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de dezembro e abril. Eventos climáticos extremos, como furacões tendem a acontecer de junho 

a novembro, com pico em agosto e setembro. Os furacões são formados no meio do oceano 

Atlântico com tendência ao oeste do GoM (Turner & Rabalais 2019). Outros eventos ocorrem 

na transição da zona temperada da América do Norte, tais como as frentes frias que podem 

afetar eventualmente a costa sudoeste entre dezembro e fevereiro (Osland et al. 2020). 

1.3.4 Vegetação 

Nas planícies costeiras do sudoeste da Flórida, encontram-se comunidades herbáceas e 

arbustivas, influenciadas por águas salobres (University of Florida 2023). A zona é constituída 

por áreas úmidas, palustres e estuarinas (Engle 2011). Esses estuários são uma importante fonte 

de carbono azul, formados por ecossistemas como o manguezal, ervas marinhas e pântanos 

salgados (Thorhaug et al. 2019). As principais espécies de árvores de manguezal na área de 

estudo são: Rhizhophora mangle, Avicennia germinans e Lagucularia racemosa (Nelson 2011). 

Outra espécie conhecida como o manguezal de botão (Conocarpus erectus) cresce em zonas 

próximas ao manguezal, especialmente no sul da Flórida (Saha et al. 2011).  
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2 ESTADO ATUAL DO CONHECIMENTO 

2.1 CONTEXTO GEOLÓGICO 

2.1.1 Evolução geológica  

Segundo Bostick et al. (2005), a Flórida é conhecida como “Plataforma da Flórida”, que 

é uma planície costeira principalmente subaquática. Devido às flutuações do nível do mar ao 

longo do tempo geológico, a Plataforma da Flórida esteve totalmente subaquática (durante os 

períodos interglaciais) e completamente acima do nível do mar (durante os períodos glaciais). 

Hoje, apenas cerca de um terço da plataforma está acima do nível do mar. A formação da 

plataforma da Flórida esteve dividida em três fases: 

A primeira é conhecida como a idade das placas tectônicas (mais de 450 Ma). Allen & 

Main (2005) propõem que nessa fase o planalto da Flórida formou-se pela combinação de 

atividade vulcânica e sedimentação marinha, no início do Ordoviciano. No Devoniano África, 

América do Sul, Índia, Austrália, Antártica e Flórida foram combinadas no supercontinente 

meridional de Gondwana (Figura 2). Durante o supercontinente Pangea, a Flórida esteve no 

meio das Américas e África. Quando Pangea começou a separar-se devido aos movimentos das 

placas tectônicas, gerou-se a divisão da Pangea em Laurásia (América do Norte, Europa e partes 

da Ásia) e Gondwana. Posteriormente, a América do Norte separou-se de Laurásia e migrou 

para o noroeste. Os fragmentos continentais da crosta que formam a base da Península da 

Flórida foram unidos ao continente Norte Americano.  

 
Figura 2- Florida durante o Devoniano Inferior (400 Ma). Modificado de Cocks et al. (2011). 
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A segunda fase foi chamada de idade de produção dos carbonatos (160-23 Ma). Entre 

os 160 e 140 Ma a expansão do fundo do mar deslocou blocos continentais. Durante esse 

período o Bloco de Yucatán migrou para o sul, enquanto o Bloco Flórida-Bahamas moveu-se 

para o sudeste, criando assim a bacia do Golfo do Mexico (Hine 2019) (Figura 3). Além disso, 

Bostick et al. (2005) sugerem que um clima global mais quente acompanhado de um aumento 

do nível médio do mar durante o final do Mesozóico (190-66 Ma), permitiu que o embasamento 

ígneo da Flórida fosse inundado. Com o nível do mar alto, uma corrente oceânica começou a 

fluir entre a Flórida e a Geórgia, nomeada de “Georgia Seaway” (Gardulski et al. 1991). Isso 

evitou que os sedimentos siliciclásticos continentais (produzidos a partir da erosão dos 

Apalaches) se moverem ao sul, mantendo a plataforma da Flórida e os mares rasos tropicais 

livres de sedimentos clásticos (Figura 4A e Figura 4B). O continente norte-americano continuou 

migrando para o noroeste nas latitudes tropicais, enquanto as condições para precipitação de 

carbonatos foram ideais. A deposição maciça de material calcário tem ocorrido durante os 

últimos 130 Ma em toda a Plataforma da Flórida. 

 

Figura 3-Mapa paleogeográfico mostrando a divisão do supercontinente Pangea e a formação do Golfo 

do México. Modificado de Hine (2019). 

A última fase é conhecida como a invasão siliciclástica (23 Ma até hoje). Com a 

separação da América do Sul da Antártica (~ 30 Ma), o clima esfriou significativamente 

promovendo a formação de grandes mantos de gelo no continente (Crame 1999). A partir da 
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formação de mantos de gelo, o nível do mar começou a cair significativamente, assim o 

“Georgia Seaway” se tornou mais raso e sua capacidade de redirecionar sedimentos 

siliciclásticos foi diminuída (Missimer & Maliva 2017). Por volta de 23 Ma, a deposição maciça 

de sedimentos clásticos começou na Flórida (Lane 1994). Assim, a produção de carbonato 

reduziu-se substancialmente no norte e centro da Flórida (Figura 4C), enquanto o sul da Flórida, 

relativamente livre de siliciclásticos, continuou precipitando carbonatos (Bostick et al. 2005). 

 

Figura 4-Transição de litologia dominada por carbonato para litologia dominada por siliciclásticos. 

Modificado de Perez (2022). 

2.1.2 Geomorfologia  

Flórida é uma região de baixo relevo, com uma elevação máxima de 105 m, e com 

apenas alguns metros acima do nível do mar (Hine 2019). A origem do relevo da Flórida é 

complexa, e está associada a erosão e deposição costeira, relevo calcário, processos eólicos, 

processos fluviais, intemperismo e pedogênese (Rupert & Arthur 1990, Williams et al. 2022). 

Scott (1992) sugere que as flutuações do nível do mar no final do Cenozóico, que inundaram a 

plataforma da Flórida, resultaram em processos deposicionais marinhos, dominando a 

geomorfologia da Península da Flórida. Os resquícios das linhas costeiras hoje são identificados 

em zonas de relevo baixo, perto do litoral; enquanto as zonas do relevo alto localizadas no 

interior da Península da Flórida estão sujeitas à erosão e subsequente alteração pela ação do 

vento e da água. 

White (1970) dividiu o estado da Flórida em três zonas geomorfológicas: a zona norte 

ou proximal, a central ou meso-peninsular e a sul ou distal (Figura 5A). A zona norte é 

caracterizada por terrenos elevados contínuos, formando um planalto em direção ao leste e oeste 

da Flórida. A zona central é dominada por planaltos descontínuos na forma de cordilheiras 

subparalelas separadas por vales. A zona sul é plana, com declividades leves e mal drenadas, 

limitada ao este pela “Atlantic Coastal Ridge”. 

Williams et al. (2022) propõe uma classificação das paisagens da Flórida, dividindo a 

região em 10 distritos geomorfológicos (Figura 5B). No sudoeste da Flórida encontram-se os 
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distritos de Everglades e Peace River. Everglades inclui os estratos e as paisagens mais jovens 

da Flórida do Plioceno-Pleistoceno, com cobertura de zonas húmidas. Peace River é 

caracterizado por um baixo relevo com declividades em direção à costa do GoM e presença de 

“sinkholes”. 

 
Figura 5- (A) Zonas geomorfológicas da Flórida, modificado de White (1970); e (B) Distritos 

geomorfológicos da Flórida, modificado de Williams et al. (2022). 

2.2 FERRAMENTAS PARA ESTUDOS PALEOAMBIENTAIS 

2.2.1 Sensoriamento remoto para mapeamento de manguezais 

 Tedesco (2015) define o sensoriamento remoto como a interação entre radiação 

eletromagnética e matéria, com exceção das abordagens baseadas em gravimetria. A interação 

entre materiais e ondas eletromagnéticas depende tanto das características da radiação 

eletromagnética (e.g. frequência, comprimento de onda) quanto das propriedades químicas e 

físicas dos alvos. A partir da fonte de energia os dados obtidos por técnicas de sensoriamento 

remoto podem ser classificados como: ativo e passivo (Musa et al. 2015). Análises de séries 

temporais baseadas em imagens satelitais são uma ferramenta para estudar a dinâmica da 

superfície terrestre, e entender a magnitude dessas dinâmicas dentro de um intervalo de tempo 

estabelecido (Lasaponara & Lanorte 2012). 

 Entre as dinâmicas a analisar pelas técnicas de sensoriamento remoto encontram-se os 

referentes ao manguezal. Algumas das dinâmicas estudadas com dados de imagens de satélite 

incluem: mudanças da cobertura do solo, observação de desastres, distribuição e diferenciação 

das espécies e estado de saúde das florestas de manguezal (Purnamasayangsukasih et al. 2016). 

Para identificar o manguezal mediante dados ópticos de sensoriamento remoto, é necessário 
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considerar suas características espectrais e texturais do dossel e das folhas (Ramsey III & Jensen 

1996). Porém, a distinção espectral das espécies de manguezal é definida pela idade, vitalidade, 

e as características fenológicas/morfológicas (Blasco et al. 1998). A variabilidade climática em 

termos de chuva, radiação solar, umidade relativa e outros, também pode influenciar a resposta 

espectral gerando mudanças da folhagem e fisiologia das árvores de manguezal (Wang et al. 

2008). 

 Cardenas et al. (2022) usaram imagens de satélite óticas, dados radar e modelos digitais 

de elevação para compreender o impacto da construção da rodovia PA-458 na rede de drenagem 

da península de Bragança, Brasil. Este estudo revelou que construções antropogênicas podem 

resultar em condições de alta salinidade que levam à degradação dos manguezais. Já na 

Península da Flórida, Lagomasino et al. (2021) apresentam uma abordagem similar para 

investigar a degradação e recolonização de manguezais após o furacão Irma em 2007. 

Utilizando imagens de satélite, os dois trabalhos avaliaram as espécies afetadas e 

desenvolveram um modelo de elevação topográfica. O principal objetivo era determinar as 

trajetórias de recuperação e identificar as causas da morte das árvores de manguezal. Portanto, 

ambos estudos destacam a relevância do uso de tecnologias de sensoriamento remoto no 

monitoramento de ecossistemas de manguezal. 

2.3 MANGUEZAIS NO SUDOESTE DA FLÓRIDA 

O GoM possui 8% da extensão de floresta de manguezal global (Osland et al. 2018), 

sendo o sistema de manguezal do sudoeste da Flórida o mais extenso com ~220.000 ha 

(Thorhaug et al. 2019). Os principais fatores que controlam a estrutura e distribuição do 

manguezal nesta região são: o fluxo de água doce proveniente do Parque Nacional Everglades, 

as mudanças sazonais na precipitação e a elevação do nível do mar (Lirman et al. 2019). O 

ecossistema fornece importantes serviços ecossistêmicos como: habitat para diversas espécies 

animais e berçários para espécies aquáticas exploradas para a pesca (Manson et al. 2005, Serafy 

et al. 2003). Além disso, os manguezais são eficazes na proteção da linha de costa contra os 

efeitos das mudanças climáticas, oferecendo proteção contra as tempestades e inundações 

(Eong 1993, FAO 2007, Tue et al. 2014). 

 Lirman et al. (2019) sugerem que um dos principais problemas que os manguezais da 

Flórida apresentam é o relacionado com a salinidade, principalmente pela redução do fluxo de 

água doce no século XX, devido a modificações na drenagem, projetos de desenvolvimento 

(Sklar et al. 2005) e mudanças no uso da terra (Volk et al. 2017). O estudo de Marshall et al. 
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(2009) na Baía da Flórida, indica que as condições de pré-drenagem comparadas com o fluxo 

atual eram 2,5 e 4 vezes maiores. Por conseguinte, a salinidade teve variações entre 5-20 ppt 

maiores comparadas com as condições de salinidade de 1960, que são relacionadas com 

mudanças na hidrologia regional de ecossistemas costeiros. Essas condições de alta salinidade 

causaram “dieback” em algumas áreas de floresta de manguezal, acompanhada da perda de 

saúde do manguezal em setores vizinhos (Tweedley et al. 2019). Isso afeta a produtividade 

primária desse ecossistema de manguezal (Lorenz 2014). 

O sudoeste da Flórida apresenta assentamentos urbanos que interferem nos ecossistemas 

costeiros, incluindo o manguezal (Lirman et al. 2019). Portanto essa influência urbana gera 

nutrientes e contaminantes que são descarregados aos ambientes costeiros, provocando 

perturbações dos processos biogeoquímicos (von Glasow et al. 2013). Brand & Compton 

(2007) estudaram a proliferação de algas na costa sudoeste da Flórida na década de 2000. Eles 

indicam que essa última proliferação de algas foi entre 13-18 vezes mais dominante, comparada 

com a desenvolvida na metade do século XX; sendo as atividades antropogênicas a fonte de 

incremento dos nutrientes. Outra ameaça são as espécies invasoras como a Aroeira-vermelha 

(Schinus terebinthifolia), a Colubrina (Colubrina asiatica) e a Casuarina (Casuarina 

equisetifolia), que atingem algumas áreas normalmente ocupadas pelas florestas de manguezais 

(Davis et al. 2005, Makowski & Finkl 2019). 

Eventos naturais como os furacões, que atingem as florestas de manguezal são outro 

fator que influencia os manguezais do sudoeste da Flórida. Esses eventos são intensificados por 

conta das mudanças climáticas (Bender et al. 2010) afetando a estrutura e composição das 

árvores de manguezal e gerando mudanças na topografia, hidrologia e sedimentos (Smith et al. 

1994). Alguns dos furacões que impactaram a costa sudoeste da Flórida nas últimas duas 

décadas foram: Mitch (1998), Harvey (1999), Charley (2004), Wilma (2005), Bonnie (2010) e 

Irma (2017) (NOAA 2023). 

2.4 FENÔMENOS CLIMÁTICOS E MUDANÇAS NO NÍVEL MÉDIO DO MAR NA 

DINÂMICA DOS MANGUEZAIS  

 O aumento do nível do mar (SLR) é uma resposta às mudanças climáticas globais 

(Sweet et al. 2022). As projeções para o ano 2100 indicam que a tendência persistirá como 

resultado ao derretimento das massas de gelo, a expansão térmica da água do mar e as emissões 

de gases efeito estufa (Le Cozannet et al. 2019). Numerosos fatores contribuem para as 

alterações do nível do mar como a eustasia, compactação de sedimentos e processos glacio-
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isostáticos (Rovere et al. 2016). O SLR causa a migração da região de intermaré para zonas 

topograficamente mais elevadas, produzindo uma maior realocação dos ecossistemas de 

intermaré como os manguezais (Ellison 2015). 

Os ambientes costeiros da Flórida são vulneráveis ao SLR (Parkinson & Wdowinski 

2023), devido principalmente às baixas elevações, as inundações intermitentes durante chuvas 

intensas e as tempestades (Mahjabin & Abdul-Aziz 2020, Lagomasino et al. 2021). Além disso, 

os sistemas de barreiras e o mar aberto no litoral são favoráveis à erosão e desbordamento 

(Wang & Briggs 2015). Considerando a geologia, a Florida encontra-se sobre sedimentos 

arenosos e calcários não consolidados que permitem a invasão de águas salgadas (Williams et 

al. 2022). Outro fator não menos importante está relacionado com a urbanização que 

compromete a adaptabilidade dos ecossistemas costeiros (Geselbracht et al. 2011). 

O estudo de Sklar et al. (2021) indica que as florestas de manguezal no sudoeste da 

Flórida podem acompanhar o SLR atual de 2,1 mm/ano (Bâki Iz et al. 2012). No entanto Osland 

et al. (2022) mostra que os manguezais da Flórida estão se expandindo e ocupando lugares onde 

anteriormente existiam marismas salgadas após eventos de geadas. Outros estudos evidenciam 

que o SLR favorece a substituição de árvores de floresta de água doce por manguezais (Meeder 

et al. 1993); por exemplo pinheiro por Avicennia germinans na ilha de Sugarloaf Key 

provocado pelo aumento na salinidade das águas da região. 
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3 MATERIAIS E MÉTODOS 

Este trabalho propôs a metodologia resumida na Figura 6.  

 
Figura 6- Fluxograma metodológico. 

3.1 AVALIAÇÃO DA DINÂMICA DA VEGETAÇÃO PARA A IDENTIFICAÇÃO DO 

“DIEBACK” NO MANGUEZAL 

Usando a API Javascript do Google Earth Engine (GEE) foi realizada uma classificação 

da cobertura vegetal ao longo da costa oeste da Flórida. O conjunto de dados de alta resolução 

(~0,6 m) usado foi o National Agriculture Imagery Program (NAIP) (Google 2022). O conjunto 

de dados NAIP tem quatro bandas espectrais: vermelho, verde, azul e infravermelho próximo 

(NIR) em unidades de refletância de número digital. Para obter informações adicionais para a 

classificação, o Índice de Vegetação de Clorofila Verde (GCVI) (Equação 1), o Índice de 

Vegetação por Diferença Normalizada (NDVI) (Equação 2) e uma Razão Simples (SR) 

(Equação 3) foram calculados e adicionados como bandas às imagens. Para reduzir a 

complexidade da classificação, foi criada uma máscara com base no “Mangrove Habitat 

Florida Land Cover Classification System” (FWC 2009). O conjunto de dados do GIS 

Mangrove Habitat representa os manguezais da Flórida, mas somente os manguezais da costa 
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oeste foram selecionados para criar a máscara. Por fim, uma máscara foi expandida aplicando 

um buffer de 100 metros, evitando a perda de informações sobre o “dieback” do manguezal. 

Uma máscara adicional foi criada usando o conjunto de dados NASA SRTM Digital Elevation 

para selecionar pixels com elevação inferior a 65 metros acima do nível do mar (mamsl). 

𝐺𝐶𝑉𝐼 = (
𝑁𝐼𝑅

𝑉𝑒𝑟𝑑𝑒
) − 1    (1) 

𝑁𝐷𝑉𝐼 =  
𝑁𝐼𝑅−𝑉𝑒𝑟𝑚𝑒𝑙ℎ𝑜

𝑁𝐼𝑅+𝑉𝑒𝑟𝑚𝑒𝑙ℎ𝑜
   (2) 

𝑆𝑅 =  
𝑉𝑒𝑟𝑚𝑒𝑙ℎ𝑜

𝑁𝐼𝑅
    (3) 

Dois intervalos de datas foram escolhidos para determinar possíveis regiões de 

“dieback” de manguezal, sendo o primeiro 2009-2010 e o segundo 2019-2020. Um algoritmo 

de redução da mediana foi aplicado para obter uma única imagem de cada intervalo. Esse 

método calcula a mediana de todos os valores em cada pixel de todas as bandas 

correspondentes; ele pode produzir resultados precisos e resumidos de várias imagens para a 

classificação (Phan et al. 2020). Usando a máscara e a composição de imagens como base, 

foram definidas três classes de cobertura da terra: vegetação, água e outros. A classe de 

vegetação corresponde principalmente a florestas de manguezal, mas também inclui em baixa 

proporção outras unidades de vegetação costeira, como pastagens, marismas, pântanos 

salgados, arbustos, etc., bem como terras agrícolas. A falta de bandas espectrais adicionais e a 

extensão da área de estudo evitaram a identificação do manguezal em uma única classe. Foram 

coletadas amostras de treinamento de pixels a partir de polígonos desenhados manualmente ao 

longo da costa oeste da Flórida. A metodologia de coleta foi mediante técnicas de interpretação 

visual sobre as imagens pré-processadas, onde para cada classe foram coletadas ~50 amostras 

representativas. O modelo de classificação foi o Random Forest, treinado com 100 árvores de 

iteração. O classificador Random Forest foi escolhido por ter apresentado resultados 

promissores na análise de cobertura/uso da terra usando o conjunto de dados NAIP (e.g., Kim 

et al. 2020, Prasai et al. 2021). O treinamento foi realizado com variáveis preditoras, extraindo 

valores de bandas do NAIP e suas classes associadas para cada local nos dados de treinamento. 

Depois que os dados de treinamento foram preparados, as 3 classes de cobertura da terra foram 

incluídas para as 2 imagens compostas (2009-2010, 2019-2020). 

As classificações foram comparadas com uma análise espaço-temporal da cobertura da 

terra, reconhecendo 9 classes. 3 classes correspondem à cobertura inalterada da terra e 6 à 

dinâmica da cobertura da terra costeira. Das 6 classes dinâmicas, a mudança vegetação-água e 
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a vegetação-outros foram usadas para indicar possíveis PD no manguezal. As regiões com perda 

de vegetação foram categorizadas manualmente como PD, descartando as migrações da linha 

costeira, a expansão urbana, a perda de vegetação não relacionada a manguezais etc. As áreas 

de inundação representaram um desafio, pois os PD, são frequentemente inundados devido a 

depressões na planície de maré que precederam o “dieback”. Por fim, os pontos de “dieback” 

foram validados usando imagens históricas de alta resolução do Google Earth Pro, permitindo 

a criação de um conjunto de dados de “dieback” de manguezal. 

3.1.1 “Dataset” de dados de satélite 

Um “dataset” de imagens do RapidEye foi utilizado para entender melhor a dinâmica 

do “dieback” dos manguezais ao longo do tempo. O conjunto de dados inclui produtos de nível 

3A ortorretificados e corrigidos radiometricamente, com 5 bandas multiespectrais (azul, verde, 

vermelho, borda vermelha e NIR) e uma resolução espacial de ~5 m. Os dados foram baixados 

da ferramenta Planet Explorer (Planet Labs Inc. 2022) com base nos PD identificados. Não foi 

necessário nenhum pré-processamento, pois as unidades de pixel do produto Planet são 

fornecidas em reflectância de superfície. Foram definidos três intervalos de tempo com base na 

disponibilidade de imagens e nas datas de aparecimento de “dieback”: 2009-2011, 2014-2016 

e 2019-2020. Todas as imagens foram adquiridas durante a estação seca da Flórida, entre janeiro 

e março, para evitar mudanças sazonais na cobertura do manguezal devido à temperatura ou 

outros fatores climáticos como precipitação. As imagens foram agrupadas em 3 ortomosaicos 

(um para cada período), os mosaicos de 2019-2020 e 2014-2016 tinham 42 cenas cada e o 

mosaico de 2009-2011 tinha 41 cenas. Estes mosaicos foram criados usando a caixa de 

ferramentas Raster do ArcGIS Pro, calculando estatísticas, pirâmides e a construção dos limites 

para as cenas. Com base na densidade de “dieback”, na área de degradação e na distribuição 

espacial, foram escolhidos 10 PD para realizar uma análise de alta resolução temporal. 

3.1.2 Avaliação de alta resolução temporal 

Uma análise detalhada do comportamento de “dieback” foi realizada em cinco regiões 

representativas da área de estudo: Terra Ceia (1 ponto), Charlotte (1 ponto), Pine Island (5 

pontos), Marco Island (2 pontos) e Crawl Key (1 ponto). Terra Ceia e Crawl Key representaram 

os limites de presença de “dieback” mais boreal e austral, respectivamente. Pine Island e Marco 

Island apresentaram a maior densidade de pontos de “dieback”, assim como a maior área de 

degradação. A localização do “dieback” de Charlotte está fortemente relacionada a amplas 

regiões de atividade urbana e antropogênica. Esses pontos foram mapeados manualmente para 

cada imagem disponível no Google Earth Pro entre 1998 e 2021. A disponibilidade de imagens 
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dos pontos de Charlotte corresponde a cenas de 1998 a 2020, Crawl Key de 2006 a 2020, Terra 

Ceia de 2007 a 2020 e Marco Island de 2006 a 2020. Os pontos de “dieback” de Pine Island 

tinham cenas que variavam entre 1999-2006 e 2020-2021. Os polígonos mapeados no Google 

Earth Pro foram exportados como classes de recursos para o ArcGIS Pro para calcular a área 

geométrica e o perímetro com base em medições do modelo geoidal da ESRI. As taxas de 

regeneração/degradação e o período de aparecimento do “dieback” do manguezal foram 

estimados com base nas características geométricas. 

3.2 AVALIAÇÃO TOPOGRÁFICA 

Uma análise topográfica foi realizada para explicar a relação entre o "dieback" dos 

manguezais, as depressões da planície de maré e a altura da vegetação. As áreas de interesse 

(AOIs) escolhidas para a análise 3D foram Pine Island e Marco Island por ter a maior densidade 

de PDs por quilômetro quadrado. Os dados topográficos usados foram duas nuvens de pontos 

lidar baixadas da ferramenta da Web NOAA Digital Coast (NOAA 2021). O primeiro conjunto 

de dados de nuvem de pontos foi o "FDEM Lidar: Southwest Florida", com uma precisão 

vertical de 6,4 cm e um espaçamento de pontos de 0,7 m (OCM Partners 2010). A segunda 

nuvem de pontos foi a "USGS/NRCS Lidar: Southwest Florida", com uma precisão vertical de 

8,9 cm e um espaçamento de pontos de 0,35m (OCM Partners 2020). Para fins de comparação, 

o espaçamento do conjunto de dados Lidar de 2018 foi aumentado para 0,7 m. As datas de 

aquisição nas AOIs para os conjuntos de dados FDEM e USGS/NRCS Lidar foram 17/07/2007 

e 29/10/2018, respectivamente. Ambos os conjuntos de dados lidar são fornecidos com um nível 

de classificação; no entanto, foram usadas apenas as classes: solo, água e não classificada para 

os fins deste estudo. A classe não classificada foi separada em células, e os pontos lidar em cada 

célula foram classificados automaticamente como solo, outros ou vegetação usando o software 

Global Mapper. Por fim, usando a ferramenta Path Profile do software Global Mapper, foram 

realizadas uma depuração e uma reclassificação manual dos pontos. 

Para a criação dos modelos de elevação, o Global Mapper fornece ferramentas de 

triangulação de todos os pontos derivados em um Modelo Digital de Superfície (MDS) e a 

filtragem dos pontos do solo em um Modelo Digital de Terreno (MDT). O MDT discrimina 

apenas a superfície do substrato, sem cobertura vegetal, podendo ser entendida como a planície 

de maré da área de estudo. O modelo de altura da vegetação foi obtido usando a ferramenta 

Combine/Compare Terrain Layers (Combinar/Comparar camadas de terreno) do Global 

Mapper. Esse método subtraiu a camada de elevação em grade que representava o MDS do 

MDT para obter o modelo digital de altura da vegetação (DVHM). Modelos digitais e perfis 
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transversais foram elaborados e comparados para entender a dinâmica da altura da vegetação 

entre 2007 e 2018. 
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4 RESULTADOS 

4.1 CONJUNTO DE DADOS DE PD AO LONGO DA COSTA OESTE DA FLÓRIDA: 

RESOLUÇÃO MÉDIA  

Baseados nas análises de mudança da vegetação das imagens NAIP, foram identificados 

86 PDs ao longo da costa sudoeste da Flórida (Tabela 1 e Figura 7A). A dinâmica dos PDs 

consiste em perda e regeneração das áreas de manguezal nas últimas duas décadas. A maior 

parte dos PDs é registrada nas áreas de Marco Island e Pine Island. Ao contrário, a menor 

quantidade de PDs acontece em Charlotte, Crawl Key, Key West e Terra Ceia (Figura 7B). 

Tabela 1- Localização dos PDs. 

(continua) 

ID Data registro Latitude Longitude Local 

FD01 1998 27,6722 -82,5213 Terra Ceia 

FD02 2017 27,5991 -82,5596 Terra Ceia 

FD03 2007 27,5946 -82,5793 Terra Ceia 

FD04 2010 27,5813 -82,5739 Terra Ceia 

FD05 2006 27,5667 -82,6048 Terra Ceia 

FD06 2002 27,5651 -82,6165 Terra Ceia 

FD07 2007 27,5402 -82,6109 Terra Ceia 

FD08 2005 26,6555 -82,1929 Pine Island 

FD09 2005 26,6518 -82,1881 Pine Island 

FD10 1998 26,6488 -82,1460 Pine Island 

FD11 2010 26,5775 -82,1161 Pine Island 

FD12 2005 26,5311 -82,1052 Pine Island 

FD13 2007 26,3780 -81,8363 Pine Island 

FD14 2004 26,0282 -81,7625 Marco Island 

FD15 2007 26,0159 -81,7505 Marco Island 

FD16 2007 26,0112 -81,7485 Marco Island 

FD17 2004 26,0035 -81,7429 Marco Island 

FD18 2018 25,9630 -81,6777 Marco Island 

FD19 2018 25,9064 -81,6462 Marco Island 

FD20 2018 25,8791 -81,6840 Marco Island 

FD21 2006 24,5282 -81,9258 Key West 

FD22 2006 24,5605 -81,8904 Key West 

FD23 2004 24,7004 -81,0914 Crawl Key 

FD24 2007 25,8990 -81,6554 Marco Island 

FD25 2005 25,8742 -81,6808 Marco Island 

FD26 2018 25,9087 -81,6893 Marco Island 

FD27 2018 25,9152 -81,6905 Marco Island 

FD28 2018 25,9264 -81,6849 Marco Island 

FD29 2007 25,9403 -81,6490 Marco Island 

FD30 2007 25,9488 -81,6716 Marco Island 

FD31 1985 25,9307 -81,6615 Marco Island 

FD32 2007 25,9559 -81,6632 Marco Island 
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ID Data registro Latitude Longitude Local 

FD33 2004 25,9646 -81,6571 Marco Island 

FD34 2007 25,9744 -81,7161 Marco Island 

FD35 2007 25,9768 -81,7223 Marco Island 

FD36 2004 26,0233 -81,7481 Marco Island 

FD37 2006 26,0334 -81,7685 Marco Island 

FD38 2010 26,0474 -81,7745 Marco Island 

FD39 2004 26,0579 -81,7808 Marco Island 

FD40 2013 26,4200 -81,8481 Pine Island 

FD41 2005 26,4402 -81,9117 Pine Island 

FD42 2008 26,4844 -81,9688 Pine Island 

FD43 2006 26,4841 -81,9756 Pine Island 

FD44 2006 26,4846 -81,9854 Pine Island 

FD45 2007 26,5157 -82,0058 Pine Island 

FD46 2007 26,4536 -82,0928 Pine Island 

FD47 2006 26,4871 -82,1010 Pine Island 

FD48 2007 26,4961 -82,0591 Pine Island 

FD49 2007 26,5061 -82,0673 Pine Island 

FD50 2006 26,4971 -82,0967 Pine Island 

FD51 2010 26,5132 -82,0925 Pine Island 

FD52 2005 26,5337 -82,1111 Pine Island 

FD53 2005 26,5362 -82,1119 Pine Island 

FD54 2005 26,5394 -82,1103 Pine Island 

FD55 2005 26,5422 -82,1106 Pine Island 

FD56 2005 26,5437 -82,1086 Pine Island 

FD57 2005 26,5451 -82,1132 Pine Island 

FD58 1999 26,5460 -82,1107 Pine Island 

FD59 2005 26,5474 -82,1134 Pine Island 

FD60 2005 26,5498 -82,1139 Pine Island 

FD61 2005 26,5498 -82,1122 Pine Island 

FD62 2005 26,5518 -82,1130 Pine Island 

FD63 2005 26,5498 -82,0526 Pine Island 

FD64 2017 26,5648 -82,1133 Pine Island 

FD65 2005 26,5759 -82,1195 Pine Island 

FD66 2004 26,5809 -82,1181 Pine Island 

FD67 2005 26,6037 -82,1277 Pine Island 

FD68 2005 26,6105 -82,1305 Pine Island 

FD69 2005 26,6138 -82,1286 Pine Island 

FD70 2004 26,6270 -82,1332 Pine Island 

FD71 2004 26,6297 -82,1341 Pine Island 

FD72 2005 26,6327 -82,1336 Pine Island 

FD73 2005 26,6349 -82,1315 Pine Island 

FD74 2005 26,6364 -82,1362 Pine Island 

FD75 2005 26,6469 -82,1434 Pine Island 

FD76 2005 26,6381 -82,1750 Pine Island 

FD77 2005 26,6421 -82,1846 Pine Island 

FD78 1998 26,9052 -82,0944 Charlotte 

(continuação) 
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ID Data registro Latitude Longitude Local 

FD79 2007 26,9413 -82,1910 Charlotte 

FD80 2006 26,8936 -82,1722 Charlotte 

FD81 1999 26,8730 -82,3131 Charlotte 

FD82 2008 27,4653 -82,6785 Terra Ceia 

FD83 2006 24,7463 -80,9771 Crawl Key 

FD84 2005 26,5533 -82,1131 Pine Island 

FD85 2005 26,6156 -82,1329 Pine Island 

FD86 2005 26,6166 -82,1300 Pine Island 

 
Figura 7- (A) Localização dos PDs e (B) Densidade e área dos PDs no ano de 2019. 

As áreas dos PDs extraídas das imagens de RapidEye e sua distribuição espacial são 

resumidas na Figura 8. Nessa figura pode ser observado que nas regiões de Marco Island e Terra 

Ceia existe uma tendência leve de expansão das áreas de “dieback” na floresta de manguezal. 

De forma oposta, na região de Pine Island, apesar de ter a maior quantidade de PDs, as áreas de 

“dieback” estão diminuindo. Os PDs de Crawl Key e Key West estão em constante expansão 

ao longo do tempo. Os PDs de Marco Island que apresentam a expansão mais considerável (de 

~5000-8000 m2 para ~60000-130000 m2) não são os mais próximos das grandes áreas urbanas, 

e sim os mais próximos às rodovias. Esse mesmo comportamento pode ser observado em Crawl 

Key, onde os PDs se expandem de ~1500-8000 m2 para ~3000-21000 m2 próximos à “Oversea 

Highway” do sul da Flórida. 

(conclusão) 
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Figura 8- Dinâmica de degradação/regeneração nos PDs, baseado em dados Rapid Eye. 
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Em Charlotte, foram encontrados 4 PDs, com data de aparecimento entre 1998 e 2007, 

registrados nas imagens do Google Earth Pro. A área média de “dieback” é de 6.493 m2 nos 11 

anos de análise do conjunto de dados do Rapideye (Tabela 2). No mosaico de 2009-2011, a 

extensão de “dieback” teve valores entre 2.365 para 16.210 m2 com uma área média de 7.804 

m2. A área média de “dieback” para o mosaico de 2014-2016 foi de 6.190 m2 com valores entre 

2.271-12.796 m2. As mudanças na área dos 4 PDs mostraram regeneração do manguezal com 

taxas de 17 a 569 m2/ano para o período 2009-2014. A área média foi de 5.485 m2 no mosaico 

de 2019-2020, variando de 2.436-10.066 m2. Entre 2015 e 2020, 2 PDs apresentaram 

degradação do manguezal, enquanto os outros 2 registraram uma regeneração. As taxas de 

regeneração nesse intervalo atingiram 276 a 546 m2/ano, e a taxa de degradação foi de 28 a 213 

m2/ano. A densidade de PDs é menor a 1 ponto/km2.para o período 2019-2020 em Charlotte. 

Tabela 2- Resumo das estatísticas dos PDs. 

(continua) 

 Charlotte Crawl 

Key/Key West 

Marco 

Island 

Pine 

Island 

Terra Ceia 

Total PDs 4 4 23 47 8 

Area média geral (m2) 6.492,76 6.851,57 15.134,23 17.662,45 10.030,41 

      

Á     d  “dieback” (m2)  

Período 2009-2011      

Média 7.804,13 5.889,01 11.574,13 22.203,20 8.574,47 

Mínima 2.364,68 1.051,76 1.299,97 827,60 2.628,06 

Máxima 16.210,04 11.255,59 36.208,87 187.997,37 16.096,19 

Período 2014-2016      

Média 6.189,59 7.848,64 12.203,15 18.002,74 10.425,73 

Mínima 2.270,79 1.456,96 993,02 517,06 772,58 

Máxima 12.796,49 17.077,05 40.340,35 182.271,70 20.867,46 

Período 2019-2020      

Média 5.484,57 6.817,07 19.622,48 1.2981,96 10.776,45 

Mínima 2.436,43 1.638,17 403,34 393,37 1.545,17 

Máxima 10.065,92 15.659,12 122.903,52 140.548 2.8971,50 

      

Degradação (m2/ano)      

Período 2009-2014      

Média 254,08 603,62 509,08 308,86 788,86 

Mínimo 16,81 67,53 35,23 28,39 17,44 

Máximo 568,93 1.455,36 1.503,43 1.555,65 1.620,57 

Número de pontos 4 3 14 14 6 

Período 2015-2020      

Média 120,09 45,30 3.438,04 384,97 819,79 

Mínimo 27,61 45,30 1,75 2,80 133,56 

Máximo 212,58 45,30 22.120,91 1.778,00 2.026,01 
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Número de pontos 2 1 18 14 5 

      

Regeneração (m2/ano)      

Período 2009-2014      

Média 254,08 19,32 97,13 1.101,70 452,27 

Mínimo 16,80 19,32 10,66 2,97 452,27 

Máximo 568,92 19,32 219,35 8.718,23 452,27 

Número de PDs 4 1 3 32 1 

Período 2015-2020      

Média 411,24 358,96 300,51 1.496,67 377,61 

Mínimo 276,37 278,19 3,17 13,02 96,89 

Máximo 546,11 444,20 601,75 1.4871,92 572,33 

Número de PDs 2 3 5 33 3 

Em Crawl Key e Key West, cada região tinha 2 PDs, com uma extensão média de 6.852 

m2 para todo o período de análise (2009-2020). O primeiro registro do PDs data de 2004 e 2006. 

No mosaico de 2009-2011, a área de “dieback” de manguezal apresentou os menores valores, 

com uma variação entre 1.052 e 11.256 m2 e uma área média de 5889 m2. No mosaico de 2014-

2015, a área média dos PDs foi de 7849 m2, o que indica um aumento na área de “dieback” 

variando entre 1.457-17.077 m2. Dessa forma, houve degradação do manguezal com taxas de 

68 a 1.455 m2/ano, sendo a média de 604 m2/ano. A área de “dieback” apresentou uma redução 

geral no mosaico de 2019-2020, com valores que variaram de 1.638-15.659 m2, com uma média 

de 6.817 m2. Portanto, a dinâmica predominante nesse intervalo (2015-2020) foi a regeneração, 

com taxas que variaram de 278 a 444 m2/ano, e uma média de 359 m2/ano. Nestas regiões para 

o período 2019-2020, a densidade de pontos também é inferior a 1 ponto/km2. 

Marco Island registrou 23 PDs. A área média de “dieback” para o período 2009-2020 

foi 15.134 m2. Os PDs nessa região aparecem pela primeira vez nas imagens do Google Earth 

Pro em 2004, 2007 e 2018. Na primeira década de 2000, foram encontrados 17 pontos de 

“dieback”, enquanto 6 apareceram na década de 2010. Na análise do conjunto de dados do 

RapidEye, as áreas variaram entre 1.300-36.209 m2 para o mosaico de 2009-2011, com um 

valor médio de 11.574 m2. As áreas de “dieback” para o mosaico de 2014-2016 estavam entre 

993-40.340 m2, com um valor médio de 12.203 m2. Esse mosaico apresentou um aumento na 

área de “dieback” do manguezal em comparação com os dados de 2009-2011, com uma taxa 

média de degradação do manguezal de 509 m2/ano, com taxas que variam entre 1.503-35 

m2/ano. Apenas 3 pontos (FD16, FD32 e FD34) mostraram uma regeneração de manguezal 

com uma média de 97 m2/ano. No mosaico mais recente de 2019-2020, 7 PDs apareceram, 

expandindo as áreas de “dieback” entre 403-122.904 m2, com um valor médio de 19.622 m2. 

(continuação)  
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Esse aumento das áreas de “dieback” se reflete em taxas de degradação entre 22.121 e 2 m2/ano. 

Apenas 5 PDs apresentaram regeneração de manguezal, com média de 300 m2/ano de 2015 a 

2020. Além disso, a área central de Marco Island apresentou uma densidade de PDs de 3 

pontos/km2 para o intervalo de 2019-2020. 

Pine Island é a região com a maior quantidade de PDs (47), a área média é de 17.662 

m2 para o período de análise 2009-2020. A maior parte dos PDs reportados (40) apareceram na 

década de 2000, principalmente em 2004, 2005 e 2006. A área média de “dieback” para o 

mosaico de 2009-2011 foi de 22.203 m2, variando entre 828-187.997 m2. No mosaico de 2014-

2016, os valores da área de “dieback” se encontram entre 517-182.272 m2, com uma área média 

de 18.003 m2. Portanto, a dinâmica do manguezal entre 2009 até 2014 representou uma 

regeneração com taxas de 3 a 8.718 m2/ano; entretanto, os PDs que apresentaram degradação 

variaram de 28 a 1.556 m2/ano. No mosaico de 2019-2020, a área média de “dieback” foi de 

12.982 m2, com valores entre 393-140.548 m2. Além disso, para o intervalo 2015-2020, as áreas 

de “dieback” continuaram sendo recolonizadas por árvores de manguezal, com taxas de 

regeneração oscilando entre 13 e 14.872 m2/ano. No mesmo intervalo, as taxas para PDs com 

degradação de manguezal ficaram entre 3 e 1778 m2/ano. 

Apenas oito PDs foram encontrados em Terra Ceia, com uma média de 10.030 m2 para 

todo o período de análise. Sete PDs apareceram na década de 2000 e apenas 1 em 2017. No 

mosaico de 2009-2011, a área de “dieback” oscilou entre 2.628-16.096 m2, com uma área média 

de 8.574 m2. No mosaico 2014-2016, a maior parte dos PDs aumentou sua área, com valores 

entre 773-20.867 m2, e uma área média de “dieback” de 10.426 m2. No intervalo 2009-2015, 6 

pontos apresentaram degradação do manguezal com taxas variando de 17 a 1.621 m2/ano. A 

área média do PDs para o mosaico 2019-2020 foi de 10.776 m2, com valores entre 1.545 e 

28.972 m2. Além disso, no intervalo de 2015 a 2020, a dinâmica de “dieback” foi caracterizada 

por 5 pontos com degradação e 3 pontos com regeneração de manguezal. A taxa de degradação 

ficou entre 134 e 2.026 m2/ano, e a de regeneração do manguezal teve valores entre 97 e 572 

m2/ano. Nesta região a densidade de PDs para 2019-2020 foi de 1 ponto/km2. 

4.2 DINÂMICA MULTI-TEMPORAL DO “DIEBACK”: ALTA RESOLUÇÃO 

Para esta seção foram analisados 10 PDs na costa oeste da Flórida, escolhidos em função 

da sua relevância e localização espacial. A maior parte de áreas de “dieback” foram registrados 

pela primeira vez na primeira década dos anos 2000, particularmente no ano de 2006, com 6 

PDs. Os outros 4 PDs foram reconhecidos pela primeira vez em 1998, 1999 e 2007. Além disso, 
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metade dos PDs (FD08, FD53, FD58, FD78, FD83) apresentaram um aumento em sua área, 

principalmente em 2007, 2010 e 2014 (Figura 9). Entre os anos de 2010 e 2020 esses pontos 

registraram regeneração de manguezal. Os PDs conhecidos como FD03, FD15 e FD25 

tenderam a aumentar a área de “dieback”, passando de 1083 a 20.185 m2 (FD03), 18.394 a 

43.177 (FD15) m2 e 1706 a 39297 m2 (FD25). Esse aumento de degradação do manguezal foi 

constante durante todo o período de estudo de alta resolução (1999-2020). Os PDs FD47 e 

FD50, registrados pela primeira vez em 2006, apresentaram regeneração contínua após o 

primeiro registro. 

 

Figura 9- Áreas de “dieback” para os 10 PDs entre os anos de 1998-2021. 

O PD denominado FD83, localizado em Crawl Key, apresentou uma área média de 

9.709 m2. A área mínima de “dieback” do FD83 foi de 957 m2 em 2006 (Tabela 3), 

correspondendo ao ano de aparecimento do “dieback”. A área máxima de “dieback” foi de 

14.287 m2, registrada em 2014. De 2014 a 2017, a área de “dieback” se estabilizou e diminuiu. 

No entanto, de 2018 a 2020, a área aumentou novamente, reiniciando o processo de degradação. 

A taxa média de degradação para esse PD foi de 2.095 m2/ano, com uma taxa máxima de 

degradação de 5.541 m2/ano durante o período de 2006-2007, com um único período de 

regeneração ocorrendo entre 2014 e 2017, que correspondeu a 621 m2/ano. 
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Tabela 3- Area de "dieback" dos 10 PDs (m2). 

ID 
Anos e área de “dieback” (m2) 

1998 1999 2004 2006 2007 2010 2014 2017 2020 2021 

FD83    957 6498,24 9819,51 14287 12425 14270  

FD03     1083 5736 14590 16011 20185  

FD08    103169 215670 190408 170373 146878  142766 

FD47    203471 180712 167189 127056 103500  85544 

FD50    21898 20757 13499 15131 7771  3353 

FD15     18394 35590 39637 41186 43177  

FD25    1706 3793 5321 5407 5140,2 39297  

FD53    893 2057 3413 3162 2531  1949 

FD58  584 8110 8964 11973 14479 13798 13180 12600  

FD78 7870  4658 7553 6662 15020 11947 11458 9781  

O FD78 foi registrado pela primeira vez em 1999 na região de Charlotte. A área média 

foi de 9.202 m2, com uma área mínima mapeada de 4.658 m2 em 2004 e uma área máxima de 

15.020 m2 atingida em 2010. Esse PD apresentou dois períodos de degradação, entre 2004 e 

2006 e 2007-2010, com taxas de 1.447 e 2.786 m2/ano, respectivamente. Em geral, esse ponto 

apresenta uma taxa média de regeneração de 605 m2/ano, uma taxa mínima de 163 m2/ano em 

2014-2017 e uma taxa máxima de 768 m2/ano entre 2010 e 2014. 

Os PDs identificados como FD15 e FD25 ocorrem na região de Marco Island. A área 

média do FD15 foi de 35.597 m2, com um valor mínimo de área de 18.394 m2 em 2007, 

coincidindo com o primeiro registro de “dieback”. Pelo contrário, apresentou um valor máximo 

de área de 43.177 m2 em 2020. Portanto, esse PD mostra apenas processos de degradação, com 

uma taxa média de 1.981 m2/ano, uma taxa mínima de 516 m2/ano em 2014-2017 e uma taxa 

máxima de 5.732 m2/ano entre 2007 e 2010. Para o PD FD25, a área média de “dieback” foi de 

10.110,7 m2, com uma área mínima de 1.706 m2 registrada em 2006 e uma área máxima de 

39.297 m2 estimada em 2020. Apenas um evento de regeneração ocorreu em 2014-2017, com 

uma taxa de 88 m2/ano. No geral, o FD25 apresentou uma tendência de degradação, com média 

de 3501 m2/ano. Ele apresentou uma taxa de degradação mínima de 21 m2/ano no período de 

2010 a 2014 e uma taxa máxima de 11.386 m2/ano entre 2018 e 2020. 

No sul de Pine Island, foram analisados os PDs FD47 e FD50, que surgiram em 2006. 

Para o FD47, a área média de “dieback” foi de 144.579 m2, com um valor mínimo de 85.544 

m2 em 2020 e um valor máximo de 203.471 m2 em 2006. A tendência geral para a FD47 foi a 

regeneração do manguezal. A taxa média de regeneração foi de 10.227 m2/ano, com a maior 



26 

  

taxa entre 2006-2007 que apresenta um valor de 22.759 m2/ano. Da mesma forma, a FD50 

apresenta uma tendência de regeneração de manguezal. Sua área média de “dieback” foi de 

13.735 m2, com um mínimo de 3.353 m2 em 2020 e um máximo de 21.898 m2 em 2006. Esse 

ponto evidenciou um período único de degradação entre 2010 e 2014, com uma taxa de 408 

m2/ano. As taxas de regeneração foram em média de 1.872 m2/ano, com uma taxa mínima de 

1.141 m2/ano exibida em 2006-2007 e uma taxa máxima de 2.453 m2/ano durante 2014-2017. 

Na região central de Pine Island, os PDs analisados foram FD53 e FD58. Os dois PDs 

tiveram uma expansão da área de “dieback” durante a primeira década, entre 1999 e 2010. No 

caso do FD53, sua área média foi de 2.334 m2. A área máxima foi de 3.413 m2 em 2010. A área 

mínima ocorreu em 2006, com um valor de 893 m2, coincidindo com o primeiro ano de registro 

do FD53. A área média de “dieback” do FD58 foi de 10.461 m2, com uma área mínima de 584 

m2 em 1999 (também seu primeiro ano de registro) e uma área máxima de 14.479 m2 em 2010. 

As taxas gerais de degradação foram em média 808 e 1444 m2/ano para FD53 e FD58, 

respectivamente. No entanto, após 2010, iniciou-se uma leve regeneração do manguezal, com 

uma taxa média de 156 m2/ano para a FD53 e 190 m2/ano para a FD58. 

O FD50 no norte de Pine Island apresenta uma área média de “dieback” de 13.735 m2. 

Seu valor máximo de área foi de 21.898 m2 em 2006, correspondendo ao seu ano de surgimento. 

A área mínima de “dieback” para esse PD foi de 3.353 m2 em 2020. Durante o período 2010-

2014, a taxa de degradação apresentou um valor de 408 m2/ano. Os outros períodos avaliados 

indicam uma média de regeneração de 1872 m2/ano, com um valor mínimo de 1.141 m2/ano 

entre 2006 e 2007 e um valor máximo de 2.453 m2/ano para 2014-2017. 

Em Crawl Key, o FD83 tem uma área média de “dieback” corresponde a 9709 m2. A 

área mínima de “dieback” foi de 957 m2 em 2006, sendo o ano de surgimento. A área máxima 

de “dieback” foi de 14.287 m2 em 2014. Esse ponto teve um único evento de regeneração a uma 

taxa de 621 m2/ano entre 2014 e 2017. Os outros períodos exibem uma tendência de degradação 

com uma taxa média de 2095 m2/ano. A degradação máxima ocorreu entre 2006 e 2007, com 

uma taxa de 5.541 m2/ano e uma taxa mínima de 615 m2/ano entre 2018 e 2020. 

4.3 ALTURA DA VEGETAÇÃO E ANÁLISE TOPOGRÁFICA  

Os modelos 3D de vegetação e topografia permitiram uma análise morfológica dos 

manguezais em duas regiões com a maior densidade de PD, Pine Island e Marco Island. Os 

modelos de altura da vegetação das florestas de manguezal em Pine Island mostram uma altura 

média do dossel de 6,35 m e 5,73 m em 2007 e 2018, respectivamente (Figura 10A). Algumas 
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das árvores de manguezal mais altas estão nas pequenas e isoladas ilhas de manguezal formadas 

na lagoa. Além disso, na região sul de Pine Island, muitas árvores de manguezal ultrapassam 

10 m de altura de dossel. Com relação à mudança temporal, as alturas máximas do dossel são 

20,36 m e 19,87 para 2007 e 2018, respectivamente. As árvores de manguezal de menor altura 

ocorrem na parte de trás do cinturão de vegetação de manguezal, em regiões próximas a 

construções antropogênicas. Os PDs nos modelos 3D são representados principalmente como 

pontos de manguezal de altitude muito baixa ou, ocasionalmente, como áreas desprovidas de 

vegetação. Em geral, os perfis longitudinais que cruzam os PDs em Pine Island revelaram uma 

redução na altura da vegetação em todos os PDs de 2007 a 2018 (Figura 10B). Os pontos FD74, 

o FD72 e o FD73, localizados no perfil a-a’, os pontos FD62 e FD58 no perfil b-b’ indicam um 

desaparecimento quase total das árvores de manguezal entre 2007 e 2018. Os outros PDs têm 

uma mudança de altura menos expressiva. A maioria dos PDs identificados em Pine Island em 

2007 exibiram alturas inferiores às das árvores circundantes, assemelhando depressões na 

vegetação. A única exceção foi o FD73, onde a altura das árvores de manguezal adjacentes não 

mostrou alterações notáveis. 

Assim como em Pine Island, em Marco Island, a altura média das árvores de manguezal 

diminuiu de 10,01 m em 2007 para 8,54 m em 2018 (Figura 11A). As árvores de manguezal 

mais altas ocorrem nas regiões centro-sul e nas ilhas isoladas da zona de Marco Island. Essas 

árvores podem atingir uma altura máxima de até ~20 m; essa altura não variou entre 2007 e 

2018. As árvores e os arbustos de manguezal mais baixos estão localizados nas áreas norte e 

sul da Ilha Marco. As seções transversais longitudinais exibem a menor densidade de PDs em 

Marco Island em comparação com Pine Island. Apenas o PD FD15 no perfil c-c’ e o FD27 no 

perfil d-d’ mostram uma redução aparente da altura da vegetação de 2007 a 2018 (Figura 11B). 

Todos os outros PDs mostram uma altura estável entre 2007 e 2018, ou até mesmo um 

crescimento do manguezal como o FD14. No entanto, os PDs ainda são representados como 

manchas baixas de arbustos de manguezal adjacentes a árvores mais altas. 
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Figura 10- (A) DVHM e MDT da região de Pine Island e (B) Perfis da altura da vegetação a - a’ y b – b’ mostrando os PDs. 
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Figura 11- (A) DVHM e MDT da região de Marco Island e (B) Perfis da altura da vegetação a - a’ y b – b’ mostrando os PDs. 
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Os dados topográficos do MDT representam a planície de maré onde os manguezais da 

costa oeste da Flórida se desenvolvem. Conforme o esperado, a planície de maré em Pine Island 

e Marco Island apresenta variações topográficas mínimas e inclinações inferiores a 5%. Para 

detalhar as variações topográficas da planície de maré, a Figura 12 mostra os valores 

topográficos médios e o desvio padrão dos PDs para 2007 e 2018 em Pine Island e Marco 

Island, respectivamente. O valor da média é de 0,09 mamsl em Pine Island, e 0,23 mamsl em 

Marco Island. O fenômeno principal é o aumento da altura da planície de maré em 14 dos 16 

PDs analisados. O FD08 e FD76 localizados em Pine Island mostram um afundamento na 

planície de maré. O valor de elevação mediano para Pine Island é de 0,07 mamsl, enquanto no 

Marco Island os valores correspondem a 0,25 mamsl. Comparando tanto a média como a 

mediana, as duas derivam em valores parecidos, por conseguinte, a planície de maré nos pontos 

de “dieback” apresenta uma distribuição simétrica. 

 
Figura 12- Variações na planície de maré (A) e (B) Pine Island; (C) Marco Island. 
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5 DISCUSSÃO 

5.1 DINÂMICA DO MANGUEZAL 

Um total de 86 PDs foram encontrados, mapeados e analisados na costa oeste da Flórida 

nas duas primeiras décadas do século XXI (Figura 7), com a maioria deles aparecendo no 

período entre 2004 e 2007. O estado da Flórida é conhecido por sua vulnerabilidade a eventos 

climáticos extremos devido à sua geografia, baixa elevação e alta densidade populacional 

(Gilliam 2021). Entre esses eventos climáticos estão furacões, tempestades tropicais, 

depressões tropicais e outros (Figura 13A). Os PDs identificados nas regiões de Marco Island 

(Figura 13B) e Pine Island (Figura 13C) mostram influência direta de furacões, como: Charley 

(240 km/h) (Milbrandt et al. 2006), Wilma (295 km/h, 2005) (Morton & Barras 2011) e Irma 

(185 km/h) (Feher et al. 2020).  

 
Figura 13- (A) Tempestades entre 1998 e 2020 na FL; (B) Furacões na região de Marco Island e (C) 

Furacões na região de Pine Island. Modificado de NOAA (2023). 

Lagomasino et al. (2021), explica que o “dieback” nos manguezais é gerado pela maré 

de tempestade que afeta áreas mal drenadas e semifechadas da planície de maré, no entanto a 
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desfolhação das árvores está relacionada aos ventos característicos dos furacões. Em algumas 

ocasiões essa degradação desencadeada pelos efeitos das tempestades pode chegar a ser 

permanente, deixando cicatrizes na floresta que podem chegar a formar pequenos lagos de água 

salobra. 

Das regiões de estudo, Pine Island foi afetada pelo furacão Charley em 2004, 

coincidindo com a data de aparição de 3 PDs. Além disso, até o 2007 registraram-se mais 37 

PDs, correspondendo a 85% do total de PDs na região de Pine Island. Isso sugere que a 

passagem do furacão causou a desfolhação das árvores de manguezal. Os dados de áreas dos 

PDs tanto para alta e média resolução mostram que Pine Island apresenta uma regeneração de 

manguezal, com uma redução da área de “dieback” de ~ 61% para o período 2009-2020 (999 

km2 a 610 km2). A dinâmica consistiu em um processo de degradação durante a primeira década 

do século, seguida de uma regeneração desde 2010. A altura das árvores, porém, mostra uma 

redução relativa à data inicial (2007). Esse processo de regeneração pode estar relacionado à 

distância do local em que o furacão atingiu o continente. Na medida que os locais de “dieback” 

se afastam do ponto de chegada dos furacões, a perda de folhas e ramos diminuiu 

exponencialmente, como já revelado por Doyle et al. (1995). Análises posteriores devem ser 

feitas para corroborar se os manguezais conseguem se recuperar totalmente em termos da sua 

estrutura. Outro fator que favoreceu a recolonização é a proteção das ilhas barreiras Sanibel, 

Captiva e North Captiva localizadas perto de Pine Island. A função delas é salvaguardar do 

impacto direto das inundações aos manguezais do interior, devido à existência de uma zona de 

transição entre as águas profundas e as rasas que permitem que as ondas se quebrem e se 

dissipem antes de propagar-se em direção ao continente (Sheng & Zou 2017).  

Nos PDs analisados, as florestas de manguezal após a passagem de um furacão 

mostraram perda dos ramos e folhagem, seguida geralmente de um processo de regeneração 

(Figura 14A-B). Esse processo é na maioria das vezes lento, com árvores que crescem com uma 

altura inferior às condições prévias ao evento climático (Imbert 2018). Por exemplo, para 2007, 

a altura do manguezal no FD62 (Figura 10B) era de aproximadamente 5 m, uma década depois 

no mesmo PD, as alturas das árvores são inferiores a 1 m. Apesar da regeneração, a floresta de 

manguezal tem a tendência de manter uma cicatriz, expondo a planície de maré. As mudanças 

na altura das árvores de manguezal têm relação principalmente com as condições hidro-

geomórficas, alteradas pela passagem do furacão que comprometem o crescimento e a 

recuperação do manguezal (Chambers et al. 2019) (Figura 14C). Mudanças na planície de maré 

devida ao sedimento e à maré de tempestade ocasiona a morte do manguezal, que pode originar 
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o colapso do sistema interconectado das raízes, a decomposição de matéria orgânica e a perda 

da porosidade e do turgor nas raízes (DeLaune et al. 1994). Isso pode conduzir à compactação 

e ao colapso da turfa associada ao solo do manguezal, podendo produzir afundamentos entre 4 

- 8 cm num período de 0,5 a 1,5 anos (Lane et al. 2016, Lang’at et al. 2014, Portnoy & Giblin 

1997).  

 
Figura 14- Dinâmica do manguezal antes e depois dos furacões, evidenciando a regeneração e cicatriz 

para (A) furacão Irma (2017), (B) furacão Charley (2004) e (C) processo de “dieback” desencadeado 

pelo passo dos furacões Irma e Charley. Modificado de Lagomasino et al. (2021). 

O impacto dos furacões na costa sul é maior do que no norte devido à maior intensidade 

e frequência dos furacões no setor sul (Doyle & Girod 1997). Outro fator para considerar é que 

a regeneração, após a passagem dos furacões ocorre de uma maneira mais lenta em lugares onde 

a frequência e a intensidade das tempestades são maiores. Portanto, zonas ao sul da península 

da Flórida tais como, Marco Island e Crawl Key para o período de 2015-2020 apresentam taxas 

inferiores de regeneração 300,51 e 358,96 m2/ano respectivamente, comparado com a região de 
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Pine Island localizada mais ao norte que registra 1.496,67 m2/ano de regeneração de manguezal 

no mesmo período. 

5.2 MUDANÇAS CLIMÁTICAS E CORRELAÇÃO COM EVENTOS NATURAIS  

As mudanças climáticas incluem principalmente o aumento no nível do mar, além de 

modificações nas precipitações, temperatura atmosférica, intensidade das tempestades, níveis 

de CO2, padrões de circulação oceânica e alterações nos ecossistemas (Gilman et al. 2008, Ward 

et al. 2016). As causas do aumento do nível do mar estão relacionadas com o aumento da 

temperatura oceânica, devido ao efeito estufa que implica o aquecimento dos oceanos 

(expansão termal) (Kopp et al. 2016). Outras causas são o derretimento das camadas de gelo 

que adicionam água doce aos oceanos (Khojasteh et al. 2023). 

O nível médio global do mar durante o período de 1901 até 2018 elevou-se entre 15 e 

25 cm, com uma taxa que aumentou desde a década de 1960, atingindo os 3,7 mm/ano (IPCC 

2021). Registros históricos na Flórida evidenciam que a partir da década de 1950 o nível relativo 

do mar aumentou aproximadamente 20 cm. Modelos apontam que a subida do nível relativo do 

mar continuará acelerando-se (Florida Climate Center 2024). Medições do nível relativo do mar 

nas estações (6) do oeste da Flórida apresentam uma média de 3,72 ± 0,39 mm/ano, mostrando 

o contínuo aumento do nível relativo do mar (Figura 15), que por vezes coincide com as 

projeções globais. O aumento do nível relativo do mar na Flórida intensificará a erosão nas 

praias, o ingresso de água salgada e ecossistemas costeiros serão submersos. Esses efeitos têm 

o potencial de aumentar a vulnerabilidade das regiões costeiras à erosão e às inundações 

(Parkinson 2009). A floresta de manguezal da Flórida registra migração às áreas continentais 

que previamente foram ocupadas por marismas. Esse fenômeno tem relação direta com o 

aumento do nível do mar (Stevens et al. 2006, Giri & Long 2016, Kennedy et al. 2017). 
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Figura 15- Medições do nível relativo do mar em 6 estações do oeste da Flórida. Modificado de NOAA 

(2024). 

Os ecossistemas costeiros contribuem para o intercâmbio de CO2 entre a atmosfera e o 

oceano. Alterações nos processos biogeoquímicos de origem antropogênica mudam as 

propriedades da água, como o pH, temperatura, salinidade e oxigênio dissolvido que impactam 

negativamente esses ecossistemas (Doney et al. 2009). Estudos realizados em 10 estuários da 

Flórida evidenciam a diminuição no pH, especialmente os localizados no Golfo do México 

(Robbins & Lisle 2018). Além disso, altas concentrações de carbono inorgânico dissolvido 

(DIC) e a queda do pH na costa da Flórida estão relacionadas com as tendências de aumento da 

acidificação oceânica, particularmente em zonas de offshore (Palácio‐Castro et al. 2023).  

Essa acidificação das águas na costa oeste da Flórida obedece a tendência global de 

mudanças da química oceânica (Denman et al. 2011, Gattuso & Hansson 2011, Gruber et al. 

2019). A acidificação é produzida pelo aumento da absorção do CO2 atmosférico pelos oceanos 

(Mikaloff Fletcher et al. 2006). Os oceanos vêm absorvendo aproximadamente 30% das 

emissões antropogênicas de CO2 nos últimos 270 anos (Feely et al. 2004, Orr et al. 2005). 

Considerando que a plataforma continental oeste da Flórida (e suas planícies de maré 

associadas) é predominantemente composta por sedimentos carbonáticos (Doyle et al. 1980), a 

acidificação dos oceanos tem um potencial de impacto maior sobre os ecossistemas costeiros 

dessa região. 
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A subsidência da planície de maré favorece a perpetuidade dos efeitos do “dieback” do 

manguezal. Isso é evidente para alguns PDs (e.g. FD08, FD76) comparando as estatísticas da 

planície de maré (Figura 12), com a altura da vegetação (Figura 10 e Figura 11). Os oceanos 

mais ácidos favorecem a dissolução de estruturas carbonáticas (Doney 2006), como é o caso 

dos sedimentos que formam planícies de maré da costa oeste da Flórida. Portanto, condições 

cada vez mais ácidas dos oceanos que já são previstas em alguns modelos (Denman et al. 2011), 

podem favorecer a perpetuação da degradação dos manguezais via processos de “dieback” 

desencadeados pelos furacões.  

Por outro lado, as florestas de manguezais são conhecidas pela capacidade de elevar a 

alcalinidade das águas circundantes a esses ecossistemas, conforme destacado por Sippo et al.  

(2016). Isso pode se contrapor aos efeitos da acidificação dos oceanos. Consequentemente, os 

esforços de conservação desses ecossistemas devem estar focados também na preservação e 

restauração das condições físico-químicas das planícies de maré. Isso permitirá a não 

perpetuidade dos efeitos do “dieback” e o combate mediante soluções naturais aos efeitos das 

mudanças climáticas globais nos oceanos. 

Além do carbono dissolvido, o CO2 atmosférico pode chegar a afetar os manguezais com 

o incremento da produtividade e crescimento, junto com a resiliência ao aumento do nível do 

mar (Krauss et al. 2014). A expansão do manguezal em outros limites latitudinais também está 

associada às mudanças climáticas relacionadas ao aumento das concentrações de CO2 

atmosférico (Gilman et al. 2008). A expansão e distribuição dos manguezais é controlada pela 

temperatura mínima durante os invernos (Osland et al. 2017, Ward et al. 2016, Yao et al. 2022), 

onde os manguezais no sudoeste da Flórida apresentam perdas de dossel relacionadas com 

eventos naturais como os furacões (Lagomasino et al. 2021). Durante o século XXI, as 

previsões indicam que os ciclones tropicais terão um aumento na sua frequência e intensidade 

devido especialmente ao aumento das temperaturas dos oceanos (IPCC 2007, Varotsos et al. 

2015). 

O aumento da intensidade e a frequência dos furacões aumentará a perda das folhas e 

prolongará os efeitos de degradação das árvores de manguezal (Gilman et al. 2008). No sul da 

Flórida, os furacões são uma perturbação constante e natural, onde os manguezais ajudam a 

proteger a costa dos efeitos dos furacões (Romañach et al. 2018). Além da perda ou regeneração 

dos manguezais, os furacões podem modificar a elevação da planície de maré devido à erosão 

(Chambers et al. 2019, Smith et al. 1994). Em uma situação mais severa haveria a conversão 
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de manguezais em planícies de lama, com perda dos serviços ecossistêmicos proporcionados 

pelo manguezal (Smith et al. 2009). 

5.3 ESTRESSORES DO MANGUEZAL 

Estressores afetam os ecossistemas costeiros, incluindo o manguezal devido ao aumento 

da atividade humana na costa (Ostrowski et al. 2021). Entre os principais estressores encontra-

se: mudanças no regime hidrológico, excesso de nutrientes, erosão e construção de 

infraestrutura (Das et al. 2016, Odum & Johannes 1975). A resistência do manguezal aos 

estressores varia dependendo das espécies, pois algumas têm resiliência à alta salinidade e 

períodos prolongados de inundação (Lv et al. 2019).  

Os efeitos do desenvolvimento urbano nos ecossistemas de manguezal têm sido 

importantes, resultando em seu declínio em algumas regiões da América do Norte (Khan & 

Kumar 2009). As alterações relacionadas à influência humana incluem água estagnada, níveis 

baixos de oxigênio dissolvido e decomposição intensificada. Esses efeitos acabam contribuindo 

para o colapso da turfa e a mortalidade dos manguezais (Radabaugh et al. 2021). Krauss et al. 

(2018) documentou a morte de manguezal na região de Marco Island (FL), e que está 

relacionado com alterações no fluxo de maré e perdas na elevação do terreno devido às 

mudanças no uso do solo. No presente estudo as áreas de Terra Ceia, Charlotte e Marco Island 

tem construções principalmente residenciais (Figura 16) junto com rodovias, associadas ao 

desenvolvimento de cidades como Tampa, Clearwater, Charlotte Harbor e Naples. Os PDs 

nessas regiões estão ao redor de grandes cidades, porém as mudanças no uso do solo junto com 

outros estressores como os furacões influem na degradação/regeneração do manguezal. Apesar 

das indústrias terem o potencial para emitir mais poluentes às regiões costeiras (Hu & Shen 

2021), a influência deve ser muito baixa ou negligenciável pela ausência delas na área de 

estudo. 

Um fenômeno que chama a atenção no sudoeste da Flórida é a proximidade das rodovias 

que parece favorecer a degradação do manguezal, posterior ao aparecimento de “dieback”, 

como aconteceu na região de Marco Island e Crawl Key (Figura 8). Esse fenômeno pode ser 

explicado como um caso semelhante ao estudado por Cárdenas et al. (2022), onde as rodovias 

contribuem para a alteração da hidrodinâmica dos canais de maré, propiciando ou 

desencadeando a degradação de florestas de manguezal. 
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Figura 16- Desenvolvimento urbano da costa sudoeste da Flórida. Modificado de FEMA (2024) e 

NGDA (2024). 

Outros estressores como a agricultura, especialmente o uso de herbicidas, tem um 

impacto negativo no ecossistema de manguezal (Duke et al. 2005, Peters et al. 1997). No 

período de 2000-2016, aproximadamente 62% das perdas de manguezal resultaram na 

conversão de terras com fins agrícolas como reportado por Goldeberg et al (2020). Além disso, 

Duke et al. (2005) evidenciaram uma correlação entre o uso de herbicidas e “dieback” nos 

manguezais da região nordeste da Austrália conhecida como Mackay. No presente estudo, a 
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região de Pine Island (Figura 17) é caracterizada pela presença de plantações de uso agrícola e 

uma baixa presença de construções urbanas, comparada com as outras regiões. Por conseguinte, 

o fator que mais favorece a perpetuidade dos efeitos do “dieback” em Pine Island é a agricultura 

e, portanto, é preciso avaliar o impacto das atividades agrícolas nas árvores de manguezal de 

Pine Island.  

Em contraste, o Parque Nacional de Everglades (região de maior preservação de 

florestas de manguezal na zona de estudo) não registrou a presença de PDs. Os motivos 

poderiam estar relacionados com uma recuperação do manguezal mais rápida após passagem 

dos furacões (Radabaugh et al. 2020), comparada com uma recuperação lenta devido à pressão 

dos estressores de origem antropogênica. Uma recuperação rápida após a passagem do furacão 

Irma (2007) foi evidenciada no Everglades nas áreas bem drenadas (Lagomasino et al. 2021), 

onde novos brotos de folhas apareceram em 83% das árvores de manguezal após um ano do 

evento climático.  

 

Figura 17- Plantações e uso agrícola da região de Pine Island. Modificado de SFWMD (2024). 

5.4 CONSIDERAÇÕES SOBRE PRODUTOS DERIVADOS DE SENSORES REMOTOS 

O uso de dados de sensoriamento remoto de múltiplos sensores sempre apresenta 

desafios para descrever fenômenos naturais (Kuenzer et al. 2011, Sanam et al. 2024). Em geral, 

esse estudo compreendeu o uso de três tipos de dados distintivos: Imagens de alta resolução 

espacial de sensores aerotransportados (NAIP), imagens multitemporais de sensores orbitais 
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(RapidEye, Google Earth Pro) e nuvens de pontos derivadas de sensores laser aerotransportados 

(LIDAR). Esse trabalho não pretende comparar os três tipos de dados utilizados, porém 

emprega tais sensores de forma complementar para aplicações específicas do fenômeno de 

“dieback”. Os dados de alta resolução disponibilizados para processamento na nuvem (NAIP) 

foram úteis para automatização da detecção dos PDs. As imagens 

multiespectrais/multitemporais permitiram as mudanças na área de cobertura dos PDs dentro 

das florestas de manguezal. Finalmente os dados de elevação permitiram o entendimento da 

dinâmica da altura da vegetação em vários PDs. Levando em consideração que as mudanças 

nas áreas de manguezal mapeadas através das imagens multi-temporais são de milhares de 

metros quadrados, a resolução espacial das imagens utilizadas (~5m para o dataset RapidEye, 

e ~2m para Google Earth Pro) é adequada para entender a dinâmica do fenômeno de “dieback” 

nas florestas de manguezal do oeste da Flórida. 

Os dados topográficos derivados das jornadas de aquisição com LIDAR (FDEM Lidar 

para 2007, e USGS/NRCS Lidar 2018) tem uma resolução espacial entre ~6,4 e 8,9 cm (OCM 

Partners 2010, 2020). Embora seja uma resolução satisfatória para detectar mudanças da altura 

da vegetação, as mudanças nas alturas da planície de maré inferiores a 10 cm devem ser 

desestimadas já que se encontram dentro da margem de erro vertical dos dados de elevação 

derivados. Os erros derivados da diferença nas trajetórias das duas jornadas de aquisição 

LIDAR podem ser superados relativamente com a equivalência no espaçamento das nuvens de 

pontos e a interpolação delas na geração dos modelos digitais de elevação. Já os erros inerentes 

ao georreferenciamento das nuvens de pontos foram corrigidos pela NOAA seguindo os 

padrões de acurácia horizontal “ASPRS Positional Accuracy Standards for Digital Geospatial 

Data” para o modelo de 2018 (Smith & Heidemann 2015), e “Positional Accuracy Standards, 

Part 3: NSSDA” para o modelo de 2007 (FGDC 1998). O presente estudo só pretende apresentar 

variações na altura da vegetação que estejam dentro dos valores de acurácia descritos 

anteriormente. No entanto, para análises mais específicas que visem entender a estrutura da 

vegetação, como tomografias vegetais ou modelamento 3D, é recomendável realizar 

processamentos adicionais para a comparação desses dados LIDAR. 
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6 CONCLUSÕES 

Um total de 86 PDs foram identificados ao longo da costa da Flórida no Golfo do México 

distribuídos em 6 regiões: Charlotte, Crawl Key, Key West, Marco Island, Pine Island e Terra 

Ceia. Entre 2019 e 2020 a área total de “dieback” foi de 119,69 ha (1.196.887,203 m2) na área 

de estudo. O “dieback” é produzido como uma resposta natural dos manguezais aos furacões 

que muito afligem zonas costeiras. Em condições normais, as florestas de manguezal estão 

adaptadas para se regenerarem após essas tempestades, como aconteceu em Pine Island e Crawl 

Key/Key West. Porém, em regiões como Charlotte e Marco Island os processos de degradação 

foram dominantes durante o período total de análise 2009-2020. A degradação é favorecida 

pela presença de atividade antrópica como construções ou rodovias muito próximas das 

florestas de manguezal. 

Dados altimétricos baseados em LIDAR evidenciou que embora em regiões como Pine 

Island estejam apresentando processos de regeneração de manguezal, a estrutura das árvores 

não está sendo recuperada totalmente. Por exemplo, árvores de PDs com alturas que 

originalmente atingiram entre 4 e 6 metros, ao se recuperarem medem entre 1 e 3 metros. Esse 

fenômeno permite afirmar que embora os mecanismos naturais de restauração de manguezal 

permitiram recuperar as áreas degradadas, a estrutura original dos manguezais não foi 

restabelecida após a passagem dos furacões. Também a análise da planície de maré realizada 

nesse estudo indicou que as zonas que apresentam algum afundamento tendem a ser mais 

propícias a se tornarem uma cicatriz de manguezal após a ocorrência do “dieback”.  

Contudo, existe uma relação direta entre a presença de atividade antrópica e a perenidade 

dos efeitos do “dieback”. Em regiões de conservação como o Parque Nacional Everglades não 

foram registrados efeitos duradouros dos processos de “dieback” no manguezal. Sugere-se 

aumentar os esforços de preservação das áreas intactas do cinturão de manguezal do litoral oeste 

da Flórida. No caso das regiões já alteradas, orientar os esforços de conservação à regeneração 

das cicatrizes de “dieback” mediante plantações de arbustos de manguezal, ao mesmo tempo 

de tentar melhorar as condições físico-químicas das planícies de maré. 
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Diana Paola Cardenas Ruiz
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106.245.591-65
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cardenasruiz.paola@gmail.com
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Marcelo Cancela Lisboa Cohen
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Estudo dos manguezais degradados da costa oeste da Flórida durante os últimos 20 anos 
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baseado em imagens de satélite e dados lidar
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05/08/2022
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Geologia 
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Coordenação de Aperfeiçoamento de Pessoal de Nível Superior (CAPES)
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