flo-
restas	queimadas	acabarão	retornando	à	sua	composição	
original	 da	 comunidade	 vegetal.	Devido	 a	mudanças	na	
estrutura	da	floresta	e	na	abundância	de	árvores	frutífe-
ras,	a	fauna	também	é	impactada	por	incêndios	em	sub-
bosques.	Por	exemplo,	os	incêndios	extirpam	muitas	aves	
e	mamíferos	especialistas	em	florestas,	enquanto	favore-
cem	espécies	que	ocorrem	em	bordas	florestais	e	flores-
tas	secundárias	(Barlow	e	Peres	2004,	2006).	Além	disso,	
os	 incêndios	 no	 sub-bosque	 afetam	 negativamente	 a	
abundância	de	várias	ordens	de	invertebrados	da	serapi-
lheira,	 como	 Coleoptera,	 Collembola,	 Dermaptera,	 Dip-
tera,	 Formicidae,	 Isoptera,	 Hemiptera	 e	 Orthoptera	
(França	et	al.	2020;	Silveira	et	al.	2010).	Essas	mudanças	
são	duradouras	mesmo	em	florestas	contínuas,	onde	não	
deve	haver	barreiras	para	a	recolonização	(Mestre	et	al.	
2013).	
	
Futuro	dos	incêndios	e	seus	impactos	
	
As	interações	entre	o	clima	e	as	mudanças	no	uso	da	terra	
em	toda	a	Amazônia	podem	criar	as	condições	necessá-
rias	para	incêndios	mais	generalizados	e	intensos	(Malhi	
et	al.	2008,	de	Faria	et	al.	2017,	Brando	et	al.	2019).	À	me-
dida	que	o	clima	muda,	esperamos	observar	um	aumento	
na	frequência	de	eventos	climáticos	extremos	e	condições	
climáticas	mais	quentes	(Le	Page	et	al.	2017,	de	Faria	et	
al.	2017,	Fonseca	et	al.	2019).	Ao	mesmo	tempo,	o	desma-
tamento	continua	a	promover	fragmentações	florestais	e	
os	efeitos	de	borda	associados	são	muito	maiores	em	flo-
restas	que	queimaram	várias	vezes	(Alencar	et	al.	2006,	
Armenteras	et	al.	2017).	Em	algumas	regiões	da	Amazô-
nia,	já	podemos	observar	como	as	interações	entre	tais	fa-
tores	 têm	 contribuído	 para	 incêndios	 de	 sub-bosques	
maiores	 e	 mais	 frequentes	 que	 queimaram	 cerca	 de	
85.000	km2	de	florestas	primárias	no	sul	da	Amazônia	du-
rante	a	década	de	2000	(Morton	et	al.	2013,	Aragão	et	al.	
2018).	À	medida	que	as	mudanças	no	clima	e	no	uso	da	
terra	continuarão	em	um	futuro	próximo,	elas	podem	de-
sencadear	incêndios	queimando	áreas	ainda	maiores	(Le	
Page	et	al.	2017,	Brando	et	al.	2020).	Consequentemente,	
as	 queimadas	 poderiam	 se	 tornar	 a	 principal	 fonte	 de	
emissão	de	carbono	na	Amazônia,	superando	as	associa-
das	ao	desmatamento	(Aragão	et	al.	2018,	Brando	et	al.	
2020).	
	
Um	dos	 principais	motivos	 para	 se	 preocupar	 é	 que	 as	
atuais	transformações	nas	florestas	causadas	pelo	clima	e	
pelas	mudanças	no	uso	da	 terra	não	queimarão	apenas	
grandes	áreas,	mas	também	matarão	mais	árvores	do	que	
atualmente.	No	sudeste	da	Amazônia,	para	um	aumento		

Figura	 19.13	 Um	 pequeno	 fragmento	 de	 floresta,	 cercado	 por	
plantações	de	soja,	que	foi	explorado	seletivamente	e	depois	queimado	
durante	 o	 El	 Niño	 de	 2015,	 em	 Belterra,	 Brasil.	 Foto:	 Marizilda	
Cruppe/Rede	Amazônia	Sustentável.	
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de	100	kW/m	na	intensidade	da	linha	de	fogo,	a	mortali-
dade	das	árvores	aumentou	em	10%	(Brando	et	al.	2014).	
Com	mais	bordas	e	condições	climáticas	mais	secas,	espe-
ramos	que	a	intensidade	da	linha	de	fogo	aumente	muito,	
potencialmente	 causando	 a	mortalidade	 de	muito	mais	
árvores	 e,	 posteriormente,	 resultando	 em	 ainda	 mais	
emissões	de	CO2.	Além	disso,	algumas	projeções	apontam	
para	 uma	 possível	 expansão	 da	 geografia	 do	 fogo	 para	
áreas	historicamente	mais	úmidas,	um	provável	efeito	da	
combinação	de	mudanças	climáticas	e	de	uso	da	terra.	
	
19.4.2	Efeitos	de	borda	
	
Entre	2001	e	2015,	cerca	de	180.000	km2	de	bordas	flo-
restais	 foram	 criados	 na	 Amazônia	 (Silva	 Junior	 et	 al.	
2020).	A	proliferação	resultante	no	habitat	de	borda,	mui-
tas	vezes	sem	‘núcleo’	de	habitat,	é	onipresente	em	paisa-
gens	de	fronteira	agrícola	na	Amazônia	do	Brasil	(Broad-
bent	et	al.	2008;	Fearnside	2005;	Numata	et	al.	2017;	Silva	
et	al.	2018),	Bolívia	(Paneque-Gálvez	et	al.	2013),	Colôm-
bia,	Equador	e	Peru	(Armenteras	e	Barreto	et	al.	2017).	
	
	

	
Impactos	diretos	
	
Em	escalas	locais,	aumentos	na	intensidade	da	luz,	tem-
peratura	do	ar,	déficit	de	pressão	de	vapor	e	exposição	ao	
vento,	acompanhados	por	reduções	na	umidade	do	ar	e	
na	umidade	do	solo,	resultam	em	dessecação	ao	redor	das	
bordas	(Broadbent	et	al.	2008;	Kapos	1989;	Laurance	et	
al.	2018),	o	que	pode	se	estender	por	centenas	de	metros	
em	 florestas	 adjacentes	 (Briant	 et	 al.	 2010).	 Essa	 mu-
dança	 no	microclima	 contribui	 para	 a	 elevada	mortali-
dade	de	árvores,	que	por	sua	vez	leva	a	colapsos	de	bio-
massa,	especialmente	nos	primeiros	100	m	de	uma	borda	
florestal	(Laurance	et	al.	1997;	Numata	et	al.	2011).	Em	
toda	a	Amazônia,	947	Tg	C	foram	perdidos	entre	2001	e	
2015	devido	a	efeitos	de	borda,	representando	um	terço	
das	perdas	por	desmatamento	no	mesmo	período	(Silva	
Junior	et	al.	2020).	As	perdas	de	carbono	não	são	compen-
sadas	pelo	crescimento	ou	recrutamento	de	árvores;	as	
bordas	da	floresta	sofrem	uma	mudança	drástica	na	com-
posição	das	espécies,	tornando-se	dominadas	por	lianas	e	
árvores	de	menor	tamanho	e	com	madeira	de	menor	den-
sidade,	que	armazenam	menos	carbono	(Laurance	et	al.	
2006;	 Michalski	 et	 al.	 2007).	 Em	 última	 análise,	 a	

Quadro	19.4	Impactos	dos	incêndios	florestais	nas	florestas	das	planícies	aluviais	

	

Embora	as	florestas	amazônicas	de	planícies	sejam	inundadas	por	vários	meses	a	cada	ano,	elas	são	notavelmente	

inflamáveis	quando	comparadas	às	florestas	de	terra	firme,	particularmente	em	rios	de	água	negra	(Flores	et	al.	
2014,	2017;	Resende	et	al.	2014;	Nogueira	et	al.	2019).	Por	causa	das	inundações,	a	serapilheira	da	floresta	leva	

mais	tempo	para	se	decompor	e	se	acumular,	formando	um	tapete	radicular	(raízes	finas	e	húmus)	no	solo	superfi-

cial	que	pode	espalhar	incêndios	durante	eventos	extremos	de	seca	(dos	Santos	e	Nelson	2013,	Flores	et	al.	2014).	

Em	comparação	com	as	florestas	de	terra	firme,	os	sub-bosques	das	florestas	de	planícies	também	são	um	pouco	

mais	abertos,	permitindo	que	o	combustível	seque	mais	rapidamente	(Almeida	et	al.	2016).	Como	resultado,	quando	

os	incêndios	florestais	se	espalham,	eles	podem	ser	intensos,	matando	até	90%	de	todas	as	árvores	pelos	sistemas	

radiculares	(Flores	et	al.	2014,	2017;	Resende	et	al.	2014).	Após	um	único	incêndio,	as	florestas	ainda	podem	se	

recuperar	lentamente,	mas	permanecem	vulneráveis	a	incêndios	recorrentes	por	décadas.	Ao	longo	do	médio	Rio	

Negro,	por	exemplo,	metade	de	todas	as	florestas	queimadas	foram	afetadas	por	outro	incêndio,	o	que	fez	com	que	

ficassem	presas	em	um	estado	de	vegetação	aberta	(Flores	et	al.	2016).	Evidências	recentes	revelam	que,	após	um	

primeiro	incêndio,	o	solo	superficial	das	florestas	de	várzea	começa	a	perder	nutrientes	e	sedimentos	finos	e	a	ga-

nhar	areia.	Ao	mesmo	tempo,	a	composição	das	árvores	muda,	com	espécies	típicas	de	savanas	de	areia	branca	se	

tornando	dominantes,	juntamente	com	plantas	herbáceas	nativas.	Em	somente	40	anos,	florestas	em	solos	argilosos	

são	substituídas	por	savanas	de	areia	branca	devido	a	incêndios	florestais	recorrentes	(Flores	et	al.	2021).	As	flo-
restas	de	planície	de	inundação	são,	portanto,	ecossistemas	frágeis	e	inflamáveis	e,	como	estão	espalhadas	por	toda	

a	Amazônia,	podem	potencialmente	espalhar	incêndios	em	regiões	remotas	(Flores	et	al.	2017)	que	poderia	acelerar	

os	pontos	de	inflexão	em	grande	escala	(consulte	o	Capítulo	24).	Os	planos	de	manejo	do	fogo	na	Amazônia	devem	

levar	em	conta	a	existência	desses	ecossistemas	inflamáveis	de	várzea,	para	evitar	que	os	incêndios	se	espalhem	

quando	ocorrer	a	próxima	grande	seca.	
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proliferação	de	árvores	pioneiras	faz	com	que	as	florestas	
próximas	 às	 bordas	 apresentem	densidades	 de	 árvores	
mais	altas	do	que	aquelas	mais	distantes	(Laurance	et	al.	
2011).	
	
Não	é	apenas	a	flora	que	é	diretamente	impactada	pelos	
efeitos	de	borda;	tanto	a	fauna	de	vertebrados	quanto	a	
de	invertebrados	também	experimentam	mudanças	com-
posicionais	e	 funcionais	consideráveis,	com	algumas	es-
pécies	 prosperando	 enquanto	 outras	 declinam	 (Biten-
court	et	al.	2020;	Santos-Filho	et	al.	2012).	No	geral,	as	es-
pécies	 generalistas	 são	 favorecidas	 pelos	 habitats	 de	
borda,	enquanto	os	especialistas	ficam	restritos	ao	núcleo	
florestal.	Isso	pode	levar	a	extinções	locais	de	espécies	es-
pecializadas	incapazes	de	se	adaptar	as	novas	condições	
perturbadas,	 favorecendo	 espécies	 especializadas	 de	
borda	e	de	lacunas	ou	até	facilitando	a	colonização	e	a	ex-
pansão	do	alcance	para	espécies	não	florestais	(Palmei-
rim	et	 al.	2020;	Mahood,	 Lees	 e	Peres	2012;	Rutt	et	 al.	
2019).	 Por	 exemplo,	 os	 ungulados	 evitam	as	 bordas	 da	
floresta,	 enquanto	 os	 roedores	 têm	 abundâncias	 seme-
lhantes	nas	bordas	ou	núcleos	da	 floresta	 (Norris	et	 al.	
2008).	Entre	os	invertebrados,	um	exemplo	marcante	é	o	
das	formigas	cortadeiras;	dentro	dos	primeiros	50	m	de	
uma	 borda	 florestal,	 a	 densidade	 de	 colônias	 aumenta	
quase	20	vezes	quando	comparada	ao	interior	da	floresta	
(Dohm	et	al.	2011).	
	
Impactos	indiretos	
	
As	bordas	da	floresta	são	mais	suscetíveis	a	outros	tipos	
de	perturbações	(Brando	et	al.	2019),	especialmente	in-
cêndios	 em	 sub-bosques	 (Armenteras,	 González,	 et	 al.	
2013;	Devisscher	et	al.	2016;	Silva	et	al.	2018).	Isso	é	me-
diado	por	mudanças	na	estrutura	e	composição	da	vege-
tação,	além	das	alterações	microclimáticas	que	ocorrem	
quando	 uma	 borda	 é	 criada	 (Cochrane	 2003),	 que	 são	
exacerbadas	pelas	mudanças	climáticas	(Cochrane	e	Lau-
rance	2008;	Cochrane	e	Barber	2009).	Regiões	florestais	
fragmentadas	 na	 bacia	 experimentam	 uma	 frequência	
maior	de	 incêndios	 florestais,	 incluindo	a	Bolívia	 (Mail-
lard	et	al.	2020)	e	Brasil	(Silva	et	al.	2018;	Silva	et	al.	2018;	
Silvério	et	al.	2018),	e	Colômbia	(Armenteras,	Barreto,	et	
al.	2017;	Armenteras,	González,	et	al.	2013).	
	
19.4.3	Exploração	Madeireira	
	
A	 produção	madeireira	 por	meio	 da	 exploração	madei-
reira	seletiva	é	uma	das	atividades	mais	importantes	em	
áreas	de	floresta	tropical	(Edwards	et	al.	2014).	Os	países	
pan-amazônicos	 representam	13%	da	produção	de	ma-
deira	 serrada	 tropical,	 onde	 o	 Brasil	 sozinho	 é	

responsável	por	mais	da	metade	(52%)	da	produção,	se-
guido	pelo	Equador	(11%),	Peru	(10%)	e	Bolívia	(10%).	
Venezuela,	Colômbia,	Suriname	e	Guiana	representam	os	
17%	restantes	(Itto	2020)	(Figura	19.14).	A	extensão	das	
atividades	madeireiras	nos	países	amazônicos	também	é	
grande.	Na	Amazônia	brasileira,	a	exploração	madeireira	
seletiva	afeta	uma	área	 tão	grande	quanto	a	desmatada	
anualmente	 (Asner	 et	 al.	 2005,	 2009;	 Matricardi	 et	 al.	
2020),	 concentrou-se	 principalmente	 ao	 longo	 da	 fron-
teira	de	desmatamento	e	no	entorno	dos	principais	cen-
tros	madeireiros	(SFB	e	 Imazon	2010).	A	extração	sele-
tiva	de	madeira	é	o	segundo	impulsionador	mais	comum	
de	 degradação	 florestal	 na	 Amazônia	 brasileira,	 atrás	
apenas	dos	efeitos	de	borda	(Matricardi	et	al.	2020).	
	
Impactos	diretos	
	
A	ilegalidade	da	exploração	madeireira	nos	países	da	Ba-
cia	Amazônica	é	comumente	associada	às	práticas	madei-
reiras	convencionais,	que	diferem	da	exploração	madei-
reira	de	impacto	reduzido	(RIL).	A	exploração	madeireira	
convencional	 extrai	 uma	 quantidade	maior	 de	madeira	
por	hectare	(por	exemplo,	volume	e	número	de	espécies)	
e	não	segue	um	plano	coerente	de	extração	de	infraestru-
tura	que	permitiria	menos	impacto	para	a	colheita	futura	
(ou	 seja,	menos	 estradas	 e	 áreas	 de	 exploração	madei-
reira)	(Lima	et	al.	2020;	Sist	e	Ferreira	2007).	As	práticas	
convencionais	 de	 perfilagem	 aumentam	 a	 compactação	
do	solo	a	partir	de	trilhas	de	derrapagem	não	planejadas	
(DeArmond	et	al.	2019),	e	têm	um	impacto	maior	na	re-
dução	dos	estoques	de	carbono	(Sasaki	et	al.	2016),	au-
mentando	a	necromassa	e	a	queda	de	árvores	(Palace	et	
al.	2007;	Schulze	e	Zweede	2006),	e	aumentando	as	emis-
sões	de	CO2	(até	30%)	quando	comparado	com	a	floresta	
não	 explorada	 (Blanc	 et	 al.	2009;	 Pearson	 et	 al.	2014).	
Além	disso,	as	práticas	convencionais	de	exploração	ma-
deireira	têm	maiores	impactos	na	biodiversidade	quando	
comparadas	às	RIL,	 incluindo	a	redução	da	abundância,	
riqueza	e	diversidade	 filogenética	e	 funcional	das	espé-
cies,	principalmente	durante	os	primeiros	anos	após	a	ex-
ploração	madeireira	(Azevedo-Ramos	et	al.	2006;	Jacob	et	
al.	2021;	Mestre	 et	 al.	2020;	Montejo-Kovacevich	 et	 al.	
2018).	Mudanças	na	riqueza	e	abundância	de	espécies	po-
dem,	em	parte,	ser	explicadas	por	aumentos	pós-corte	no	
estresse	 fisiológico	dos	 indivíduos	 (França	 et	 al.	2016).	
Em	última	análise,	isso	leva	a	impactos	subsequentes	nos	
processos	 ecossistêmicos;	 por	 exemplo,	 na	 Amazônia	
brasileira,	a	extração	seletiva	de	madeira	levou	ao	declí-
nio	da	riqueza	de	besouros	rola-bosta	e	mudou	significa-
tivamente	 sua	 composição	 comunitária,	 o	 que,	 por	 sua	
vez,	diminuiu	as	taxas	de	bioturbação	do	solo,	uma	função	
desempenhada		por		esses		animais		(França		et		al.		2017).	 	
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Práticas	madeireiras	distintas	também	impactam	a	dinâ-
mica	e	os	serviços	ecossistêmicos	em	florestas	desmata-
das	na	Amazônia.	A	exploração	madeireira	afeta	os	fluxos	
de	energia	e	água	devido	a	mudanças	no	albedo	e	na	ru-
gosidade	da	superfície	causadas	por	altos	níveis	de	aber-
tura	do	dossel,	principalmente	no	curto	prazo	(1-3	anos)	
(Huang	 et	 al.	2020).	 Essas	 práticas	 também	promovem	
temperaturas	mais	quentes	dentro	da	floresta	(Mollinari	
et	al.	2019),	e	dependendo	da	intensidade	da	extração,	a	
recuperação	de	biomassa	para	novos	ciclos	de	corte	fica	
comprometida.		
	
A	rede	rodoviária	criada	pela	exploração	madeireira	sele-
tiva	fornece	acesso	a	novas	áreas	de	caça	(Robinson	et	al.	
1999),	o	que	pode	levar	a	declínios	nas	populações	ani-
mais.	A	exploração	madeireira	também	facilita	a	ocorrên-
cia	de	incêndios	em	sub-bosques;	o	dano	intenso	ao	dos-
sel	 causado	 pelas	 atividades	 de	 exploração	 madeireira	
leva	a	mudanças	no	microclima	nos	dois	primeiros	anos	
após	as	operações	de	exploração	madeireira	(Mollinari	et	

al.		2019).	A	floresta	mais	quente	e	seca	é,	portanto,	mais	
propensa	a	sustentar	incêndios	no	sub-bosque	(Uhl	e	Vi-
eira,	1989).	
	
19.4.4	Caça	
	
Atualmente,	 há	 declínios	 populacionais	 contínuos	 em	
muitas	espécies	de	mamíferos,	répteis	e	aves	associadas	
à	colheita	excessiva,	que	são	tendenciosas	para	espécies	
de	grande	porte.	Os	resultados	dessa	defaunação	podem	
ter	consequências	profundas	para	a	composição	de	espé-
cies,	biomassa	populacional,	processos	ecossistêmicos	e	
bem-estar	 humano	 em	 paisagens	 amazônicas	 superex-
ploradas.	
	
A	exploração	comercial	de	peles	de	animais	no	século	XX	
foi	 intensa;	 entre	 1904	 e	 1969,	 estima-se	 que	 23,3	mi-
lhões	de	mamíferos	silvestres	e	répteis	de	pelo	menos	20	
espécies	 foram	 caçados	 comercialmente	 por	 suas	 peles	
(Antunes	 et	 al.	2016).	 Essa	 exploração	 comercial	 agora	

Figura	19.14	Perfilagem	seletiva	em	toda	a	Amazônia.	Gráfico	de	pizza	–	distribuição	da	produção	madeireira	nos	países	amazônicos	(Itto	2021).	
Mapa	-	produção	legal	de	madeira	por	município	brasileiro	de	2010	a	2019	(IBGE	2020).	
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está	 bastante	 reduzida,	 embora	 aproximadamente	
41.000	peles	de	queixada	(principalmente	caititu)	sejam	
exportadas	pela	indústria	da	moda	anualmente	(Sinovas	
et	 al.	 2017).	 A	 exploração	 agora	 é	 predominantemente	
para	alimentos,	com	Peres	et	al.	(2016)	estimando	que	a	
caça	afeta	32%	das	florestas	remanescentes	na	Amazônia	
brasileira	 (~	 1M	 km2),	 com	 um	 forte	 esgotamento	 de	
grandes	populações	de	vertebrados	nas	proximidades	de	
assentamentos,	estradas	e	rios	(Peres	e	Lago	2003).	
	
Impactos	diretos	
	
Os	 impactos	 variam	 entre	 as	 espécies,	 dependendo	 de	
suas	características	de	história	de	vida;	táxons	que	nor-
malmente	são	de	longa	duração,	com	baixas	taxas	de	na-
talidade	e	longos	períodos	de	geração	são	mais	vulnerá-
veis	à	extinção	local	(Bodmer	et	al.	1997).	Por	exemplo,	
no	sudeste	do	Peru,	a	caça	resultou	na	extirpação	local	de	
grandes	espécies	de	primatas	e	reduziu	as	populações	de	
primatas	 de	 tamanho	 médio	 em	 80%	 (Nuñez-Iturri	 e	
Howe	2007).	A	vulnerabilidade	à	caça	também	pode	ser	
exacerbada	por	peculiaridades	biogeográficas,	com	a	caça	
representando	uma	grande	ameaça	para	espécies	micro-
endêmicas	 como	 o	 jacamim-de-costas-escuras	 (Psophia	
obscura)	ou	espécies	terrestres	restritas	a	habitats	espe-
cíficos	que	são	mais	acessíveis	como	o	mutum-fava	(Crax	
globulosa),	que	é	encontrado	apenas	ao	longo	de	florestas	
ribeirinhas	mais	acessíveis.	Perda	de	habitat,	fragmenta-
ção	e	distúrbios	causados	pelo	homem,	como	extração	de	
madeira	e	incêndios	florestais,	interagem	sinergicamente	
com	a	caça	na	redução	e	 isolamento	de	populações	que	
não	usam	a	matriz	 de	habitat	 não	 florestal,	 inibindo	os	
‘efeitos	de	resgate’	das	florestas	vizinhas	e,	portanto,	a	di-
nâmica	fonte-dreno	(Peres	2001).	Além	disso,	há	evidên-
cias	de	impactos	subletais	da	caça	em	vertebrados	ama-
zônicos,	com	o	chumbo	sendo	encontrado	nos	fígados	de	
espécies	 silvestres	 amazônicas	 (Cartró-Sabaté	 et	 al.	
2019).		
	
Embora	a	caça	represente	o	principal	 impulsionador	de	
defaunação	 direta,	 existem	 outros	 impulsionadores	 de	
perda,	incluindo	conflitos	entre	humanos	e	animais	selva-
gens	decorrentes	de	depredações	de	gado	por	panteras	
(Panthera	onca)	(Michalski	et	al.	2006)	e	harpias	(Harpia	
harpyja)	(Trinca	et	al.	2008).	O	comércio	de	animais	sil-
vestres	também	impacta	um	conjunto	diversificado	de	tá-
xons;	por	exemplo,	a	exportação	de	papagaios	vivos	gira	
em	média	de	12.000	aves	por	ano,	principalmente	indiví-
duos	capturados	na	natureza	da	Guiana,	Peru	e	Suriname	
(Sinovas	 e	 al.	 2017)	 e	 ~4.000	macacos-da-noite	 (Aotus	
sp.)	foram	estimados	como	tendo	sido	vendidos	para	um	
laboratório	biomédico	no	 lado	colombiano	da	região	da	

tríplice	fronteira	do	noroeste	da	Amazônia	(Maldonado	et	
al.	2009).	O	esgotamento	direto	para	o	comércio	de	ani-
mais	 de	 estimação	 tem	 uma	 longa	 história	 e	 provavel-
mente	 levou	 à	 extinção	 regional	 de	 espécies	 como	 o	
guaruba	(Guaruba	guarouba)	desde	meados	do	século	XIX	
(Moura	et	al.	2014).	Embora	o	comércio	tenha	sido	redu-
zido	graças	a	estratégias	eficazes	de	comando	e	controle,	
ele	continua	sendo	a	principal	ameaça	para	espécies	regi-
onalmente	ameaçadas	de	extinção,	como	o	bicudo-verda-
deiro	(Sporophila	maximiliani)	(Ubaid	et	al.	2018).		
	
Impactos	indiretos	
	
A	caça	excessiva	pode	ter	impactos	generalizados	nas	flo-
restas	amazônicas,	 interrompendo	ou	removendo	 total-
mente	o	controle	"de	cima	para	baixo"	em	ecossistemas	
mediados	por	predadores	e	herbívoros	de	grande	porte,	
levando	a	alterações	generalizadas	e	potencialmente	irre-
versíveis	do	ecossistema	e	à	perda	de	resiliência	e	função	
(Ripple	et	al.	2016).	A	caça	excessiva	interrompe	as	inte-
rações	ecológicas	entre	as	plantas	e	seus	dispersores	de	
sementes,	pois	alguns	grandes	mamíferos	realizam	servi-
ços	não	redundantes	de	dispersão	de	sementes	(Ripple	et	
al.	2016).	Como	consequência,	há	uma	mudança	nos	pa-
drões	de	recrutamento	de	mudas	em	áreas	fortemente	ca-
çadas	(Bagchi	et	al.	2018),	com	aumento	de	espécies	dis-
persadas	 pelo	 vento	 ou	 com	 sementes	 pequenas	 (Ter-
borgh	et	al.	2008).	Isso,	por	sua	vez,	poderia	levar	a	uma	
diminuição	nos	estoques	 futuros	de	carbono	das	 flores-
tas,	pois	as	espécies	favorecidas	nas	florestas	caçadas	ten-
dem	a	ter	menor	capacidade	de	armazenamento	de	car-
bono	(Peres	et	al.	2016).	
	
19.5	Conclusões	
	
A	partir	de	2018,	aproximadamente	14%	do	bioma	Ama-
zônia	 havia	 sido	 desmatado,	 principalmente	 devido	 à	
substituição	de	florestas	por	pastagens.	A	perda	florestal	
afeta	a	temperatura	e	a	precipitação	locais,	com	aumentos	
nas	 temperaturas	da	 superfície	 terrestre	 e	 reduções	na	
precipitação	de	até	1,8%	em	toda	a	Amazônia.	As	extin-
ções	 locais	 também	 são	 resultado	 direto	 do	 desmata-
mento.	O	fato	de	não	haver	registro	oficial	de	uma	extin-
ção	regional	ou	global	de	espécies	na	Amazônia	não	deve	
ser	bem-visto,	pois	um	grande	número	de	espécies	ainda	
precisa	ser	descrito	pela	ciência;	é	possível,	e	até	prová-
vel,	que	as	espécies	estejam	desaparecendo	antes	de	se-
rem	conhecidas.	Incêndios	florestais,	extração	seletiva	de	
madeira,	efeitos	de	borda	e	caça	exercem	pressões	adici-
onais	 sobre	 a	 biodiversidade,	 contribuindo	 para	 graves	
mudanças	na	composição	de	espécies	das	florestas	rema-
nescentes.	 As	 interações	 entre	 os	 múltiplos	
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impulsionadores	do	desmatamento	e	da	degradação	flo-
restal	 amplificam	 seus	 efeitos	 individuais.	 É	 necessário	
interromper	imediatamente	os	impulsionadores	do	des-
matamento	 e	 da	 degradação	 florestal	 para	 evitar	 mais	
emissões	de	gases	de	efeito	estufa	e	perda	de	biodiversi-
dade.	
	
19.6	Recomendações	
	

• Os	governos,	o	setor	privado	e	a	sociedade	civil	
precisam	 tomar	 medidas	 urgentes	 para	 evitar	
mais	 desmatamento	 na	 Amazônia,	 particular-
mente	das	florestas	primárias.	Evitar	a	perda	de	
florestas	 primárias	 é,	 de	 longe,	 a	maior	 priori-
dade	para	evitar	emissões	de	carbono,	perda	de	
biodiversidade	e	mudanças	hidrológicas	region-
ais.	

• Os	 governos	 devem	 fechar	 os	 mercados	 de	
produtos	 ilegais	 (por	exemplo,	madeira,	ouro	e	
carne	de	caça).	

• Implementar	 um	 sistema	 integrado	 de	monito-
ramento	 do	 desmatamento	 e	 da	 degradação	
florestal	em	toda	a	bacia	com	conjuntos	de	dados	
comparáveis,	transparentes	e	acessíveis.	Os	con-
juntos	de	dados	podem	ser	gerados	por	meio	de	
parcerias	 entre	 governos	 e	 a	 comunidade	
científica.	Não	podemos	mais	aceitar	que	o	des-
matamento	seja	o	único	foco	do	monitoramento	
florestal.	

• Desenvolver	avaliações	de	impacto	ambiental	em	
toda	a	bacia	para	infraestrutura,	como	estradas,	
hidrovias	 e	 barragens,	 pois	 seus	 impactos	 não	
são	apenas	locais.	O	planejamento	deve	levar	em	
conta	os	impactos	indiretos	da	infraestrutura	nos	
ecossistemas	 circundantes,	 pois	 estes	 podem	
superar	os	impactos	diretos.	

• Licenciamento,	 concessões	 e	 autorizações	 para	
conversão	 florestal	 e	 desenvolvimento	 de	 in-
fraestrutura	devem	ser	acessíveis	em	toda	a	Ba-
cia	 Amazônica	 para	 apoiar	 a	 integração	 com	
sistemas	de	monitoramento	terrestres	e	por	sa-
télite,	permitindo	a	rastreabilidade	da	cadeia	de	
suprimentos	 e	 a	 avaliação	 de	 risco	 dos	 inves-
timentos.	

• A	urbanização	precisa	ser	planejada	para	substi-
tuir	o	atual	modo	de	invasão	orgânica.	

• Desenvolver	 um	 sistema	 de	monitoramento	 de	
risco	de	incêndio	e	um	sistema	de	alerta	precoce	
para	 prevenir	 e	 combater	 incêndios	 florestais,	
especialmente	 em	 anos	 de	 secas	 extremas,	
quando	os	incêndios	têm	maior	probabilidade	de	

escapar	 de	 usos	 não	 florestais	 da	 terra.	 Estes	
devem	ser	acompanhados	por	programas	que	es-
timulem	técnicas	alternativas	de	manejo	da	terra	
que	não	usem	fogo.	

• Restringir	 as	 concessões	 de	 exploração	 ma-
deireira	a	empresas	que	empregam	técnicas	de	
exploração	 madeireira	 de	 impacto	 reduzido,	 a	
fim	de	 diminuir	 a	 inflamabilidade	 da	 floresta	 e	
promover	uma	economia	sustentável	baseada	na	
floresta.	É	crucial	que	as	concessões	madeireiras	
reservem	parte	de	seu	território	para	atuar	como	
fontes	de	recolonização	de	áreas	desmatadas.	
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