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Resumo 

A degradação de florestas tropicais tem reduzido o percentual de habitat de 

qualidade, criando paisagens fragmentadas e desmatadas. Estas alterações na paisagem 

causam muitos ajustes na distribuição, abundância e capacidade de cada espécie de 

persistir em uma determinada área. Devido aos vários serviços ecossistêmicos 

desempenhados pelos morcegos como dispersores de sementes, polinizadores e 

predadores, estes animais contribuem para o funcionamento dos ecossistemas florestais. 

Neste contexto, é importante entender como estes prestadores de serviços 

ecossistêmicos reagem às alterações antrópicas, em diversas escalas de análise, sejam 

elas espaciais (variáveis locais como estrutura da vegetação ou de paisagem), temporais 

(efeito da sazonalidade) ou em níveis ecológicos (populações, métricas de comunidade, 

diversidades filogenética e taxonômica). Para isso, morcegos foram coletados em 24 

sítios florestados de 2013 a 2014 (amostragens de 6 horas/noite, 12 redes de neblina [12 

x 2,6 m], 4 noites/sítio [durante estações seca e chuvosa], esforço amostral de 8640 

m2.h/sitio). A área de estudo consiste de uma paisagem fragmentada de 100 km2 no 

município de Alta Floresta, norte do estado do Mato Grosso, Brasil. A paisagem 

compreende quatro classes de uso do solo: floresta (habitat), matriz (tipicamente 

pastagem), vegetação arbustiva e vegetação secundária. A estrutura da paisagem foi 

quantificada (tamanho do fragmento; quantidade de floresta; características do habitat, 

da matriz, ou de toda a paisagem), assim como a estrutura da vegetação (densidade, 

altura e área basal das árvores, densidade de sub-bosque e abertura de dossel). 

No capítulo 1, o objetivo foi compreender como a diversidade e as populações 

de morcegos (14 espécies mais abundantes) são afetadas por variações na estrutura da 

vegetação em florestas fragmentadas. O modelo para abundância total, diversidade 

taxonômica (diversidade de espécies e dominância) e diversidade filogenética foram 

significativos, apresentando relação positiva com a altura e área basal das árvores, e 

relação negativa com a abertura de dossel. Em nível populacional, a abundância dos 

frugívoros (Carollia perspicillata, Rhinophylla pumilio, Artibeus planirostris, A. 

obscurus, A. lituratus, Uroderma bilobatum) e nectarivoros (Lonchopylla thomasi, 

Glossophaga soricina) foi relacionada à estrutura da vegetação. Alguns frugívoros de 

sub-bosque exibiram relações negativas com altura das árvores, optando por florestas 

mais jovens, enquanto alguns frugívoros de dossel preferiram florestas com dossel 

fechado. Dos nectarívoros, L. thomasi foi mais abundante em florestas mais maduras 

(relação negativa com densidade de árvores), enquanto G. soricina foi mais abundante 

em áreas com dossel mais aberto e reduzidas áreas basais (i.e., florestas em estágio 

sucessional inicial). Consequentemente, órgãos governamentais deveriam continuar a 

priorizar a conectividade florestal e tamanhos de fragmentos, mas também deveriam 

considerar idade e estrutura das florestas locais. Em geral, áreas protegidas com grandes 

árvores e dosséis fechados aumentam a persistência de polinizadores e dispersores de 

semente.  

No capítulo 2, aumentamos a escala de análise espacial, procurando entender 

como as populações dos morcegos são afetadas pela fragmentação da paisagem. As 
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respostas às características da paisagem foram detectadas para as populações das 14 

espécies mais abundantes e representativas em um gradiente ambiental de perda 

florestal. Usamos uma abordagem de múltiplas hipóteses concorrentes em uma seleção 

de modelos por AIC, com o objetivo de descobrir quais características da paisagem 

importam para estas populações de morcegos. Este processo foi reproduzido para 5 

escalas de análise com raio de 1, 2, 3, 4 e 5 km, porque as espécies de morcegos têm 

diferentes estratégias de forrageio. Os morcegos exibiram diferentes respostas a essa 

paisagem fragmentada: 1) O maior frugívoro de dossel, Artibeus lituratus, respondeu à 

paisagem desde a menor escala local até a maior, mas não se mostrou dependente de 

grandes áreas florestadas em algumas escalas (2, 3 e 4 km). Entretanto, tem relações 

positivas com a diversidade da paisagem; 2) Artibeus obscurus apresentou abundância 

associada a cobertura florestal em escala local; 3) Glossophaga soricina, um nectarívoro 

que realiza um serviço ecossistêmico-chave, esteve associado à paisagens mais 

heterogêneas em escala local, exibindo relações negativas com a quantidade de matriz 

(2 km) e isolamento das manchas de floresta (3 km); 4) Lophostoma silvicola, que 

auxilia no controle de populações  de artrópodes, apresentou respostas somente em uma 

escala de 5 km, com maior abundância  relacionada à matriz e vegetação arbustiva. 

Concluindo, alguns morcegos são sensíveis ao desmatamento e outros não, e suas 

repostas à alteração do habitat variam entre as espécies e com a escala espacial.  

No capítulo 3, na mesma escala espacial, avaliamos como a diversidade dos 

morcegos é afetada por variações em uma paisagem fragmentada. As respostas às 

características da paisagem foram testadas para riqueza, abundância total, 

equitabilidade, dominância, raridade, diversidade taxonômica, e diversidade filogenética 

de morcegos filostomideos. Aqui, foi usada a mesma metodologia estatística e as 

mesmas variáveis do capítulo 2. As dimensões de diversidade e abundância 

apresentaram relações variadas com as métricas da paisagem e dependente de escalas, 

as demais métricas não apresentaram um padrão. Diversidade taxonômica e filogenética 

respondem positivamente à área de floresta em escala local. A abundância apresentou 

respostas em todas as escalas e muito diferenciadas, o que demonstra as formas 

complexas em que perturbação antrópica pode afetar cada espécie de morcego. O estudo 

reforça a ideia da relação espécie-área, já que a quantidade de habitat é um determinante 

da diversidade taxonômica e filogenética de morcegos em áreas fragmentadas da 

Amazônia. 

No capítulo 4, apresentamos o uso de uma nova e eficiente abordagem para 

entender quais são os fatores estruturadores de comunidades (Análise de Elementos de 

Metacomunidade (AEM) associada à partição de variância) que permite descobrir um 

gradiente ambiental latente que afeta em particular a estrutura de uma metacomunidade 

e a variação na composição de espécies entre os sítios. Assim, na AEM, foram avaliadas 

coerência, troca de espécies, e coincidência de limites de distribuição, para identificar a 

estrutura emergente de metacomunidades. Também foi estimada a importância relativa 

das características da paisagem na composição de espécies de morcegos usando a 

partição de variância, apenas na escala de 1 km. Análises foram conduzidas para todos 
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os morcegos e para duas grandes guildas (herbívoros e carnívoros), nas duas estações 

(seca e chuvosa). Foi avaliado se a estrutura da metacomunidade era consistente com 

um gradiente de paisagem via Correlação de Spearman. Através da Partição de 

Variância, baseada em quatro partições (Composição e Configuração do Habitat e das 

Classes de Matriz), exploramos como a composição de morcegos (identidade das 

espécies e abundâncias) respondem à variação na paisagem. As metacomunidades 

baseadas em todos os morcegos e somente animalívoros evidenciaram uma estrutura 

aleatória. Em contraste, a distribuição de herbívoros (nectarívoros e frugívoros) indicou 

uma estrutura Quasi-Clemensiana, sugerindo que a maioria das espécies está 

respondendo ao mesmo gradiente ambiental latente. Esta organização ocorre porque 

espécies que formam agrupamentos utilizam recursos semelhantes. A metacomunidade 

não foi associada a nenhum gradiente ambiental latente. Entretanto, a metacomunidade 

de herbívoros foi associada com a latitude (Correlação de Spearman = 0,4; p = 0,051), 

um substituto para distância das populações-fonte ao norte da área de estudo (grande 

maciço de florestas não perturbadas). A variação na composição de espécies de 

herbívoros (ponderada pela abundância) foi associada com a variação das características 

da paisagem (Modelo Global= p = 0,092; R2aj = 0,46), principalmente devido a 

Composição do Habitat (p= 0,036; R2aj = 0,51). A metacomunidade de herbívoros 

mostrou resposta significativa à composição de habitat (quantidade e densidade de 

fragmentos florestais), quando a presença foi ponderada pela abundância. Esses 

resultados indicam que comunidades em uma paisagem fragmentada próxima a uma 

extensa área de floresta preservada não sofrem extinções locais, mas a abundância das 

espécies se altera em resposta à fragmentação e perda de habitat. 
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Abstract 

The degradation of tropical forests has reduced the amount of high-quality 

habitat, creating deforested and fragmented landscapes. These changes in landscape 

cause many shifts in distribution, abundance, and ability of each species to persist in an 

area. Because seed dispersers, pollinators, or top predators, such as bats, contribute to 

the structure and function of forests, it is important to understand how these ecosystem 

services respond to anthropogenic changes at several scales of analysis, whether spatial 

(local variables such as vegetation structure or landscape metrics), temporal (seasonal 

effects), or ecological levels (populations, community metrics, phylogenetic and 

taxonomic diversity). We collected bats from 24 forested sites in 2013 and 2014 

(sampling six hours per night, with 12 mist nets [12 x 2.6 m], 4 nights/site (during dry 

and wet seasons), with a total effort of 8640 m2.h/site). The study area was a 100 km2-

fragmented landscape in southern Amazonia, northern Mato Grosso State, Brazil. This 

landscape comprises four land use classes: forest, matrix (typically pasture), shrubby 

vegetation, and disturbed areas. Landscape attributes were determined (patch size; forest 

amount; habitat, matrix or landscape characteristics), and we quantified vegetation 

structure (density, height and basal area of trees, density of understory and canopy 

openness).  

In chapter 1, the aim was to understand how the population (14 more abundant 

species) and biodiversity of bats were affected by variation in vegetation structure in 

fragmented forests. The models for total abundance, taxonomic diversity (species 

diversity and dominance), and phylogenetic diversity were significant, positively 

associated with tree height and basal area, and negatively associated with canopy 

openness. At the population level, frugivores (Carollia perspicillata, Rhinophylla 

pumilio, Artibeus planirostris, A. obscurus, A. lituratus, Uroderma bilobatum) and 

nectarivores (Lonchopylla thomasi, Glossophaga soricina) abundances were 

significantly related to vegetation structure. Abundances of some understory frugivores 

exhibited negative relationships with tree height (and consequently forest age), whereas 

abundances of canopy frugivores were highest in closed-canopy forests. Among the 

nectarivores, L. thomasi was more abundant in older forests (negative relationship with 

density of trees), whereas G. soricina was more abundant in areas with low canopies 

and low basal area (i.e., earlier successional forest). Consequently, government agencies 

should prioritize local forest age and structure, in addition to forest connectivity and 

patch size. In general, protecting areas with large trees and closed canopies enhances the 

persistence of pollinators and seed dispersers. 

In chapter 2, we increased the spatial scale of analysis, trying to understand how 

bat abundance is affected by landscape fragmentation. The responses to landscape 

features were detected for fourteen populations of phyllostomid bats along an 

environmental gradient of forest loss. We have used a multiple hypothesis approach 

using model selection by AIC, with the aim of assessing which landscape attributes 

matter most to bat populations. This procedure was conducted at five scales with radii 

of 1, 2, 3, 4 and 5 km, because bat species have different foraging strategies. Bats 
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showed different responses to landscape fragmentation: the greater canopy frugivore 

Artibeus lituratus did not require huge amounts of forest, but had positive associations 

with landscape diversity (2, 3 and 4 km); Artibeus obscurus was more abundant in 

highly forested sites, but at the 2-km scale this species chose a less forested landscape; 

Glossophaga soricina, a nectarivore that plays a key ecosystem role, preferred a more 

heterogeneous landscape at local scales, presenting a negative relationship with matrix 

amount (2 km) and forest isolation (3 km); and Lophostoma silvicola, that seems to 

control arthropod populations, showed landscape associations only at the 5-km scale, 

with greater abundances related to matrix and shrub vegetation amount. In conclusion, 

some of these bats were sensitive to deforestation and other not, their response to habitat 

modification varying among species and with spatial scale.  

In chapter 3, at the same spatial scale, and increasing the taxonomic scale, we 

evaluated how bat diversity is affected by variations in a fragmented landscape. 

Responses to landscape features were tested for richness, total abundance, evenness, 

dominance, rarity, taxonomic diversity, and phylogenetic diversity of phyllostomid bats. 

Here we used the same statistical analyses and the same variables as in Chapter 2. Bat 

diversity and abundance presented different relationships with the landscape metrics, 

and are scale dependent, while the other community metrics were unassociated with 

landscape attributes. Taxonomic and phylogenetic diversity were positively associated 

with forest area at local scales. Total abundance presented different responses at all 

spatial scales, which shows the complex ways in which human disturbance can affect 

each bat species. The study reinforces the classical idea of the species-area relationship, 

since the amount of habitat is a determinant of the taxonomic and phylogenetic diversity 

of bats in fragmented areas of the Amazon. 

In chapter 4, we presented the use of a new and effective approach to understand 

which factors are structuring the communities, elements of metacommunity structure 

(EMS) associated with Variance Partitioning. This approach allows the uncovering of a 

latent environmental gradient that particularly affect metacommunity structure and the 

variation of species composition among sites. Thus, using the EMS, based on presence–

absence data, were evaluated coherence, species turnover, and range boundary clumping 

to identify the emergent bat metacommunity structure. Moreover, we assessed the 

relative importance of landscape characteristics on bat species composition using 

variance partitioning, at the scale of 1 km only. Analyses were conducted for all bats 

and for two broad feeding guilds (herbivores and animalivores). Using landscape 

metrics (number of patches, total area, edge density, mean patch size, shape index, 

proximity index, mean nearest neighbor) we evaluated whether the metacommunity 

structure was consistent with a local landscape gradient using Spearman correlations. 

By means of a Variance Partitioning Analysis, based on four partitions (i.e. 

Composition and Configuration for Habitat/Forest and Matrix Classes), we explored 

how bat composition (identity of species and their abundance) responded to variation in 

the landscape structure. The metacommunities based on all bats and only animalivores 

evinced a random structure at the local scale. In contrast, herbivores (nectarivores and 
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frugivores) evinced a Quasi-Clementsian structure, suggesting that most species are 

responding to the same environmental gradient. This pattern arises because species that 

form clusters have similar resource requirements. Metacommunities’ scores were not 

associated with any latent environmental gradient. However, the herbivorous 

metacommunity was associated with latitude (Spearman Correlation = 0.4; p = 0.051), a 

surrogate for distance from source populations in the North of the study area (massive 

block of undisturbed forest). Variation in herbivorous species composition (weighted by 

abundance) was associated with variation in Landscape characteristics (Global Model p 

= 0.092, R2adj = 0.46), mostly due to Habitat Composition (p = 0.036, R2adj = 0.51). 

However, the herbivores metacommunity showed a significant response to habitat 

composition (amount and density of forest areas), when presence was weighted by 

abundance. These outcomes indicate that communities in fragmented landscapes in 

close proximity to extensive undisturbed forests do not present local extinctions, but 

species abundances do change in response to fragmentation and habitat loss in the 

landscape. 
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Introdução Geral 

As alterações no uso da terra são um dos principais aspectos da mudança 

ambiental global, direcionando a perda de biodiversidade em ecossistemas terrestres 

(Meyer, Struebig & Willig 2016). Em geral, impactos da mudança do uso da terra sobre 

a biodiversidade são considerados mais imediatos do que os de mudança climática (Jetz, 

Wilcove & Dobson 2007). Os seres humanos têm alterado mais de 77% da biosfera 

terrestre (Ellis et al. 2010), transformando o mundo em uma intricada colcha de retalhos 

que mescla ambientes naturais, terras agrícolas, pastagens e áreas urbanas. Metade desta 

área modificada é utilizada para a agricultura, e a outra é um mosaico de vegetação 

nativa inserida em terras alteradas para uso humano. A área total desta vegetação 

inserida no mosaico antrópico é maior do que aquelas sem impacto humano, levando a 

concluir que paisagens modificadas por humanos devem ser consideradas nas 

estratégias de conservação.  

A alteração antrópica de grande parte dos ecossistemas naturais da Terra tem 

acelerado muito, principalmente nos países tropicais em desenvolvimento (Lee & Jetz 

2008). Essas mudanças antrópicas nos ecossistemas globais vêm desencadeando o 

alvorecer de uma nova era geológica, o Antropoceno (Lewis & Maslin 2015). Uma das 

grandes causas dessas alterações é a crescente demanda global de alimentos e a atual 

trajetória de expansão agrícola, que terá graves consequências negativas em longo prazo 

para a preservação da biodiversidade do planeta (Laurance et al. 2011, Tilman et al. 

2011). Principalmente nos países tropicais, a conversão de habitats naturais para 

agricultura e a pecuária é uma das maiores ameaças à biodiversidade (Phalan et al. 

2013).  

Uma das consequências da expansão agropecuária é a fragmentação de habitats, 

que se tornou o principal tema de pesquisa em biologia da conservação, como se pode 
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notar pela literatura crescente sobre o assunto (Fahrig 2003, Ewers & Didham 2006, 

Lindenmayer & Fischer 2007, Collinge 2009). Neste contexto, uma definição 

amplamente aceita de fragmentação de habitat é o processo em escala da paisagem pelo 

qual a perda de habitat resulta na subdivisão do habitat contínuo em manchas menores, 

que são isoladas umas das outras por uma matriz de habitat modificado (Didham 2010). 

A bacia Amazônica apresenta mais da metade dos remanescentes de florestas 

tropicais do mundo e vem enfrentando altas taxas anuais de desmatamento (Laurance et 

al. 2011). Na Amazônia brasileira a fragmentação florestal em grande escala se iniciou, 

principalmente, a partir da década de 70, com atividades como queimadas, corte seletivo 

de madeira, assentamentos e principalmente a agropecuária. O desmatamento vem 

crescendo consideravelmente devido à expansão agrícola, rodoviária e pecuária e nos 

últimos anos devido também as instalações de grandes barragens de hidrelétricas na 

região (Laurance et al. 2011). A faixa amazônica do estado de Mato Grosso já 

apresentou a segunda maior taxa anual de desmatamento da Amazônia Legal, menor 

apenas que a do estado do Pará (PRODES, INPE 2011). Estas taxas estão associadas ao 

histórico de ocupação e sua principal atividade econômica, a pecuária extensiva. 

Os morcegos são particularmente suscetíveis a alterações antrópicas por causa 

de sua taxa reprodutiva, longevidade e altas taxas metabólicas (Thomas & Speakman 

2003, Barclay et al. 2004, Munshi-South & Wilkinson 2010). As mudanças globais no 

uso da terra são as principais ameaças identificadas pela IUCN às espécies de morcegos. 

Os morcegos são bons indicadores de biodiversidade e da saúde do ecossistema, 

respondendo a uma vasta gama de agentes estressores relacionados às mudanças 

ambientais (Jones et al. 2009). Muitas espécies de morcegos tropicais enfrentam um 
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futuro incerto e mostram tendência a declínios populacionais devido a muitas dessas 

ameaças (Kingston 2013).  

Em uma recente revisão dos efeitos das alterações antrópicas no habitat de 

morcegos tropicais, Meyer e colaboradores avaliaram mais de 117 estudos com diversos 

tipos de matriz modificadas pelo homem, com complexidade estrutural e contraste 

variados, que iam desde florestas secundárias com baixo contraste, até agroflorestas, 

silvicultura, pastagens e campos agrícolas de alto contraste. Além disso, esse estudo 

também avaliou matrizes de água resultantes da construção de barragens (Meyer et al. 

2016). O número de estudos neste tema cresce muito nos últimos 20 anos, a maior parte 

deles é Neotropical e focado na família Phyllostomidae, o que reflete o uso de redes de 

neblina para captura, pois morcegos não filostomídeos são sub-amostrados quando se 

utiliza essa técnica. O uso de técnicas bioacústicas de amostragem de morcegos 

neotropicais ainda é bastante limitado pela ausência de boas bibliotecas de sonogramas 

de grande número de espécies (Cunto & Bernard 2012, Harrison et al. 2012) o que 

eventualmente representa um viés na compreensão das respostas de morcegos tropicais 

a alterações do habitat. 

Apesar das numerosas e crescentes tentativas para encontrar respostas 

consistentes de morcegos à fragmentação do habitat, até o momento existem poucas 

generalizações (Meyer et al. 2016). Em nível populacional, muitos estudos têm indicado 

que respostas da abundância à fragmentação são altamente espécie-específicas e guilda-

específica. Segundo a revisão de Meyer et al. (2016), na região Neotropical, as 

abundâncias de morcegos animalívoros catadores (Pons & Cosson 2002, Meyer et al. 

2008, Meyer & Kalko 2008) e insetívoros aéreos dependentes de floresta (Estrada-

Villegas, Meyer & Kalko 2010) diminuem em resposta à fragmentação, enquanto 
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morcegos frugívoros e nectarívoros frequentemente têm sua abundância aumentada 

(Sampaio et al. 2003, Delaval & Charles-Dominique 2006, Meyer & Kalko 2008). Em 

nível de comunidades, estudos comparando áreas fragmentadas e floresta contínua em 

termos de riqueza, diversidade e composição de espécies, demonstraram respostas 

incongruentes (Cosson, Pons & Masson 1999, Schulze, Seavy & Whitacre 2000, 

Estrada & Coates-Estrada 2002, Faria 2006). Isto parece ser causado por diferenças no 

histórico de fragmentação e contraste entre fragmentos e a matriz nos sítios analisados, 

que dificultam ainda mais a detecção de padrões gerais.  

Os primeiros estudos de fragmentação enfatizaram efeitos da área e isolamento, 

devido à influência da teoria de biogeografia de ilhas (MacArthur & Wilson 1967) na 

ecologia, ignorando influências da matriz desta paisagem (Meyer et al. 2016). A visão 

simplificada de paisagens descritas pela teoria de biogeografia de ilhas, pode ser útil em 

casos especiais (e.g. ilhas formadas por barragens), mas frequentemente não capta a 

influência de outros tipos de cobertura do solo na matriz circundante, e, portanto, não é 

amplamente aplicável a paisagens alteradas (Kupfer, Malanson & Franklin 2006). 

Atualmente, os estudos têm deixado de focar apenas o fragmento, para buscar respostas 

em escala da paisagem, considerando a matriz e os gradientes de qualidade de habitat 

nas respostas das espécies (Kupfer et al. 2006, Driscoll et al. 2013, Cisneros, Fagan & 

Willig 2015).  

Respostas sólidas à composição ou à configuração da paisagem em nível de 

comunidades ou guildas de morcegos são mais difíceis de identificar em paisagens 

fragmentadas de florestas neotropicais cujas matrizes exibem um mosaico de classes de 

uso do solo (Gorresen & Willig 2004, Klingbeil & Willig 2009, Cisneros et al. 2015). A 

maior dificuldade em estudos de fragmentação e morcegos é que as respostas tendem a 
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ser altamente espécies-específicas, o que é muitas vezes negligenciado pelas métricas de 

diversidade quando estas são utilizadas para análises de comunidades (Klingbeil & 

Willig 2009).  As populações de espécies de morcegos tropicais respondem de forma 

complexa à composição e configuração da paisagem (Gorresen & Willig 2004, Henry, 

Cosson & Pons 2007, Klingbeil & Willig 2009, 2010). As respostas de abundância de 

morcegos Phyllostomidae são escala-dependente, espécie-especificas, guilda-específicas 

e ainda diferem entre as estações do ano. Portanto, toda essa variação sugere um papel 

importante de variação espaço-temporal na abundância e diversidade de recursos 

alimentares (Klingbeil & Willig 2009, 2010, Cisneros et al. 2015).  

Muitos estudos têm evidenciado que a dependência da escala é um padrão geral, 

em associações entre métricas de paisagem e respostas de morcegos, seja em nível de 

comunidade, população, guilda, ou espécie (Gorresen & Willig 2004, Henry et al. 2007, 

Meyer & Kalko 2008, Pinto & Keitt 2008, Klingbeil & Willig 2009, 2010, Cisneros et 

al. 2015). Respostas diferenciadas e dependentes de escala têm sido descritas desde 

habitats moderadamente fragmentados, na floresta amazônica (Klingbeil & Willig 2009) 

a ambientes altamente fragmentados como nas florestas remanescentes do Paraguai 

(Gorresen & Willig 2004). Na Amazônia, uma mudança na escala focal da resposta 

ocorre entre estações seca e chuvosa, o que pode estar associado a diferenças sazonais 

na abundância de alimentos e diversidade, e às restrições energéticas associadas à 

reprodução (Klingbeil & Willig 2010, Cisneros et al. 2015).  

Os ambientes na matriz não são completamente hostis para as espécies e 

algumas delas são capazes de atravessar estes espaços antrópicos ou capazes de adquirir 

recursos deles (Kupfer et al. 2006, Perfecto & Vandermeer 2008). Assim, as respostas 

da biota para estas paisagens dependem de conectividade entre fragmentos de vegetação 
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nativa, ou da permeabilidade e disponibilidade de recursos destes ambientes antrópicos 

(Cisneros et al. 2015). Neste contexto, a heterogeneidade de paisagem no entorno do 

habitat parece ter forte influência sobre a estruturação de comunidades, pois a dispersão 

e a conectividade entre comunidades desempenham papéis decisivos na composição de 

espécies em paisagens alteradas. Desta forma, trabalhar com a abordagem de 

metacomunidades é uma escolha melhor para avaliar a estrutura de um conjunto de 

localidades do que as avaliações individuais de estrutura da comunidade local (Leibold 

& Mikkelson 2002). Metacomunidade é um grupo de sítios que são potencialmente 

ligados por dispersão (Wilson 1992), e podem apresentar diversas estruturas como 

tabuleiro de damas, aninhada, clementsiana, gleasoniana, uniformemente espaçada ou 

aleatória (Leibold & Mikkelson 2002).  

Neste cenário, e com tantas evidências, é indispensável o uso de multi-escalas 

em estudos que buscam entender os efeitos da estrutura da paisagem sobre 

comunidades/assembleias de morcegos tropicais (Meyer et al. 2016).  Mas, assim como 

já foi observado para aves tropicais (Banks-Leite, Ewers & Metzger 2013), a 

peculiaridade nas respostas de morcegos tropicais à paisagem, dificulta a identificação 

de um bom preditor de paisagem ou a escala ideal, que proporcionaria o melhor modelo 

preditivo em nível de comunidades (Meyer et al. 2016). Frente a estas dificuldades, 

Meyer et al. (2016) sugerem que em futuras investigações a respeito dos efeitos da 

fragmentação sobre a biota, seria importante discernir a importância relativa da 

quantidade de habitat e da configuração do habitat na estruturação das repostas das 

espécies, utilizando hipóteses de threshold de habitat (Fahrig 2003); buscar a tolerância 

relativa de diferentes espécies as alterações na configuração do habitat (Villard & 

Metzger 2014); obter a contribuição relativa da escala local (fragmento) e da escala de 
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paisagem na explicação dos padrões encontrados; realizar mais estudos em longo prazo 

para identificar o efeito da transformação da matriz ao longo do tempo sobre os animais; 

e realizar diferentes estudos que analisem o efeito de borda neste contexto. 

Assim, o objetivo da tese foi avaliar como morcegos respondem à fragmentação 

e perda de habitat na Amazônia; desde escalas locais, avaliando efeitos da estrutura da 

vegetação até escalas de paisagem com múltiplas escalas (de 1 a 5 km de análises). 

Além disso, avaliamos as respostas de populações a guildas e parâmetros comunitários, 

incluindo respostas evolutivas da comunidade (diversidade filogenética) e análise de 

metacomunidades. O conceito de comunidade utilizada nesta tese é o conjunto de 

espécies que ocorrem em determinado espaço e tempo (Begon et al. 1990). No Capítulo 

1, o objetivo foi compreender como a diversidade e as populações de morcegos (14 

espécies mais abundantes) são afetadas por variações na estrutura da vegetação em 

florestas fragmentadas. No Capítulo 2, aumentamos a escala de análise espacial, usando 

uma abordagem de multi-escalas e múltiplas hipóteses concorrentes em uma seleção 

(AIC), com o objetivo de entender como as populações dos morcegos são afetadas pela 

fragmentação da paisagem. No Capítulo 3, com a mesma escala espacial, metodologia 

e conjunto de variáveis do capítulo 2, avaliamos como a diversidade dos morcegos é 

afetada por variações em uma paisagem fragmentada. As respostas às características da 

paisagem foram testadas para riqueza, abundância total, equitabilidade, dominância, 

raridade, diversidade taxonômica, e diversidade filogenética de morcegos filostomideos. 

No Capítulo 4, apresentamos o uso de uma nova abordagem para entender quais são os 

fatores estruturadores de comunidades, a Análise de Elementos de Metacomunidade 

(AEM) associada à partição de variância, com o objetivo de obter a estrutura de 

metacomunidade de morcegos filostomideos e das duas grandes guildas (herbívoros e 
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animalívoros), além de investigar se existe um gradiente ambiental latente que afete a 

estrutura das uma metacomunidades e a variação na composição de espécies.  
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Resumo 

Atividades antrópicas, como a pecuária e a agricultura têm acelerado a alteração, perda 

e fragmentação de habitats naturais, ameaçando a biodiversidade em grandes porções 

dos trópicos. Devido aos vários serviços ecossistêmicos desempenhados pelos morcegos 

dispersores de sementes, polinizadores, predadores de topo, estes animais contribuem 

para funcionamento dos ecossistemas florestais, e, portanto, merecem atenção particular 

por afetarem diretamente a integridade florestal. Desta forma, a compreensão de como 

as populações e a diversidade dos morcegos são afetadas por variações na estrutura da 

vegetação em florestas fragmentadas é importante subsídio para ações de manejo e de 

conservação. Com este objetivo, morcegos foram coletados em 24 sítios no sudeste da 

Amazônia Brasileira (96 noites, 8640 m2.h / sítio), e a estrutura da vegetação 

(densidade, altura e área basal das árvores, densidade de sub-bosque e abertura de 

dossel) também foi quantificada. Usando modelos lineares generalizados, nós testamos 

relações mais simples de cada variável estrutural em nível de comunidade (diversidade 

taxonômica e filogenética) e de populações (14 espécies mais comuns) dos morcegos da 

região. O modelo para abundância total, diversidade taxonômica (diversidade de 

espécies e dominância) e diversidade filogenética foram significativos, apresentando 

relação positiva com a altura e área basal das árvores, e relação negativa com a abertura 

de dossel. Em nível populacional, a abundância dos frugívoros (Carollia perspicillata, 

Rhinophylla pumilio, Artibeus planirostris, A. obscurus, A. lituratus, Uroderma 

bilobatum) e nectarivoros (Lonchopylla thomasi, Glossophaga soricina) foram 

relacionados à estrutura da vegetação. Alguns frugívoros de sub-bosque exibiram 

relações negativas com altura das arvores, optando por florestas mais jovens, enquanto 

alguns frugívoros de dossel preferiram florestas com dossel fechado. Dos nectarívoros, 

L. thomasi foi mais abundante em florestas mais maduras (relação negativa com 

densidade de arvores), enquanto G. soricina foi mais abundante em áreas com dossel 

mais aberto e reduzidas áreas basais (i.e., florestas em estágio sucessional inicial). 

Consequentemente, órgãos governamentais deveriam continuar a priorizar a 

conectividade florestal e tamanhos de fragmentos quando avaliam áreas para ações de 

conservação, mas deveriam considerar idade e estrutura das florestas locais também. 

Em geral, áreas protegidas com grandes árvores e dosséis fechados aumentam a 

persistência de polinizadores e dispersores de semente. 
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Abstract  

Anthropogenic activities have accelerated habitat change, loss, and fragmentation, 

threatening biodiversity over large portions of the tropics.  Because seed dispersers, 

pollinators, or top predators, such as bats, contribute to the structure and function of 

forests, they deserve particular attention as they directly affect forest integrity.  Thus, 

understanding how the abundances and biodiversity of bats are affected by variation of 

vegetation structure in fragmented forests may provide some guidelines to management 

and conservation action. We collected bats at 24 sites in the southern Brazilian Amazon 

(96 nights, 8640 m2.h / site), and quantified vegetation structure (density, height and 

basal area of trees, density of understory and canopy openness) as well.  Using 

generalized linear models, we tested simple relationships of each structural 

characteristic with community- (taxonomic and phylogenetic dimensions of 

biodiversity) and population-level attributes of bats.  The models for total abundance, 

taxonomic biodiversity (species diversity and dominance) and phylogenetic diversity 

were significant, increasing with increasing tree height and basal area, and decreasing 

with increasing canopy openness. At the population level, abundances of frugivores 

(Carollia perspicillata, Rhinophylla pumilio, Artibeus planirostris, A. obscurus, A. 

lituratus, Uroderma bilobatum) and nectarivores (Lonchopylla thomasi, Glossophaga 

soricina) were related significantly to vegetation structure.  Some understory frugivores 

exhibited negative relationships with tree height, choosing younger forests, whereas 

canopy frugivores chose closed canopy forests. Among the nectarivores, L. thomasi was 

more abundant in older forests (negative relationship with density of trees), whereas G. 

soricina was more abundant in areas with low canopies and low basal area (i.e., earlier 

successional forest). Consequently, government agencies should continue to prioritize 

forest connectivity and patch size when evaluating forested sites for conservation action, 

but should include consideration of local forest age and structure as well.  In general, 

protecting areas with large trees and closed canopies enhances the persistence of 

pollinators and seed dispersers. 
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1.1. Introdução   

 

A fragmentação e a perda de habitat natural têm sido as maiores pressões 

humanas sobre a diversidade, causando isolamento das manchas de floresta 

remanescente, aumentando risco de extinção (Laurance et al. 2001), e reduzindo a 

riqueza de espécies. A pecuária tem elevado os níveis de perda e fragmentação de 

habitat, ameaçando a biodiversidade. Animais dispersores de sementes, polinizadores, e 

predadores de topo como morcegos, contribuem para a estrutura e funcionalidade das 

florestas, sendo que essa estrutura pode influenciar o forrageio e a oferta de abrigo, 

podendo alterar a comunidade em nível local (Kunz et al. 2011). Florestas fragmentadas 

têm diferentes níveis de desenvolvimento e conservação, portanto é importante 

identificar como esses animais são afetados por essas características. 

A composição estrutural das florestas atua fortemente na qualidade do habitat 

para os animais (Bradbury et al. 2005, Vierling et al. 2008), influenciando a 

disponibilidade e acesso dos recursos, como microclima (Chen et al. 1999), exposição a 

predadores (Baxter et al. 2006) e abrigos e alimentos (Hayes & Loeb 2007). A estrutura 

da floresta também afeta o deslocamento de animais (Caras & Korine 2009), o que é 

especialmente importante para os animais que voam como aves e morcegos que 

precisam deslocar-se e forragear dentro dos arranjos tridimensionais de florestas e suas 

copas. 

Quando se deseja estudar a influência da variação estrutural de florestas na 

composição de espécies, morcegos são animais extremamente relevantes, pois utilizam 

diferentes tipos de habitat devido aos diferentes aspectos de sua ecologia (e.g. abrigo, 

forrageio, Kunz & Fenton 2005), podendo responder às características da estrutura da 

vegetação (Medellín, Equihua & Amin 2000, Caras & Korine 2009). Em áreas de 

intensa atividade agrícola, a diminuição da densidade de espécies arbóreas e 

modificação de outras variáveis estruturais da vegetação devem influenciar também a 

composição de comunidades de morcegos. Portanto, a composição de espécies de 
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morcegos pode estar associada às características ambientais (Willig et al. 2000, Stoner 

2005), à disponibilidade de recursos (Aguirre et al. 2003, Giannini & Kalko 2004), à 

degradação do habitat (Fenton et al. 1992, Medellín et al. 2000, Estrada & Coates-

Estrada 2002, Clarke, Rostant & Racey 2005), ou à fragmentação do habitat (Gorresen 

& Willig 2004, Gorresen, Willig & Strauss 2005). 

No bioma amazônico, as florestas de terra-firme são o principal tipo de 

vegetação, e a riqueza de espécies de mamíferos neste habitat é muito maior que em 

outras formações vegetais do bioma, aparentemente em função da alta heterogeneidade 

e diversidade florística desta floresta (Haugaasen & Peres 2005). Entretanto, o intenso 

desmatamento em alguns estados da Amazônia tem contribuído para o processo de 

fragmentação e perda de habitats ricos como este tipo de floresta. 

Neste cenário encontra-se a faixa amazônica do estado Mato Grosso, que tem 

elevada riqueza de morcegos (74 espécies das 146 que ocorrem na Amazônia Brasileira, 

Bernard, da Cunha Tavares & Sampaio 2011), mas também apresenta a segunda maior 

taxa anual de desmatamento da Amazônia Legal, perdendo apenas para o Pará 

(PRODES, INPE 2011). Estas taxas estão provavelmente associadas ao seu histórico de 

ocupação e sua principal atividade econômica, a pecuária extensiva. Deste modo, buscar 

respostas da biota a alterações antrópicas em áreas com alto nível de desmatamento e 

fragmentação é de alta relevância e urgência. 

Diferenças na heterogeneidade das estruturas e dosséis de florestas estão entre os 

principais determinadores da diversidade de plantas de sub-bosque (Getzin, Wiegand & 

Schöning 2012), além da riqueza e abundância de espécies de muitos táxons animais 

(MacArthur & MacArthur 1961, Bradbury et al. 2005), incluindo invertebrados (Müller 

& Brandl 2009) e vertebrados (Clawges et al. 2008, Mueller et al. 2009).  

Morcegos têm sido associados às características da vegetação (Medellín et al. 

2000, Bobrowiec et al. 2014), principalmente devido ao adensamento de obstáculos no 

espaço de voo, que exige alta manobrabilidade (Rainho, Augusto & Palmeirim 2010). 

Embora muitos estudos mostrem que o adensamento afeta a abundância e composição 

de espécies de morcegos (Medellín et al. 2000, Peters, Malcolm & Zimmerman 2006, 

Meyer & Kalko 2008, Caras & Korine 2009, Rainho et al. 2010, Bobrowiec et al. 2014), 

a maioria desses estudos utiliza apenas descrições qualitativas deste adensamento (e.g. 
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borda, aberto, estruturalmente complexa vs. simples), em vez de medições diretas de 

densidade da vegetação. 

Estes mamíferos prestam serviços ecossistêmicos essenciais, controlando muitos 

insetos herbívoros nos sistemas florestais e agrícolas dos trópicos (Kalka, Smith & 

Kalko 2008, Williams-Guillén, Perfecto & Vandermeer 2008), e garantindo a dispersão 

e polinização de inúmeras plantas. Portanto, sua persistência deve ser de interesse 

imediato para uma gestão sustentável da paisagem (Kunz et al. 2011). 

Assim, o objetivo do estudo é avaliar quantitativamente como variações 

estruturais da floresta afetam a diversidade taxonômica e filogenética de morcegos 

filostomideos. Para isso, consideramos as populações de morcegos mais representativas 

e as duas principais guildas (animalívoros e frugívoros) em uma região altamente 

fragmentada no sul da Amazônia. As mudanças esperadas em nível de comunidade são 

associadas principalmente à diminuição na abundância e número de espécies em 

vegetação altamente adensada. Devido a diferentes estratégias de forrageio das guildas, 

espera-se que animalívoros e frugívoros de sub-bosque estejam presentes tanto em 

vegetação aberta quanto densa, ao passo que frugívoros de dossel estejam restritos a 

uma vegetação mais aberta. Deste modo, entendendo que componentes estruturais da 

floresta afetam algumas dimensões da biodiversidade e cada uma das espécies 

dispersoras de sementes, é possível usá-las como espécies bio-indicadoras da 

integridade florestal e subsidiar ações de manejo e de conservação de fragmentos 

florestais da Amazônia.  

 

1.2. Materiais e Métodos  

 

Área de Estudo. O estudo foi realizado no município de Alta Floresta (09°53’S, 

56°28’W), localizado no norte do estado do Mato Grosso. O município encontra-se 

dentro do bioma amazônico e a formação vegetal dominante é a floresta de terra firme. 

O processo de fragmentação na região é relativamente recente, tendo iniciado na década 

de 1980. Atualmente, há apenas 46% de vegetação nativa restante nesta área, 

caracterizando o município como um dos que mais desmatam na Amazônia. A matriz 

antrópica é formada essencialmente de inúmeras propriedades rurais voltadas para a 
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pecuária, constituindo assim uma paisagem de pastagens relativamente homogênea 

(Michalski, Peres & Lake 2008). 

O delineamento amostral apresenta 24 sítios distantes no mínimo 1 km (Figura 

1-1), inseridos em 9 fragmentos que variaram de 0.45 km2 a 445 km2 em uma paisagem 

de cerca de 100 km2 com 4 classes de uso do solo e foram usados modelos de efeito 

misto, para retirar o efeito destes blocos no resultado das análises (Crawley 2007, ver 

Cap. 19. Mixed-Effects Models).  

 

 

Figura 1-1. Área de Estudo no município de Alta Floresta, norte do estado do Mato 

Grosso e os 24 sítios amostrais e classes de cobertura do solo. 
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Captura dos animais. Morcegos foram coletados em 24 sítios no sul da Amazônia 

brasileira (96 noites, 8640 m2.h/sitio). Todos os sítios (1 km) seguem o mesmo 

protocolo de coletas, utilizando 12 redes de neblina (12 x 2,6 m) dispostas ao longo de 

trilhas (picadas abertas para o estudo) em sub-bosque, abertas seis horas por noite. Para 

inserir a variação sazonal foram realizadas 4 noites de coleta em cada unidade amostral 

(em estações secas e chuvosas), totalizando 96 noites de coleta. A coleta de dados foi 

realizada com amostragens em dois sítios (1 km) na mesma noite, em quatro campanhas 

com 12 noites de coleta, sendo duas campanhas na estação seca (abril e julho de 2013) e 

duas outras na estação chuvosa (outubro de 2013 e janeiro de 2014). O esforço amostral 

total não variou entre os sítios, com 8640 m2.h/ sítio (totalizando 207360 m2.h), 

calculado de acordo com Straube & Bianconi (2002), multiplicando a área de cada rede 

pelo tempo de exposição em campo, pelo número de repetições pelo número de redes. 

Os indivíduos capturados tiveram os dados biométricos registrados (peso e 

antebraço), sendo em seguida identificados e liberados no local da captura. Todos os 

indivíduos capturados receberam marcações com o número do sítio, para verificar se um 

indivíduo usa mais de um sítio, ou se há troca entre eles. O número do sítio foi colocado 

na parte inferior da membrana da asa através de marcação temporária por pontos (~1 

ano).  

A identificação das espécies segue Gardner (2007), Lim & Engstrom (2001), 

Díaz, Aguirre & Barquez (2011). Exemplares testemunhos das espécies registradas 

foram coletados e depositados na Coleção de Mamíferos da Universidade de Brasília. 

As coletas e capturas foram autorizadas pela licença do ICMBIO (SISBIO 36201-2). 

  

Variáveis Resposta. Em nível de comunidade foram analisados: Riqueza, Abundância, 

Diversidade Taxonômica (índice de diversidade verdadeira de Shannon, Jost 2006), 

Diversidade Filogenética (Faith 1992, Botta‐Dukát 2005), e também foram calculadas 

medidas de biodiversidade com base em abundância relativa (Equitabilidae (Evenness), 

Dominância e Raridade). Isto, porque é fundamental analisar variações além da simples 

riqueza, porque diferentes medidas não variam da mesma maneira sobre os efeitos da 

fragmentação do habitat (Gorresen & Willig 2004) ou outras variações do habitat. O 

índice de Berger & Parker (1970) foi utilizado para estimar a dominância, sendo 
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calculado pela razão entre o número de indivíduos da espécie mais abundante e o 

número total de indivíduos da comunidade. A Raridade foi calculada pelo número de 

espécies (S) de um local com abundância relativa na área de estudo ≤ S-1 (Camargo 

1992). 

A dimensão filogenética da biodiversidade reflete diferenças evolutivas entre as 

espécies baseada no tempo desde a divergência de um ancestral comum (Faith 1992) e 

representa uma estimativa completa das diferenças ecológica e fenotípica 

filogeneticamente conservada entre as espécies (Cavender‐Bares et al. 2009). 

Avaliamos a dimensão filogenética baseada no comprimento dos ramos de uma super-

árvore em nível de espécie para os morcegos (Jones, Bininda‐Emonds & Gittleman 

2005). Esta árvore é uma das mais acuradas e completas disponíveis para morcegos. 

Das 43 espécies de morcegos da família Phyllostomidae analisadas, apenas quatro não 

estavam presentes nesta árvore, e nestes casos as espécies foram substituídas pelo 

congénere mais próximo presente na super-árvore: Micronycteris megalotis (M. 

microtis), Artibeus aztecus (A. gnomus), Tonatia bidens (T. saurophila) e Plathyrrhinus 

helleri (P. incarum). Os efeitos dessas substituições são mínimos devido ao 

comprimento dos ramos das espécies congêneres serem muito similares. O valor da 

diversidade filogenética foi estimado pela entropia quadrática de Rao (Q Rao; Botta‐

Dukát 2005). 

Em nível de populações, foram selecionadas as 14 espécies mais abundantes e 

com maior frequência de ocorrência nos sítios, segundo os critérios: ocorrer pelo menos 

em 10 sítios e ter mais de 24 indivíduos. Além da análise global em nível de 

comunidade, foram calculados os mesmos índices para duas grandes guildas: 

Herbívoros (frugívoros e nectarívoros) e Animalívoros (Insetívoros, Carnívoros e 

Hematófagos). 

Variáveis de vegetação. A estrutura da vegetação foi avaliada em 4 pontos quadrantes 

(36 m2) em cada trilha de 120 m onde foram coletados os morcegos, centrados no início 

das redes 1, 4, 7 e 10. Em cada ponto foram quantificados: 

1. Diâmetro na altura do peito (DAP) das árvores mais próximas com diâmetro maior 

que 10 cm. Essa medida foi usada para calcular a variável ÁREA BASAL. 
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2. Distância de cada árvore medida até o ponto central do quadrante, para 

posteriormente calcular a densidade de árvores do fragmento florestal. Essa medida foi 

usada para calcular a variável DENSIDADE DE ÁRVORES, através da estimativa de 

árvores dentro do ponto quadrante. 

3. ALTURA de cada uma das árvores medidas. 

4. ADENSAMENTO DE SUB-BOSQUE (do chão até 3 metros, altura da rede de 

captura), uma medida da proporção de obstáculos ao voo dos morcegos, obtida através 

de bastão graduado de 3 m, dividido em intervalos de 10 cm (vermelho e branco), assim 

se observava a uma distância de 3 m, quantas unidades se podia contar. O cálculo foi 

feito por:  Adens.= 1- Contagem x 100.  

5. ABERTURA DE DOSSEL, proporção de áreas abertas obtidas por fotografia digital 

com lente grande angular, e número de pixels claros são computados em software GAP 

Light Analyzer (Frazer, Canham & Lertzman 2000). 

Para DAP, distância e altura foram registradas 16 réplicas/sitio, Adensamento de 

sub-bosque e Abertura de Dossel tiveram 8 réplicas/sitio.  

Análises Estatísticas. Foram usados modelos lineares generalizados de efeito misto 

(glmer, R DEVELOPMENT CORE TEAM 2013), com o objetivo de controlar o ruído 

da variação especial através dos blocos aleatórios. Testamos relações simples de cada 

variável estrutural florestal para comunidade total, na estação seca e chuvosa e para 

guildas de herbívoros e animalívoros (Riqueza, Abundância, Índice de Shannon para 

Diversidade Taxonômica, Equitabilidade, Dominância, Raridade, Diversidade 

Filogenética) e para populações (abundância de 14 espécies mais comuns) dos 

morcegos filostomídeos da região. As variáveis de microhabitat foram padronizadas (Z 

Score/função scale, R DEVELOPMENT CORE TEAM 2013), como forma de remover 

o efeito  de grandezas de valores muito diferentes. Entre as variáveis resposta, apenas a 

Equitabilidade foi tratada, elevando-se à raiz quadrada. Os modelos testados foram 

apenas o global (com todas variáveis) e os modelos simples com variáveis únicas, o que 

permite saber a importância de cada variável. Ao final desse procedimento, foram 

utilizadas regressões simples para obter o coeficiente de determinação (R2) e a 

porcentagem de explicação do modelo. As significâncias de cada modelo foram obtidas 

por meio de uma ANOVA, como forma de comparar cada modelo ao modelo nulo. Para 
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verificar a qualidade do modelo foi realizada uma análise de resíduos para cada modelo 

significativo. Os modelos testados seguem abaixo: 

Y ~ Altura + Dossel + Densidade + Área Basal + Sub-bosque  

Y ~ Altura  

Y ~ Dossel   

Y ~ Densidade  

Y ~ Área Basal  

Y ~ Sub-bosque  

 

Os dados de abundância e índices ponderados por esta métrica, muitas vezes são 

auto correlacionados espacialmente, violando premissas de muitas técnicas estatísticas, 

levando a conclusões enviesadas (Legendre 1993). Para testar a existência de alguma 

autocorrelação espacial, foi utilizado o teste de I de Moran (Moran 1950) nos resíduos 

dos modelos. Os resultados dos testes não foram significativos, de modo que não havia 

necessidade de explicar a correlação espacial entre as variáveis nos locais de 

amostragem. 

 

1.3. Resultados 

Foram coletados 1638 morcegos filostomideos de 43 espécies, em 24 sítios no 

sudeste da Amazônia Brasileira (96 noites, 8640 m2.h / sítio, Tabela 1-1).  A riqueza 

variou de 8-20 espécies, e a abundância entre 22-154 indivíduos (Tabela 1-2). Outras 8 

espécies de morcegos pertencentes a outras famílias, que não a Phyllostomidae, foram 

coletados, e estas espécies não foram consideradas na análise devido ao fato de 

morcegos da família Phyllostomidae serem mais comumente capturadas no sub-bosque 

de florestas Neotropicais (Kalko, Handley & Handley 1996, Kalko & Schnitzler 1998). 
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Tabela 1-1. Composição de 24 comunidades de morcegos filostomideos no sul da 

Amazônia.  

 

 

# Espécies A1 A2 A3 A4 A5 A6 A7 A8 A9 A10 A11 A12 A13 A14 A15 A16 A17 A18 A19 A20 A21 A22 A23 A24

1 Artibeus concolor 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 2

2 Artibeus lituratus 7 1 0 5 3 2 3 4 0 3 4 0 5 1 2 3 7 2 0 8 2 0 0 1

3 Artibeus obscurus 5 0 6 12 0 1 3 15 1 2 0 0 1 3 1 3 0 0 5 1 4 1 0 0

4 Artibeus planirostris 10 1 8 14 1 7 0 21 7 0 1 10 1 1 1 3 4 3 2 13 13 1 3 3

5 Dermanura anderseni 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0

6 Dermanura cinerea 2 3 2 0 1 4 1 1 0 0 4 0 2 3 0 1 2 0 1 1 1 2 3 6

7 Dermanura gnoma 0 0 1 1 0 0 0 0 0 0 1 0 1 1 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0

8 Dermanura glauca 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0

9 Carollia brevicauda 2 3 8 0 0 6 1 16 15 0 2 0 18 13 5 0 0 2 2 5 9 2 2 6

10 Carollia castanea 1 0 0 0 0 2 0 3 2 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 1

11 Carollia perspicillata 35 27 16 23 9 65 17 35 14 20 21 13 101 119 13 31 19 8 12 25 14 17 25 35

12 Chiroderma trinitatum 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 2 0 0 0 0 0 0 0

13 Choeroniscus minor 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 1 0 0 0 0 0

14 Desmodus rotundus 1 0 0 0 1 1 1 0 1 2 0 0 0 0 0 0 3 0 1 4 0 0 0 1

15 Glossophaga soricina 0 1 6 1 0 0 0 1 1 3 3 0 4 1 0 1 1 0 0 1 1 0 10 2

16 Lampronycteris brachyotis 1 0 0 0 0 0 0 0 2 0 0 0 0 0 4 0 2 0 0 0 1 0 0 0

17 Lichonycteris obscura 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0

18 Lonchophylla thomasi 3 2 7 2 0 0 0 1 0 2 0 0 2 1 0 4 3 3 0 2 3 2 0 3

19 Lophostoma brasiliense 0 1 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 1 0 0 1 1

20 Lophostoma carrikeri 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0

21 Lophostoma silvicola 4 1 0 3 1 1 0 0 2 2 2 8 2 2 5 1 2 0 1 0 2 2 2 0

22 Mesophylla macconnelli 0 0 0 2 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 2 0 1 0 0 0 0 0 0 10

23 Glyphonycteris sylvestris 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0

24 Micronycteris microtis 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0

25 Micronycteris minuta 0 1 0 2 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1

26 Mimon crenulatum 4 0 0 0 0 0 3 0 0 0 3 0 0 0 0 0 1 0 0 1 0 4 4 0

27 Phylloderma stenops 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0

28 Phyllostomus elongatus 3 0 1 4 3 2 2 1 2 0 1 2 6 1 0 0 2 1 4 0 4 1 4 3

29 Phyllostomus hastatus 1 0 0 1 0 0 0 1 2 0 0 1 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 1

30 Plathyrrhinus brachycephallus 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0

31 Plathyrrhinus incarum 0 1 0 2 0 4 2 1 1 1 4 2 1 1 1 0 0 0 1 0 0 5 0 3

32 Platyrrhinus lineatus 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0

33 Rhinophylla fischerae 0 1 0 0 0 0 5 1 0 0 6 0 0 1 4 2 1 0 0 0 0 0 4 1

34 Rhinophylla pumilio 16 5 4 8 2 2 0 1 1 2 3 0 1 1 9 14 10 9 6 5 12 6 7 7

35 Sturnira tildae 0 0 0 0 0 1 0 2 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 2 0 0

36 Tonatia saurophila 2 0 1 1 0 0 1 0 0 0 1 0 1 0 0 0 0 1 0 4 7 0 0 0

37 Trachops cirrhosus 0 0 0 3 0 0 0 0 1 2 0 0 0 2 0 2 3 0 0 0 0 0 0 0

38 Trinycteris nicefori 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 1

39 Uroderma bilobatum 1 0 2 6 0 0 0 0 0 0 0 0 2 1 0 0 5 0 0 0 1 1 5 3

40 Uroderma magnirostrum 0 1 1 0 0 0 0 0 2 3 1 1 2 1 0 0 0 0 0 1 0 0 0 2

41 Vampyressa pusilla 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 1 0 0 0 0 0 0 0

42 Vampyrodes caraccioli 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0

43 Vampyrum spectrum 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0

Abundância 98 49 63 93 22 98 39 106 54 42 59 38 154 153 51 67 71 31 36 73 76 46 71 93

Número de espécies 17 14 13 20 9 13 11 17 15 11 17 8 20 17 15 13 20 10 11 15 16 13 13 21
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Tabela 1-2. Parâmetros de comunidade de morcegos filostomideos e 14 populações 

mais abundantes de 24 sítios do sul da Amazônia. 

 

 

Para captar melhor o efeito de cada característica estrutural da floresta (Tabela 

1-3) nos parâmetros de comunidade e populações dos morcegos, é necessário traduzir 

cada variável da vegetação previamente. A densidade de árvores, a altura das árvores, e 

área basal das árvores indica idade das florestas, ou seja, se esta é madura ou jovem. 

Altos valores de área basal e altura indicam uma floresta madura, mas altos valores de 

densidade de árvores sugerem uma floresta jovem ou que foi alterada recentemente. 

Altos valores de adensamento de sub-bosque e abertura de dossel indicam florestas com 

alterações antrópicas recentes.  

Sítio S Abun Shan Even Dom Rar PD Cp Rp Ap Cb Ao Al Pe Ls Dc Lt Gs Pi Ub Rf

A1 17 98 8,88 0,41 2,80 7 5,58 35 16 10 2 5 7 3 4 2 3 0 0 1 0

A10 11 42 6,54 0,55 2,10 5 3,90 20 2 0 0 2 3 0 2 0 2 3 1 0 0

A11 17 59 10,13 0,50 2,81 9 6,14 21 3 1 2 0 4 1 2 4 0 3 4 0 6

A12 8 38 5,17 0,51 2,92 4 4,20 13 0 10 0 0 0 2 8 0 0 0 2 0 0

A13 20 154 4,35 0,23 1,52 10 2,23 101 1 1 18 1 5 6 2 2 2 4 1 2 0

A14 17 153 2,81 0,19 1,29 7 1,63 119 1 1 13 3 1 1 2 3 1 1 1 1 1

A15 15 51 10,00 0,52 3,92 8 7,50 13 9 1 5 1 2 0 5 0 0 0 1 0 4

A16 13 67 6,01 0,38 2,16 5 3,70 31 14 3 0 3 3 0 1 1 4 1 0 0 2

A17 20 71 12,56 0,50 3,74 12 8,33 19 10 4 0 0 7 2 2 2 3 1 0 5 1

A18 10 31 7,08 0,56 3,44 3 5,49 8 9 3 2 0 2 1 0 0 3 0 0 0 0

A19 11 36 7,40 0,53 3,00 3 5,54 12 6 2 2 5 0 4 1 1 0 0 1 0 0

A2 14 49 5,75 0,39 1,81 6 3,06 27 5 1 3 0 1 0 1 3 2 1 1 0 1

A20 15 73 8,27 0,43 2,92 7 5,60 25 5 13 5 1 8 0 0 1 2 1 0 0 0

A21 16 76 10,47 0,50 5,43 6 8,32 14 12 13 9 4 2 4 2 1 3 1 0 1 0

A22 13 46 8,18 0,51 2,71 4 5,43 17 6 1 2 1 0 1 2 2 2 0 5 1 0

A23 13 71 8,45 0,52 2,84 6 5,76 25 7 3 2 0 0 4 2 3 0 10 0 5 4

A24 21 93 10,46 0,43 2,66 13 5,72 35 7 3 6 0 1 3 0 6 3 2 3 3 1

A3 13 63 9,22 0,55 3,94 5 7,45 16 4 8 8 6 0 1 0 2 7 6 0 2 0

A4 20 93 11,80 0,45 4,04 12 8,23 23 8 14 0 12 5 4 3 0 2 1 2 6 0

A5 9 22 6,23 0,57 2,44 2 4,48 9 2 1 0 0 3 3 1 1 0 0 0 0 0

A6 13 98 4,05 0,30 1,51 4 2,20 65 2 7 6 1 2 2 1 4 0 0 4 0 0

A7 11 39 6,67 0,50 2,29 5 4,31 17 0 0 1 3 3 2 0 1 0 0 2 0 5

A8 17 106 7,30 0,34 3,03 8 5,14 35 1 21 16 15 4 1 0 1 1 1 1 0 1

A9 15 54 8,55 0,47 3,60 8 5,83 14 1 7 15 1 0 2 2 0 0 1 1 0 0

Média 14,5 70,1 7,76 0,45 2,87 6,63 5,24 29,7 5,46 5,33 4,88 2,67 2,63 1,96 1,79 1,67 1,67 1,54 1,25 1,13 1,08

Desvio Padrão 3,6 34,5 2,46 0,10 0,95 2,96 1,90 27,6 4,51 5,58 5,53 3,83 2,41 1,63 1,84 1,55 1,74 2,34 1,45 1,83 1,79

Valor Mínimo 8 22 2,81 0,19 1,29 2,00 1,63 8 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0

Valor Máximo 21 154 12,5 0,57 5,43 13,00 8,33 119 16 21 18 15 8 6 8 6 7 10 5 6 6

Riqueza(S), Abundancia(Abun), Diversidade Taxonomica (Shan), Equitabilidae (Even), Dominancia (Dom), Raridade (Rar), Diversidade Filogenetica 

(PD), Carollia perspecillata (Cp), Rhinophylla pumilio (Rp), Artibeus planirostris (Ap), Carollia brevicauda (Cb), Artibeus obscurus (Ao), Artibeus 

lituratus (Al), Phyllostomus elongatus (Pe), Lophostoma silvicola (Ls), Dermanura cinerea (Dc), Lonchophylla thomasi (Lt), Glossophaga soricina 

(Gs), Plathirrhynus incarum (Pi), Uroderma bilobaltum (Ub), Rhinophylla fisherae (Rf)
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Tabela 1-3. Parâmetros da estrutura florestal de 24 fragmentos no sul da Amazônia. 

 

 

Observando os dados das 14 populações mais abundantes, Carollia perspicillata, 

Rhinophylla pumilio, Artibeus planirostris, A.obscurus, A.lituratus, Lonchopylla 

thomasi, Glossophaga soricina e Uroderma bilobatum apresentaram modelos 

significativos, respondendo de forma diferenciada a cada parâmetro estrutural da 

vegetação (Tabela 1-4). Quanto aos frugívoros de sub-bosque, Carollia perspicillata 

apresentou relação negativa com altura da arvores e R. pumilio esteve associado 

positivamente a área basal das árvores. Alguns frugívoros de dossel parecem ter 

Sítio

Densidade de 

árvores 

(indivíduos/ha)

Altura 

média das 

árvores (m)

Area Basal 

média das 

árvores (cm
2
)

Adensamento 

de Sub-

bosque (%)

Abertura 

de Dossel 

(%)

A1 496,77 9,46 3552,44 0,86 0,32

A10 598,72 8,42 265,82 0,75 0,34

A11 607,59 8,91 278,50 0,87 0,31

A12 488,41 7,88 302,13 0,71 0,34

A13 406,81 8,72 342,86 0,87 0,37

A14 1262,28 11,98 344,63 1,09 0,37

A15 583,17 12,47 616,17 0,93 0,34

A16 466,53 9,13 570,29 0,83 0,37

A17 297,76 12,66 673,01 0,85 0,35

A18 623,65 11,11 301,38 0,93 0,35

A19 609,61 12,00 502,70 0,83 0,41

A2 302,26 6,94 228,98 0,72 0,42

A20 668,45 8,59 517,85 1,13 0,33

A21 435,43 10,16 300,72 0,68 0,34

A22 470,04 8,72 234,30 0,75 0,34

A23 1610,84 8,36 221,07 0,73 0,34

A24 365,20 10,69 299,54 0,90 0,37

A3 495,64 8,91 271,92 0,85 0,35

A4 716,02 9,89 710,93 0,73 0,33

A5 416,77 10,50 625,98 0,88 0,34

A6 580,95 7,44 262,82 0,95 0,35

A7 418,85 10,41 636,74 0,96 0,34

A8 480,39 9,95 316,49 0,67 0,35

A9 718,10 12,38 1961,50 0,86 0,33

Média 588,34 9,82 597,45 0,85 0,35

Desvio Padrão 290,39 1,65 723,16 0,12 0,03

Valor Mínimo 297,76 6,94 221,07 0,67 0,31

Valor Máximo 1610,84 12,66 3552,44 1,13 0,42
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preferência por florestas de dossel fechado (A. planirostris, A. lituratus) e outros estão 

fortemente associados a sub-bosque com menor adensamento (A. obscurus). O 

nectarívoro L. thomasi tem populações maiores em florestas com menor densidade de 

árvores. Glossophaga soricina respondeu negativamente a altura e área basal das 

arvores e positivamente a densidade de árvores.  

 

Tabela 1-4.  Modelos (glmm com distribuição Poisson) que representam a relação entre 

as características estruturais da floresta e populações de morcegos. Os valores em 

negrito indicam o coeficiente de determinação (R2) ajustado para os modelos 

significativos. 

 

 

Os modelos de abundância, dominância, diversidade taxonômica e filogenética 

foram significativos, com a abundância respondendo positivamente a área basal e 

negativamente a abertura-dossel e os índices de diversidade respondem positivamente a 

altura e área basal das arvores, mas também negativamente a abertura de dossel (Tabela 

1-5, Tabela 1-6 e Tabela 1-7).   

A abundância é afetada negativamente pela abertura de dossel e positivamente 

pela área basal das árvores, mas essa relação varia sazonalmente, sendo significativa 

somente na estação seca. Quando se compara as guildas, tanto herbívoros quanto 

animalívoros são mais abundantes em florestas com árvores maiores e dosséis mais 

fechados. Entretanto essa relação tem maior poder de predição para herbívoros (maiores 

R2). A dominância, que representa o poder de resposta das espécies mais abundantes, é 

Modelos Cp Rp Ap Cb Ao Al Pe Ls Dc Lt Gs Pi Ub Rf

Y ~ Altura + Dossel + Densidade 

+ Área Basal + Sub-bosque 0,43 0,79 0,22 NS 0,77 0,53 NS NS NS NS 0,56 NS 0,78 NS

Y ~ Densidade de árvores
NS NS NS NS NS 0,16 NS NS NS 0,45 (-) 0,12 NS NS NS

Y ~ Altura Média das árvores
0,48(-) NS NS NS NS NS NS NS NS NS 0,44(-) NS NS NS

Y ~ Área Basal Média das árvores
NS 0,76 0,05 NS NS 0,07 NS NS NS NS 0,39(-) NS NS NS

Y ~ Adensamento de Sub-bosque 
NS NS NS NS 0,57(-) NS NS NS NS NS NS NS NS NS

Y ~ Abertuta de Dossel 
NS NS 0,14(-) NS NS 0,18(-) NS NS NS NS NS NS NS NS

 Carollia perspecillata (Cp), Rhinophylla pumilio (Rp), Artibeus planirostris (Ap), Carollia brevicauda (Cb), Artibeus obscurus (Ao), Artibeus 

lituratus (Al), Phyllostomus elongatus (Pe), Lophostoma silvicola (Ls), Dermanura cinerea (Dc), Lonchophylla thomasi (Lt), Glossophaga 

soricina (Gs), Plathirrhynus incarum (Pi), Uroderma bilobaltum (Ub), Rhinophylla fisherae (Rf)
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influenciada positivamente pela altura e área basal das árvores e negativamente pela 

abertura de dossel. A dominância de herbívoros responde a altura das árvores e a de 

animalívoros a área basal destas. 

Quanto às diversidades, a taxonômica é influenciada pela altura das árvores e 

negativamente pela abertura do dossel. Quando comparamos as guildas, novamente os 

animalívoros respondem a área basal das árvores. A diversidade filogenética (ponderada 

pela abundância) é afetada positivamente pela altura e área basal das árvores e 

negativamente pela abertura de dossel, enquanto a não-ponderada é afetada apenas pela 

área basal das arvores.  

 

Tabela 1-5.  Modelos que representam a relação entre as características estruturais da 

floresta e a diversidade de morcegos; com seus respectivos valores de R2 ajustado para 

os modelos significativos. Variáveis: (S) Riqueza, (Abun) Abundância, (Shan) 

Diversidade Taxonômica (Índice de Shannon), (Equit) Equitabilidade, (Dom) 

Dominância, (Rar) Raridade, (PD) Diversidade Filogenética ponderada pela 

abundância. Tipos de modelos: glmm/P = Modelo misto generalizado com distribuição 

Poisson, lmm = modelo linear misto, glmm/G = Modelo misto generalizado com 

distribuição Gaussiana. 

 

 

Tabela 1-6.  Modelos que representam a relação entre as características estruturais da 

floresta e a diversidade de morcegos para estações Chuvosa (C) e Seca (S); com seus 

respectivos valores de R2 ajustado para os modelos significativos. Variáveis: (S) 

Riqueza, (Abun) Abundância, (Shan) Diversidade Taxonômica (Índice de Shannon), 

(Equit) Equitabilidade, (Dom) Dominância, (Rar) Raridade, (PD) Diversidade 

Filogenética ponderada pela abundância. Tipos de modelos: glmm/P = Modelo misto 

generalizado com distribuição Poisson, lmm = modelo linear misto, glmm/G = Modelo 

misto generalizado com distribuição Gaussiana. 

Modelos S Abun Shan Equit Dom Rar PD

Tipo do modelo glmm/P glmm/P lmm lmm glmm/G glmm/P glmm/G

Y ~ Altura + Dossel + Densidade + 

Área Basal + Sub-bosque NS 0,13 0,78 NS 0,73 NS 0,91

Y ~ Densidade de árvores
NS NS NS NS NS NS NS

Y ~ Altura Média das árvores
NS NS 0,49 NS 0,54 NS 0,68

Y ~ Área Basal Média das árvores
NS 0,21 NS NS 0,42 NS 0,57

Y ~ Adensamento de Sub-bosque 
NS NS NS NS NS NS NS

Y ~ Abertuta de Dossel 
NS 0,20(-) 0,38 (-) NS 0,35(-) NS 0,51(-)
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Tabela 1-7.  Modelos que representam a relação entre as características estruturais da 

floresta e a diversidade de morcegos para duas grandes guildas alimentares herbívoros 

(H) e Animalívoros (A); com seus respectivos valores de R2 ajustado para os modelos 

significativos. Variáveis: (S) Riqueza, (Abun) Abundância, (Shan) Diversidade 

Taxonômica (Índice de Shannon), (Equit) Equitabilidade, (Dom) Dominância, (Rar) 

Raridade, (PD) Diversidade Filogenética ponderada pela abundância. Tipos de modelos: 

glmm/P = Modelo misto generalizado com distribuição Poisson, lmm = modelo linear 

misto, glmm/G = Modelo misto generalizado com distribuição Gaussiana. 

 

 

A maioria das variáveis resposta que não obteve nenhum modelo significativo 

apresentou baixa variabilidade (ou seja, reduzidos valores de desvio padrão, ao 

contrário por exemplo, de R. pumilio que tem d.p mediano de 4.5, Tabela 1-2). 

Variáveis com baixa variabilidade podem não detectar padrões de resposta em uma 

análise, entretanto foi observado durante as análises que, entre as variáveis-resposta, 

existem algumas com o mesmo desvio padrão que respondem ao microhabitat e outras 

que não respondem. Assim, pode-se afirmar que o esforço amostral foi suficiente para 

detectar essas respostas à estrutura da vegetação.  

 

Modelos

Tipo do modelo

Estação do ano C S C S C S C S C S C S C S

Y ~ Altura + Dossel + Densidade + 

Área Basal + Sub-bosque NS NS 0,21 0,52 0,64 0,66 NS NS NS 0,81 NS NS 0,72 0,72

Y ~ Densidade de árvores NS NS 0,07 0,25(-) NS NS NS NS NS NS NS NS NS NS

Y ~ Altura Média das árvores NS NS NS NS NS 0,5 NS NS NS 0,42 NS NS NS 0,39

Y ~ Área Basal Média das árvores NS NS NS 0,33 NS NS NS NS NS NS NS NS 0,67 0,23

Y ~ Adensamento de Sub-bosque NS NS 0,18 NS NS NS NS NS NS NS NS NS NS NS

Y ~ Abertuta de Dossel NS NS NS 0,40 (-) 0,64(-) NS NS NS 0,56 (-) 0,26 (-) NS NS 0,70(-) NS

PD

glmm/G

Equit

lmm

Dom

glmm/G

Rar

glmm/P

S Abun

glmm/P glmm/P

Shan

lmm

Modelos

Tipo do modelo

Estação do ano H A H A H A H A H A H A H A

Y ~ Altura + Dossel + Densidade + 

Área Basal + Sub-bosque NS NS 0,11 0,5 NS 0,47 NS NS 0,68 NS NS NS 0,84 0,4

Y ~ Densidade de árvores NS NS NS NS NS NS NS NS NS NS NS NS NS NS

Y ~ Altura Média das árvores NS NS NS NS NS NS NS NS 0,53 NS NS NS 0,71 0,15

Y ~ Área Basal Média das árvores NS NS 0,43 0,14 NS 0,34 NS NS NS 0,40 NS NS 0,63 0,21

Y ~ Adensamento de Sub-bosque NS NS NS NS NS NS NS NS NS NS NS NS NS NS

Y ~ Abertuta de Dossel NS NS 0,41 (-) 0,28 (-) NS NS NS NS NS 0,40 (-) NS NS 0,59(-) NS

PD

glmm/P glmm/P lmm lmm glmm/G glmm/P glmm/G

S Abun Shan Equit Dom Rar
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1.4. Discussão  

Para lidar com os obstáculos ao seu deslocamento dentro das florestas, morcegos 

têm diferentes estratégias de forrageio, levando a diferentes usos do espaço pelas 

espécies e guildas, o que irá influenciar a composição das comunidades locais. Estes 

animais forrageiam (frutos, insetos, pequenos vertebrados e néctar) em ambientes 

repletos de obstáculos da vegetação (Kalko & Schnitzler 1998) e, para voar em espaços 

tão restritos e coletar um alimento escondido, eles precisam de adaptações morfológicas 

(Norberg & Rayner 1987). Essas características morfológicas podem ser desde asas 

largas e curtas que proporcionam maior manobrabilidade, até asas estreitas e alongadas 

para voos mais rápidos e de baixa manobrabilidade. Por exemplo, os morcegos 

filostomideos são os mais comuns no sub-bosque das florestas neotropicais, sendo na 

maioria frugívoros, nectarívoros e animalívoros catadores (Kalko et al. 1996).  

Neste cenário, espera-se que a composição das assembleias de morcegos seja 

fortemente influenciada por diferenças estruturais das florestas, visto que as espécies de 

morcegos diferem em sua tolerância à obstrução física da vegetação (Neuweiler 1989, 

Schnitzler & Kalko 2001). O presente estudo verificou que a diversidade taxonômica é 

influenciada pela altura das arvores e negativamente pela abertura do dossel. Isso reflete 

a associação esperada com a complexidade do hábitat promovida por florestas mais 

maduras e altas. A influência negativa da abertura de dossel nesta diversidade pode estar 

associada a maior exposição aos predadores, principalmente aves noturnas como 

corujas.  Quando comparamos as guildas, a diversidade de animalívoros responde a área 

basal das árvores, indicando que esse parâmetro florestal eleva a diversidade deste 

grupo de morcegos, que frequentemente usa abrigos em cascas e ocos de grandes 

árvores.   

A diversidade filogenética (ponderada pela abundância) é afetada positivamente 

pela altura e área basal das arvores e negativamente pela abertura de dossel. E aqui 

pode-se refletir sobre a idade das florestas, pois maiores áreas basais e altura de árvores 

indicam florestas mais antigas com maior variabilidade de ofertas de nichos e 

consequentemente mais diversidade filogenética. O índice de dominância apresenta 

relações diferentes para cada guilda, a de herbívoros responde à altura das árvores, que 

pode ser devido à maior oferta de alimento, e de animalívoros, à área basal destas 
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árvores (maior variabilidade e disponibilidade de troncos largos, com abrigos, cascas 

soltas, ocos e cupinzeiros). 

  O padrão esperado para abundância de morcegos, é que esta aumente com a 

heterogeneidade estrutural da floresta, influenciando positivamente a disponibilidade de 

abrigos (Barclay & Kurta 2007), a diversidade e abundância de presas (Haddad et al. 

2009) e a oferta de frutos. De forma geral, a abundância total dos morcegos foi afetada 

negativamente pela abertura de dossel e positivamente pela área basal das árvores, 

indicando que florestas mais maduras e pouco alteradas (árvores de grande porte e 

dossel fechado) apresentam mais indivíduos de morcegos. É importante ressaltar quem 

compõe a grande maioria desses 1638 indivíduos (84% frugívoros), e assim, não foi 

uma surpresa constatar que a dominância é influenciada positivamente pela altura e área 

basal das árvores e negativamente pela abertura de dossel. Isso indica que quanto mais 

madura a floresta, mais frugívoros (espécies dominantes) estarão presentes. Quanto à 

diversidade, a taxonômica é influenciada pela altura das árvores e negativamente pela 

abertura do dossel. A diversidade filogenética (ponderada pela abundância) é afetada 

positivamente pela altura e área basal das arvores e negativamente pela abertura de 

dossel, enquanto a não-ponderada é afetada apenas pela área basal das arvores. 

Alguns estudos sugerem que estratégias de forrageio e morfologia alar estão 

associados à habilidade de usar ambientes obstruídos (Norberg & Rayner 1987, 

Denzinger & Schnitzler 2014). Apesar de frugívoros e nectarivoros serem menos ágeis 

do que animalivoros catadores em habitats estreitos, suas asas largas e curtas permitem 

um voo lento e eficiente (Norberg & Rayner 1987). Os animalívoros analisados (P. 

elongatus e L. silvicola) não tiveram nenhuma resposta significativa aos componentes 

de vegetação analisados, provavelmente porque sua alta manobrabilidade permita que 

estas espécies vençam qualquer obstáculo e circulem por qualquer tipo de ambiente 

florestal (adensado, aberto, alterado ou preservado). 

Os tipos de forrageio variam entre frugívoros de dossel ou sub-bosque (Fleming 

1986, Cosson et al. 1999, Rex et al. 2011). Frugívoros de dossel forrageiam em árvores 

que normalmente são distribuídas em manchas e produzem uma grande quantidade de 

frutas por um período relativamente curto. Estes morcegos passam a maior parte da 

noite viajando longas distâncias entre áreas em busca de árvores com frutos maduros, 

assim áreas mais abertas facilitam o voo para a floresta (Fleming, Heithaus & Sawyer 
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1977, Heithaus & Fleming 1978, Morrison 1980).  Alguns frugívoros de dossel parecem 

ter preferência por florestas de dossel fechado (A. planirostris, A. lituratus) e outros 

estão fortemente associados a sub-bosque com menor adensamento (A. obscurus). Este 

último tem uma sobreposição de nicho alimentar (Gardner 2007) com os outros 

Artibeus grandes, mas ainda assim parece sensível a alterações do ambiente que causem 

adensamento de sub-bosque. 

Frugívoros de sub-bosque consomem frutos de arbustos e pequenas árvores com 

distribuição mais localizada e aglomerada, que produzem menos frutos maduros por 

noite, mas com a produção que se estende ao longo de semanas ou meses. Estes 

frugívoros têm voos mais curtos dentro de uma pequena área. O frugívoro de sub-

bosque C. perspicillata apresentou relação negativa com altura das árvores, preferindo 

florestas mais jovens, e provavelmente com maior número de arbustos. E a maior 

abundância do outro frugívoro de sub-bosque R. pumilio, também uma espécie da 

família Carollinae, foi associada a florestas com grandes árvores (maior área basal), 

indicando que apesar de ser um consumidor de sub-bosque, prefere florestas maduras. 

Assim, esta espécie pode ser mais sensível às alterações de habitat, podendo ser outra 

candidata à indicadora de qualidade de habitat. 

Dentre os nectarívoros, G. soricina respondeu negativamente a altura e área 

basal das arvores e positivamente a densidade de árvores, preferindo florestas mais 

jovens, mas não está associado a florestas alteradas (sub-bosque adensado e dossel 

aberto). Os resultados também indicam que populações de L. thomasi não persistem em 

florestas com maior densidade de árvores, tornando esta espécie outra forte candidata a 

bioindicadora. 

Características de microhabitat (e.g. altura do dossel, estrutura de folhagem) 

influenciam morcegos de zonas tropicais e temperadas em escala intermediária e locais 

(Walsh & Harris 1996, López‐González 2004, Ford et al. 2005, Fahr & Kalko 2011, 

Jung & Kalko 2011, Estrada-Villegas, McGill & Kalko 2012). A obstrução física da 

vegetação impõe limitações à mobilidade e detecção de alimento por morcegos, 

mudando o número e tipo de espécies de morcegos que podem coexistir em uma escala 

local. Assim como em outros estudos, detectamos que mesmo com a grande capacidade 

de dispersão dos morcegos, a abundância e diversidade podem ser afetadas por variáveis 

estruturais da vegetação. 
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Neste contexto, este estudo tem algumas aplicações práticas potenciais. Uma 

primeira seria utilizando as relações verificadas nos modelos para restauração florestal, 

com objetivo de atrair novos indivíduos ou garantir a persistência de morcegos 

frugívoros e polinizadores em uma área, através do manejo dos parâmetros estruturais 

associados a este grupo. Uma outra aplicação está relacionada a espécies indicadoras da 

qualidade do habitat, pois os resultados mostram, por exemplo, a presença de 

populações de Rhinophylla pumilio preferencialmente em florestas com árvores maiores 

e mais maduras; a presença de populações reduzidas ou ausentes de Artibeus obscurus 

em florestas com elevada obstrução de sub-bosque; e a presença de L. thomasi, que 

apresentou abundância mínima ou inexistente em alto adensamento de árvores. Estes 

morcegos têm preferência por um habitat florestal maduro e portanto sua presença pode 

ser indicativa da integridade florestal local.  

Um conhecimento detalhado das associações entre espécies e seu microhabitat 

preferido permite melhores previsões da maneira na qual uma espécie responde às 

mudanças estruturais em seu ambiente (Lindenmayer, Margules & Botkin 2000, Racey 

& Entwistle 2003). Assim, as relações aqui obtidas entre as variáveis de estrutura de 

vegetação e essas espécies de morcegos podem ser usadas para futura modelagem de 

nicho em uma escala mais fina.  
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Resumo 

A degradação de florestas tropicais tem reduzido o percentual de habitat de qualidade, 

criando paisagens fragmentadas e desmatadas. Estas alterações na paisagem causam 

muitos ajustes na distribuição, abundância e capacidade de cada espécie persistir em 

uma determinada área. Devido aos vários serviços ecossistêmicos desempenhados pelos 

morcegos como dispersores de sementes, polinizadores e predadores, estes animais 

contribuem para o bom funcionamento das florestas. Portanto merecem atenção 

particular por afetarem diretamente a integridade e dinâmica florestal. Desta forma, 

compreender como as populações e a diversidade dos morcegos são afetadas por uma 

paisagem fragmentada é necessário para subsidiar ações de manejo e de conservação. 

Com este objetivo, morcegos foram coletados em 24 sítios no sudeste da Amazônia 

Brasileira (96 noites, 8640 m2.h / sítio). A estrutura da paisagem também foi 

quantificada. As respostas às características da paisagem foram detectadas para as 

populações das 14 espécies mais abundantes e representativas em um gradiente 

ambiental de perda florestal no sul da Amazônia. Usamos uma abordagem de múltiplas 

hipóteses concorrentes em uma seleção de modelos por AIC, com o objetivo de 

descobrir quais características da paisagem importam para estas populações de 

morcegos: tamanho do fragmento; quantidade de floresta; características do habitat, da 

matriz, ou de toda a paisagem. Este processo foi reproduzido para 5 escalas de análise 

com raio de 1, 2, 3, 4 e 5 km, porque as espécies de morcegos têm diferentes estratégias 

de forrageio. Os dados foram analisados usando modelos lineares generalizados de 

efeito misto. Os morcegos exibiram diferentes respostas a essa paisagem fragmentada: 

1) O maior frugívoro de dossel, Artibeus lituratus, respondeu a paisagem desde a menor 

escala local até a maior; não se mostrou dependente de grandes áreas florestadas em 

algumas escalas (2, 3 e 4 km), mas tem relações positivas com a diversidade da 

paisagem; 2) A. planirostris mostrou respostas similares ao seu congênere, com elevada 

abundância relacionada aos tipos de matriz (todas escalas) e heterogeneidade ambiental; 

3) Somente Artibeus obscurus apresentou abundância associada a cobertura florestal em 

escala local; 4) Os outros morcegos não apresentaram associações positivas com 

métricas de habitat na primeira escala; 5) Glossophaga soricina, um nectarívoro que 

realiza um serviço ecossistêmico-chave, esteve associado a paisagens mais heterogêneas 

em escala local, exibindo relações negativas com a quantidade de matriz (2 km) e 
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isolamento das manchas de floresta (3 km); 6) Lophostoma silvicola, que auxilia no 

controle de populações  de artrópodes, apresentou respostas somente em 5 km, com 

maior abundância  relacionada à matriz e vegetação arbustiva; 7) Frugívoros de sub-

bosque como Carollia brevicauda podem ser mais abundantes em habitats com pouca 

cobertura florestal, mas baixos índices de isolamento; C. perspicillata foi negativamente 

associada às métricas de habitat em algumas escalas (1-3 km), mas mostrou alta 

abundância em grandes fragmentos nas maiores escalas (4-5 km). Concluindo, alguns 

morcegos são sensíveis ao desmatamento e outros não, e suas repostas a alteração do 

habitat variam entre as espécies e com a escala espacial. Conhecer estas associações 

pode ser uma ferramenta útil aos tomadores de decisão e proprietários de fazendas para 

manejar a paisagem, monitorando a persistência destes animais que atuam em 

importantes serviços ecossistêmicos. 

Palavras-Chave: Amazônia, Fragmentação florestal, Ecologia de paisagens, 

Populações 

 

Abstract 

The degradation of tropical forests have reduced habitat percent, creating deforested and 

fragmented landscapes. These changes in landscape causes many adjustments in 

distribution, abundance, and ability of each species to persist in an area. Because seed 

dispersers, pollinators, or top predators, such as bats, contribute to the structure and 

function of forests, they deserve particular attention as they directly affect forest 

integrity.  Thus, understanding how the abundances of bats are affected by variation in 

fragmented landscape is needed to inform management and conservation action.  To do 

so, bats were collected at 24 sites in the southern Brazilian Amazon (96 nights, 8640 

m2.h / site), and landscape metrics was quantified as well.  The responses to landscape 

features were detected for fourteen populations of phyllostomid bats along an 

environmental gradient of forest loss in southern Amazon. We have used multiple 

hypothesis approach in a model selection by AIC, to aim which landscape attribute 

matters most to bat populations: patch size; forest amount; habitat, matrix or landscape 

characteristics. This procedure was taken at five scales with radii of 1, 2, 3, 4 and 5 km, 

because bat species have different foraging strategies. Data were analyzed using 

generalized linear mixed effect models (GLMERs). Bats showed different responses to 

fragmented landscape: 1) The greater canopy frugivores presented landscape 
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associations from the smaller scale until the greatest one; Artibeus lituratus did not 

require huge forest amount at some scales (2, 3 and 4 km), but had positive associations 

with landscape diversity at the same scales; 2) A. planirostris showed similar responses, 

with higher abundances related to matrix classes amount (all scales) and to 

environmental heterogeneity; 3) Artibeus obscurus was more abundant where the local 

site was covered with trees but in 2 km scale this species chose a less forested 

landscape; 4) The other bats did not present positive associations with habitat metrics at 

local scale; 5) Glossophaga soricina, a nectarivore that plays a key ecosystem role, 

preferred more heterogeneous landscape at local scale, with negative relationships with 

matrix amount (2 km) and forest isolation (3 km); 6) Lophostoma silvicola, that seems 

to control arthropod populations, shows landscape associations only at 5 km, with 

greater abundances related to matrix and shrub vegetation amount; 7) Understory 

frugivorous such as Carollia brevicauda is more abundant in habitats with little canopy 

(all scales), with low isolation level requirements and C. perspicillata was negatively 

associated to habitat metrics in some scales (1-3 km), and shows higher abundance in 

bigger patches (4 and 5 km). In conclusion, some of these bats were sensitive to 

deforestation and other not, their response to habitat modification varying among 

species and with spatial scale. Knowing these relationships seems to be an useful tool 

helping environmental stakeholders and farm owners to manage the landscape, 

monitoring the persistence of those species that play important and/or demanded 

ecosystem services. 

Keywords: Amazon, Forest fragmentation, Landscape ecology, Multi-scale approach, 

Populations 

 

2.1. Introdução   

A porcentagem de áreas alteradas do mundo é extremamente alta e continua em 

ascensão, associada a perdas globais de florestas de cerca de 2,3 milhões de quilômetros 

quadrados em uma década (Hansen et al. 2013). Os trópicos representam o único 

domínio climático a apresentar uma tendência de aumento de perda florestal de cerca de 

2000 quilômetros quadrados por ano (Hansen et al. 2013).   

Assim como a perda de habitat natural, a fragmentação também tem sido uma 

das maiores pressões humanas sobre a diversidade, causando isolamento das manchas 
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de floresta remanescente, aumentando risco de extinção (Laurance et al. 2001) e 

reduzindo a riqueza de espécies. Entre as causas deste processo de alteração de 

ambientes naturais, a pecuária se destaca como um dos mais importantes elevando os 

níveis de fragmentação de habitat e ameaçando a biodiversidade.  

Morcegos são o grupo de mamíferos mais diverso e abundante em localidades 

dos trópicos (Voss & Emmons 1996), fornecendo importantes serviços ecológicos, 

como a dispersão de sementes e polinização (Kunz et al. 2011). A composição de 

espécies de morcegos pode estar associada às características ambientais (Willig et al. 

2000, Stoner 2005), à disponibilidade de recursos (Aguirre et al. 2003, Giannini & 

Kalko 2004), à degradação do habitat (Fenton et al. 1992, Medellín, Equihua & Amin 

2000, Estrada & Coates-Estrada 2002, Clarke, Pio & Racey 2005), ou à fragmentação 

do habitat (Gorresen & Willig 2004, Gorresen, Willig & Strauss 2005). 

Quando se deseja estudar a influência da variação da paisagem, morcegos 

podem ser particularmente relevantes, pois utilizam diferentes tipos de habitat, que 

podem ser associados a distintos aspectos de sua ecologia (e.g. abrigo, forrageio, Kunz 

& Fenton 2006). Devido a essa característica, o número de estudos sobre morcegos em 

habitats fragmentados tem aumentado, especialmente nos neotrópicos (e.g. Fenton et al. 

1992, Cosson, Pons & Masson 1999, Schulze, Seavy & Whitacre 2000, Gorresen & 

Willig 2004, Gorresen et al. 2005, Klingbeil & Willig 2009, Cisneros, Fagan & Willig 

2015).  

As diferenças nos padrões de forrageamento e uso dos recursos alimentares 

pelos morcegos levam a respostas específicas ou de acordo com a guilda para diferentes 

características da estrutura de paisagens. Como já foi verificado em estudos prévios, as 

respostas dos morcegos às características da paisagem parecem ser espécie-específicas e 

dependentes da escala (Gorresen & Willig 2004, Gorresen et al. 2005). Portanto estudos 

que desejam entender efeitos da estrutura da paisagem sobre a diversidade, devem se 

embasar nas variações de nível populacional. Além disso, as abordagens com multi-

escalas são essenciais para interpretar quaisquer variações seja em nível de comunidade 

ou de população permitindo verificar relações como maior diversidade de frugívoros em 

áreas com maior quantidade de floresta, ou riqueza de insetívoros associada à 

configuração da paisagem (Klingbeil & Willig 2009).  
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No bioma amazônico, as florestas de terra-firme são o principal tipo de 

vegetação, e a riqueza de espécies de mamíferos neste habitat é muito maior que nas 

outras formações vegetacionais do bioma, aparentemente em função da alta 

heterogeneidade e diversidade florística desta floresta (Haugaasen & Peres 2005). 

Entretanto, o intenso desmatamento em alguns estados da Amazônia tem resultado em 

fragmentação e mesmo a perda de habitats ricos como esta floresta. 

A faixa amazônica do estado Mato Grosso tem elevada riqueza de morcegos 

com pelo menos 74 das 146 espécies de ocorrência confirmada na Amazônia Brasileira 

(Bernard, da Cunha Tavares & Sampaio 2011), mas também já apresentou a segunda 

maior taxa anual de desmatamento da Amazônia Legal, perdendo apenas para o Pará 

(PRODES, INPE 2011). Estas taxas estão associadas ao seu histórico de ocupação e sua 

principal atividade econômica, a pecuária extensiva.  

As alterações na paisagem causam muitos ajustes na distribuição, abundância e 

capacidade de cada espécie persistir em uma determinada área e, em consequência, dos 

serviços ecossistêmicos desempenhados pelos morcegos, tão importantes para 

funcionamento dos ecossistemas florestais. Compreender como as populações de 

morcegos são afetadas pelas alterações em uma paisagem fragmentada pode ser uma 

ferramenta útil para subsidiar ações de manejo e de conservação. O presente estudo tem 

como objetivo buscar quais características da paisagem garantem a persistência das 

populações mais abundantes de morcegos através de uma abordagem de múltiplas 

hipóteses concorrentes em uma seleção de modelos. Assim, as variáveis selecionadas 

podem ser usadas como ferramentas de manejo, permitindo que o gestor ou proprietário 

de uma fazenda possa modificar a curto ou longo prazo a paisagem para manejar a 

abundância destes prestadores de serviços ecossistêmicos, como por exemplo, 

dispersores de sementes e predadores de insetos-praga que afetem plantações locais. 

 

2.2. Materiais e Métodos  

 

Área de Estudo. O estudo foi realizado no município de Alta Floresta (09°53’S, 

56°28’W), localizado ao norte do estado do Mato Grosso. O município se encontra 

dentro do bioma amazônico e a formação vegetal originalmente dominante é a floresta 
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de terra firme. Atualmente, há apenas 46% de vegetação nativa restante nesta área, 

caracterizando o município como um dos que mais desmatam na Amazônia. A matriz 

antrópica é formada essencialmente de inúmeras propriedades rurais voltadas para a 

pecuária, constituindo assim uma paisagem de pasto relativamente homogênea 

(Michalski, Peres & Lake 2008). 

O desenho amostral consiste de 24 sítios no município de Alta Floresta, estado 

do Mato Grosso, situado no arco de desmatamento da Amazônia (Figura 2-1). Para cada 

um destes sítios foram consideradas 5 áreas circulares de 1 a 5 km para análise espacial 

em multi-escalas. 

 

 

Figura 2-1. Área de Estudo no município de Alta Floresta, norte do estado do Mato 

Grosso e os 24 sítios amostrais com as cinco escalas focais de análise de paisagem (1- 5 

km) e classes de cobertura do solo. 

 

Captura dos animais. Morcegos foram coletados em 24 sítios no sul da Amazônia 

brasileira (96 noites, 8640 m2.h/sitio). Todos os sítios (1 km) seguem o mesmo 

protocolo de coletas, utilizando 12 redes de neblina (12 x 2,6 m) dispostas ao longo de 

trilhas (picadas abertas para o estudo) em sub-bosque, abertas seis horas por noite. Para 

inserir a variação sazonal foram realizadas 4 noites de coleta em cada unidade amostral 
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(em estações secas e chuvosas), totalizando 96 noites de coleta. Os trabalhos de campo 

foram realizados com amostragem de dois sítios (1 km) na mesma noite, em quatro 

campanhas com 12 noites de coleta, sendo duas viagens na estação seca (abril e julho de 

2013) e duas viagens na estação chuvosa (outubro de 2013 e janeiro de 2014). O esforço 

amostral total não variou entres os sítios, com 8640 m2.h/ sítio (totalizando 207360 

m2.h), calculado de acordo com Straube & Bianconi (2002), multiplicando a área de 

cada rede pelo tempo de exposição em campo, pelo número de repetições e pelo número 

de redes. 

Os indivíduos capturados tiveram os dados biométricos registrados (peso e 

comprimento do antebraço), sendo em seguida identificados e liberados no local da 

captura. Todos os indivíduos capturados receberam marcações com o número do sítio, 

para verificar se um indivíduo usa mais de um sítio, ou se há troca entre eles. O número 

do sítio foi colocado na parte inferior da membrana da asa através de marcação 

temporária por pontos (~1 ano).  

A identificação das espécies segue Gardner (2007), Lim & Engstrom (2001) e 

Díaz, Aguirre & Barquez (2011). Exemplares-testemunho das espécies registradas 

foram coletados e depositados na Coleção de Mamíferos da Universidade de Brasília. 

As coletas e capturas foram autorizadas pela licença do ICMBIO (SISBIO 36201-2). 

  

Variáveis Resposta. Foram selecionadas 14 espécies mais abundantes e com maior 

frequência de ocorrência nos sítios, segundo os critérios: ocorrer pelo menos em 10 

sítios e ter mais de 24 indivíduos. As espécies são: 1) Frugívoros de Sub-bosque: 

Carollia perspicillata (Linnaeus 1758), Carollia brevicauda (Schinz 1821), 

Rhinophylla pumilio Peters 1865, Rhinophylla fischerae Carter 1966; 2) Frugívoros de 

Dossel: Platyrrhinus incarum (Thomas 1912), Uroderma bilobatum Peters, 1866, 

Dermanura cinerea Gervais 1856, Artibeus planirostris (Spix 1823), Artibeus obscurus 

(Schinz 1821), Artibeus lituratus (Olfers 1818); 3) Onívoros: Phyllostomus elongatus 

(É. Geoffroy 1810), Lophostoma silvicola d’Orbigny 1836; 4) Nectarívoros: 

Lonchophylla thomasi (J.A. Allen 1904), Glossophaga soricina (Pallas 1766). 

Os dados de abundância, muitas vezes são auto correlacionados espacialmente, 

violando premissas de muitas técnicas estatísticas, levando a conclusões enviesadas 

(Legendre 1993). Para testar a existência de auto correlação espacial, foi utilizado o 
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teste de I de Moran (Moran 1950) nos resíduos dos modelos. Os resultados dos testes 

não foram significativos, não registrando autocorrelação espacial entre as variáveis nos 

locais de amostragem, de modo que não houve necessidade de explicar a correlação 

espacial entre as variáveis nos locais de amostragem. 

Variáveis de paisagem. A paisagem foi previamente mapeada por classificação não-

supervisionada das imagens de satélite Landsat 5 TM do município no ano de início das 

coletas de dados em campo (2013), obtidas no banco de dados do INPE 

(http://www.dgi.inpe.br/CDSR/). As classificações foram realizadas com o programa 

ENVI 4.7 (http://www.envi.com.br/) para a identificação das classes (floresta primária, 

matriz de pasto, áreas de vegetação com rebrota e ou arbustiva e áreas muito alteradas, 

mas que não são consideradas pasto).  

As métricas da paisagem (McGarigal & Marks 1995) foram obtidas no software 

ArcGis 9.3, por meio da extensão Patch Analyst. Com o objetivo de evitar a utilização 

de métricas redundantes, optou-se por verificar colinearidade e autocorrelação das 

variáveis. Primeiramente, evitou-se a multicolinearidade nos modelos por meio da 

exclusão de variáveis de paisagem com fatores de inflação da variância > 10, utilizando 

a função vif () do pacote car no R.  

Como a abordagem da análise é exploratória, por ter muitas variáveis, modelos e 

hipóteses, foi escolhido um valor de corte para inflação da variância (vif) menos 

conservativo (7) que o tradicional (cerca de 4). Mesmo com esta seleção inicial de 

variáveis não infladas, ainda foi necessário resolver duas questões de colinearidade: 1) a 

variável Caf (quantidade de área florestada) indicava colinearidade com algumas outras 

métricas, mas por ser uma das variáveis explicativas mais importantes, optou-se por 

fazer um tratamento de resíduos para retirar efeito de Caf sobre as outras variáveis e;  2 

) a variável Cad (quantidade de área alterada) mesmo após estes dois tratamentos ainda 

apresentava colinearidade e foi retirada da análise.  

As variáveis selecionadas foram: Tamanho do Fragmento (Psize), Área de 

Floresta (Caf), Número de Fragmentos (NumPf), Tamanho Médio dos Fragmentos 

(MPSf), Índice de Forma dos Fragmentos (MSIf), Índice de proximidade de área 

florestada (MPIf), Distância Média do fragmento mais próximo (MNNf), Área de 

matriz (Cam), Área de vegetação em rebrota/ arbustiva (Cau), Índice de proximidade de 

área de matriz (MPIm), Índice de proximidade de área de vegetação em rebrota/ 
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arbustiva (MPIu), Índice de proximidade de área alterada (MPId), e Índice de 

Diversidade de Shannon para paisagem (SDI). Por fim, estas variáveis foram 

escalonadas através do score Z, função scale () do R. 

 

 

Tabela 2-1. Métricas de paisagem, siglas e seus significados. CP são métricas de 

composição da paisagem e CF são métricas de configuração da paisagem. 

 

 

Análises Estatísticas. As análises se basearam em múltiplas hipóteses concorrentes, 

que se baseiam nas teorias que fundamentam a ecologia de paisagens e os estudos de 

fragmentação (teoria de biogeografia de ilhas, MacArthur & Wilson 1963). Modelos 

lineares generalizados de efeito misto foram usados (glmer, R Development Core Team 

2013), porque quando se trabalha com estudos observacionais com efeitos aleatórios é 

necessária grande atenção a pseudoreplicação, e saber como reconhecê-la (Crawley 

2007b, ver Cap. 19. Mixed-Effects Models), controlando o ruído da variação espacial 

através dos blocos aleatórios do glmer. Essas hipóteses concorrentes (Tabela 2-2) são 

descritas por um ou mais modelos, e este conjunto de modelos definidos a priori foi 

submetido a uma seleção de modelos com base no Critério de Informação de Akaike 

(AIC; Anderson & Burnham 2002).  

O AIC indica o desvio entre a distribuição proposta no modelo e a distribuição 

do conjunto de dados, sendo que o modelo com menor AIC representa uma distribuição 

mais plausível. Entretanto, pela teoria da informação de Akaike, entre os modelos 

concorrentes, também são considerados plausíveis aqueles com delta-AIC < 2 (delta-

Abreviação Tipo O que é?  O que representa? 

Psize CP Tamanho real do fragmento em que se encontra a amostra Tamanho do Fragmento

Ca CP Percentual da classe de cobertura do solo na paisagem 
Quantidade relativa daquela classe na paisagem                               

(Caf- floresta, Cam- matriz de pasto, Cau- vegetacao arbustiva)

NumPf CP Número de fragmentos de floresta na paisagem Fragmentação da Paisagem

MPSf CP Tamanho médio de fragmentos Quantidade e Qualidade do habitat

MNNf CF Distância média dos fragmentos vizinhos mais próximos  Isolamento dos fragmentos (média das distâncias mais curtas)

MPI CF Índice de proximidade das manchas de floresta Isolamento de forma geral, de cada classe (MPIf, MPIm, MPIu)

MSIf CF Índice de forma das manchas de floresta Nível de recortes e efeito de borda

SDI CP Índice de Diversidade de Shannon da paisagem Nível de heterogeneidade horizontal da paisagem
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AIC: diferença entre o menor valor de AIC e o valor do modelo analisado). Desta 

forma, como podem ser gerados mais de um modelo que explique a distribuição da 

variável resposta, os modelos mais plausíveis para cada variável resposta (14 

populações de morcegos mais abundantes) foram selecionados com os seguintes 

critérios: 1) Modelos que apresentam ΔAIC < 2 são considerados bons modelos; os 

demais são excluídos; 2) Se o modelo nulo estiver entre os modelos com ΔAIC < 2, 

nenhum modelo selecionado é plausível para aquela variável; 3) Modelos selecionados 

que não atendem as premissas dos testes de modelo linear (lm) também são excluídos 

(análise de resíduos). 

 

Tabela 2-2. Múltiplas hipóteses concorrentes, com modelos lineares generalizados de 

efeito misto foram usados (Glmer) para testar quais características da paisagem 

subsidiam a persistência de 14 espécies de morcegos na região. 

 

 

Hipóteses Concorrentes Modelos 

Hipótese 1. Só o Tamanho do Fragmento importa m1) Y~Psize

Hipótese 2. Só a Area total de Habitat importa m2) Y~Caf

m3) Y~Caf+MPSf+NumPf+MPIf +MSIf+MNNf 

m4) Y~MPSf+NumPf+MPIf +MSIf+MNNf 

m5) Y~Caf+MPSf+NumPf 

m6) Y~MPSf+NumPf 

m7) Y~Caf+ MPIf +MSIf+MNNf 

m8) Y~MPIf +MSIf+MNNf 

m9) Y~Cam+Cau+MPId+MPIu+MPIm 

m10) Y~Cam+Cau 

m11) Y~MPId+MPIu+MPIm  

m12) Y~Caf+Cam+Cau+ SDI 

m13) Y~Caf+Cam+Cau 

m14) Y~SDI 

Hipótese 6. Tudo importa
m15) Y~Psize+Caf+ MPSf+NumPf+MPIf 

+MSIf+MNNf+Cam+Cau+MPId+MPIu+MPIm+SDI

Hipótese 7. Nada importa m16) Y~1 

Variáveis de Paisagem: Psize (Tamanho do fragmento), Caf (Area Total de Floresta), MPSf (Tamanho Médio dos Fragmentos 

de Floresta), NumPf (Número de Fragmentos de Floresta), MPIf (Índice de Proximidade dos Fragmentos Florestais), MSIf 

(Índice de Forma dos Fragmentos Florestais), MNNf (Índice de Vizinho Florestal Mais Próximo), Cam (Área Total de Matriz), 

Cau (Área Total de Vegetaçao Rasteira ate 3 m), MPId (Índice de Proximidade de Áreas Alteradas, MPIu (Índice de 

Proximidade de Áreas de Vegetacao Rasteira  até 3 m), MPIm ((Índice de Proximidade de Áreas de Matriz), SDI (Índice de 

Diversidade de Shannon para Paisagem, ou Heterogeneidade Horizontal)

Hipótese 3. Só o habitat importa

Hipótese 4. Só a matriz importa

Hipótese 5. A diversidade da paisagem é o 

determinante
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2.3. Resultados 

 

Um esforço amostral total de 207.360 m2.h resultou na captura de 1638 

filostomideos representando 43 espécies em 24 sítios no sudeste da Amazônia Brasileira 

(96 noites, 8640 m2.h / sítio). A riqueza variou de 8-20 espécies, e a abundância entre 

22-154 indivíduos. A abundância total de determinadas espécies variou em duas ordens 

de grandeza, de 1 (Vampyrum spectrum) para 714 (Carollia perspicillata). As análises 

focaram as 14 espécies de morcegos filostomideos mais abundantes na área (Tabela 2-3, 

Figura 2-2). 

 

Tabela 2-3. Lista de espécies de morcegos filostomideos mais abundantes, número total 

de indivíduos por espécie em cada sítio amostrado em uma área no sul da Amazônia. 

Guildas: FS (Frugívoro de Sub-bosque), FD (Frugívoro de Dossel), O (Onívoro), N 

(Nectarívoro). 

 

1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 11 12 13 14 15 16 17 18 19 20 21 22 23 24

Carollia perspicillata 

(Linnaeus, 1758)
FS

35 27 16 23 9 65 17 35 14 20 21 13 101 119 13 31 19 8 12 25 14 17 25 35 714

Rhinophylla pumilio 

Peters, 1865
FS

16 5 4 8 2 2 0 1 1 2 3 0 1 1 9 14 10 9 6 5 12 6 7 7 131

Artibeus planirostris 

(Spix, 1823)
FD

10 1 8 14 1 7 0 21 7 0 1 10 1 1 1 3 4 3 2 13 13 1 3 3 128

Carollia brevicauda 

(Schinz, 1821)
FS

2 3 8 0 0 6 1 16 15 0 2 0 18 13 5 0 0 2 2 5 9 2 2 6 117

Artibeus obscurus 

(Schinz, 1821)
FD

5 0 6 12 0 1 3 15 1 2 0 0 1 3 1 3 0 0 5 1 4 1 0 0 64

Artibeus lituratus 

(Olfers, 1818)
FD

7 1 0 5 3 2 3 4 0 3 4 0 5 1 2 3 7 2 0 8 2 0 0 1 63

Phyllostomus elongatus 

(É. Geoffroy, 1810) 
O

3 0 1 4 3 2 2 1 2 0 1 2 6 1 0 0 2 1 4 0 4 1 4 3 47

Lophostoma silvicola 

d’Orbigny, 1836 
O

4 1 0 3 1 1 0 0 2 2 2 8 2 2 5 1 2 0 1 0 2 2 2 0 43

Dermanura cinerea 

Gervais, 1856
FD

2 3 2 0 1 4 1 1 0 0 4 0 2 3 0 1 2 0 1 1 1 2 3 6 40

Lonchophylla thomasi 

(J.A. Allen, 1904)
N

3 2 7 2 0 0 0 1 0 2 0 0 2 1 0 4 3 3 0 2 3 2 0 3 40

Glossophaga soricina 

(Pallas, 1766)
N

0 1 6 1 0 0 0 1 1 3 3 0 4 1 0 1 1 0 0 1 1 0 10 2 37

Platyrrhinus incarum 

(Thomas, 1912)
FD

0 1 0 2 0 4 2 1 1 1 4 2 1 1 1 0 0 0 1 0 0 5 0 3 30

Uroderma bilobatum 

Peters, 1866 
FD

1 0 2 6 0 0 0 0 0 0 0 0 2 1 0 0 5 0 0 0 1 1 5 3 27

Rhinophylla fischerae 

Carter, 1966
FS

0 1 0 0 0 0 5 1 0 0 6 0 0 1 4 2 1 0 0 0 0 0 4 1 26

Espécies
Sítios  Total de 

indivíduos
Guilda
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Figura 2-2. Abundância relativa das espécies de morcegos nos 24 sítios amostrados no 

sul da Amazônia.  

 

As relações observadas entre abundância e métricas da paisagem, dentro das hipóteses 

concorrentes testadas são nitidamente espécie-específicas e dependentes de escalas 

(Tabela 2-4). Os dados completos da seleção de modelos em cada escala estão no 

Material Suplementar, nas tabelas 2.6. Material Suplementar 

S 1 (escala 1 km), tabela S 2 (escala 2 km), tabela S 3 (escala 3 km), tabela S 4 

(escala 4 km) e tabela S 5 (escala 5 km). Além disso, no Material Suplementar também 

consta tabela com todas as métricas de paisagem em cinco escalas para 24 sítios de uma 

área fragmentada no sul da Amazônia (Tabela S 6). Entre os frugívoros, três espécies 

mostraram comportamento diferenciado dos demais: U. bilobatum não é afetado por 

nenhuma das características de paisagem em nenhuma escala; A. lituratus responde a 

várias características de toda a paisagem e A. planirostris tem relação com 

características da matriz até 3 km e depois responde a paisagem de forma geral. Dentre 

os nectarívoros, G. soricina responde a heterogeneidade ambiental em uma escala local 

(1 km), mas na segunda escala reponde às características da matriz, e na terceira escala 

ao habitat (ex. distância e forma das manchas de habitat). Lonchophylla thomasi não é 

afetado por nenhuma das características de paisagem em nenhuma escala.  
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 As abundâncias de oito espécies foram associadas positivamente com habitat, e 

as abundâncias de sete espécies foram associadas negativamente com habitat em uma ou 

mais escalas espaciais (Tabela 2-4). Considerando a matriz, foram verificadas cinco 

espécies indicando associações positivas e três espécies com associações negativas a 

este componente em diversas escalas. A heterogeneidade de paisagem afeta 

positivamente as abundâncias de apenas três espécies: Artibeus planirostris, Artibeus 

lituratus e Glossophaga soricina. Por fim, a abundância de três espécies (Lonchophylla 

thomasi, Phyllostomus elongatus e Uroderma bilobatum) não foi relacionada a 

nenhuma característica de paisagem em qualquer escala focal. 

 

Tabela 2-4. Modelos selecionados (em negrito) nas cinco escalas de análise, para cada 

uma das 14 espécies de morcegos mais abundantes em 24 sítios de uma paisagem 

fragmentada ao sul da Amazônia. 

 

mod
DeltaAICc

/AICcWt
Sinal mod

DeltaAICc

/AICcWt
Sinal mod

DeltaAICc

/AICcWt
Sinal mod

DeltaAICc

/AICcWt
Sinal mod

DeltaAICc

/AICcWt
Sinal 

Carollia perspicillata FS 5 0/0,99
MPSf (-) 

Numpf (-)
4 0/0,93

MPSf, 

MPIf (-), 

NumPf, 

MSIf, 

MNNf 

9 0/0,99

Cam(-), 

Cau(-), 

MPId(-), 

MPIu, 

MPIm(-) 

1 0/0,98 Psize 1 0/0,93 Psize 

Carollia brevicauda FS 13 0/0,84
Caf(-),Cam(-)   

Cau (-)
7 0/0,94

Caf(-), 

MPIf (-), 

MSIf , 

MNNf (-)

3 0/0,49

Caf(-), 

MPSf(-)  

NumPf(-), 

MPIf(-)

7 0/0,51

Caf(-), 

MPIf(-) 

MSIf  

MNNf (-)

13 0/0,43

Caf(-), 

Cam(-)  

Cau  

Rhinophylla pumilio FS Nulo 1,4/0,24 NA 6 0/0,94
MPSf , 

NumPf 
Nulo 1,04/0,22 NA Nulo 0,73/0,22 NA Nulo 0,2/0,23 NA

Rhinophylla fischerae FS 1 0/0,47 Psize(-) 1 0/0,58 Psize 1 0/0,74 Psize NA NA NA NA NA NA

Platyrrhinus incarum FD 2 0/0,70 Caf (-) 13 0/0,44 Caf, Cam 2 0/0,53 Caf 2 0/0,60 Caf Nulo 1,57/0,22 NA

Uroderma bilobatum FD Nulo 0/0,43 NA Nulo 0/0,39 NA Nulo 0/0,35 NA Nulo 0/0,20 NA Nulo 0/0,33 NA

Dermanura cinerea FD 13 0/0,24
Caf(-), Cam  

Cau(-)
Nulo 0/0,39 NA Nulo 1,25/0,17 NA Nulo 0,21/0,25 NA Nulo 0/0,27 NA

Artibeus planirostris FD 11 0/0,64

MPId (-)  

MPIu (-)  

MPIm (-)

11 0/0,56

MPId , 

MPIu (-), 

MPIm 

11 0/0,98

MPId(-), 

MPIu   

MPIm (-)

12 0/0,98

Caf (-), 

Cam, Cau 

SDI 

12 0/0,99
Caf, Cam, 

Cau, SDI

Artibeus obscurus FD 6 0/0,66
Caf, MPSf(-)  

NumPf(-)
2 0/0,38 Caf (-) Nulo 1,35/0,18 NA Nulo 1,94/0,11 NA Nulo 1,41/0,18 NA

Artibeus lituratus FD Nulo 0/0,37 NA 12 0/0,58
Caf(-), 

Cam, SDI 
12 0/0,76

Caf(-), Cam, 

Cau), SDI 
12 0/0,21

Caf(-), 

Cam, 

Cau(-) 

,SDI 

8 0/0,29

MPIf   

MSIf   

MNNf (-)

Lonchophylla thomasi N Nulo 0/0,26 NA Nulo 0/0/39 NA Nulo 0/0,25 NA Nulo 0/0,23 NA Nulo 0/0,27 NA

Glossophaga soricina N 14 0/0,89 SDI 10 0/0,49 Cam(-) 8 0/0,53
MPIf, MSIf  

MNNf (-)
Nulo 1,56/0,19 NA Nulo 1,39/0,2 NA

Phyllostomus elongatus O Nulo 0/0,46 NA Nulo 0/0,41 NA Nulo 0/0,39 NA Nulo 0/0,49 NA Nulo 0/0,50 NA

Lophostoma silvicola O Nulo 0/0,47 NA Nulo 0,43/0,18 NA Nulo 0,03/0,25 NA Nulo 0,23/0,29 NA 10 0/0,60
Cam        

Cau 

 5 km 

Modelos: 1.Tamanho Fragmento; 2.Área Floresta; 3.Composição e Configuração (com área floresta); 4.Composição e Configuração (sem área floresta); 5.Composição (com área 

floresta); 6.Composição (sem área de floresta); 7.Configuração(c/ área floresta); 8.Configuração(s/área floresta); 9.Composição+Configuração; 10.Composição Matriz; 

11.Configuração Matriz; 12.Areas classes+Indice; 13.Areas classes; 14.Indice de Divers.; 15.Global; 16.Nulo/ Variáveis de Paisagem: Tamanho do Fragmento (Psize), Área de 

Floresta (Caf), Número de Fragmentos (NumPf), Tamanho Médio dos Fragmentos (MPSf), Índice de Forma dos Fragmentos (MSIf), Índice de proximidade de área florestada 

(MPIf), Distancia Media do fragmento mais próximo (MNNf), Area de matriz (Cam), Área de vegetação em rebrota/ arbustiva (Cau), Índice de proximidade de área de matriz 

(MPIm), Índice de proximidade de área de vegetação em rebrota/ arbustiva (MPIu), Índice de proximidade de área alterada (MPId), e Índice de Diversidade de Shannon para 

paisagem (SDI)

Espécies Guilda

 1 km  2 km  3 km  4 km 
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Em uma visão mais metodológica dos resultados, buscando avaliar como e quais 

variáveis de paisagem afetam a abundância de morcegos, nota-se que a área total de 

habitat (floresta) é a que tem mais impacto sobre esses animais, seguida das duas áreas 

consideradas matriz (área de matriz-pasto e de vegetação arbustiva com rebrota), sendo 

que, contra-intuitivamente, mais espécies tem associação positiva com a matriz do que 

com floresta. A diversidade de paisagem, forma e tamanho dos fragmentos tiveram de 

forma geral, influência positiva sobre esses morcegos (Figura 2-3). 

 

Figura 2-3. Frequência e sinal do efeito de cada variável de paisagem sobre a 

abundância das 14 espécies de morcegos analisadas.  

 

2.4. Discussão  

 

Respostas das populações de morcegos às características da paisagem são 

dependentes de escala (Tabela 2-4). As características de habitat mostraram maior 

influência sobre estas 14 espécies de morcegos, seguida das áreas de matriz (pasto e de 

vegetação arbustiva com rebrota). Ao contrário do que se esperava mais espécies têm 

associação positiva com a matriz do que com floresta. Como um resultado mais global 

destes prestadores de serviços ecossistêmicos (dispersão de sementes, polinização, 

controle de pragas), a diversidade de paisagem, forma e tamanho dos fragmentos 

tiveram influência positiva sobre estes animais, indicando que manter paisagens 

diversas compostas por fragmentos de habitat maiores e com formas menos recortadas 



79 

 

que reduzam seu efeito de borda pode ser um conjunto de medidas ideais para que um 

gestor ou proprietário de terras possa assegurar a persistência destes animais e de seus 

serviços na região. 

Sabe-se que os efeitos da fragmentação podem agir em múltiplas escalas, 

assumindo relações espécie-específicas, devido a traços comportamentais ou de história 

de vida (Kareiva 1990). Entretanto, estudos anteriores tradicionalmente avaliavam a 

resposta de uma espécie à estrutura espacial do habitat em uma escala única, baseada 

quase sempre na medida do fragmento (Fahrig 2003). Até o presente, existem três 

trabalhos que avaliam respostas em diferentes escalas em florestas tropicais 

fragmentadas em morcegos (Paraguai, Gorresen & Willig 2004, Peru, Klingbeil & 

Willig 2009, México, Ávila-Gómez et al. 2015). A diferença de esforço amostral é 

grande entre eles, sendo que o presente trabalho usou o dobro do esforço usado no Peru, 

e foi um pouco maior que o usado no Paraguai; o esforço amostral no México foi 

bastante reduzido. A vegetação do Paraguai é uma floresta sub-tropical semi-decídua, 

no México uma floresta tropical e no Peru floresta amazônica como neste estudo, mas 

os pontos de coleta seguem uma rodovia. Outra questão que diferencia os estudos são o 

número de sítios: 24 sítios (Brasil, este trabalho), 14 sítios (Paraguai e Peru), 6 sítios 

(México).  

Para diversos táxons em uma variedade de habitats, a composição da paisagem 

tem um maior impacto sobre a abundância de espécies em mosaicos de habitat do que a 

configuração espacial (McGarigal & McComb 1995, Villard, Trzcinski & Merriam 

1999, Gorresen & Willig 2004). Este padrão foi verificado para alguns morcegos 

frugívoros em floresta amazônica fragmentada no Peru (Klingbeil & Willig 2009) e no 

Brasil (presente estudo, Tabela 4). As características de configuração da paisagem 

afetaram a abundância dos morcegos frugívoros mais comuns (gênero Carollia e 

Artibeus). As espécies frugívoras de forma geral parecem estar associadas a 

características do habitat, variando tipo de resposta por escala, mas com uma tendência 

a responder às características de composição (tamanho do fragmento, quantidade de 

floresta). As abundâncias dos dois onívoros apontam a ausência de preferências a 

qualquer característica da paisagem para P. elongatus, e resposta de L. silvicola à 

composição da matriz na escala maior (5 km). Além destas associações que variam com 
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espécie e escala, foram obtidas tanto relações positivas, quanto negativas entre 

abundâncias e métricas da paisagem. 

FRUGÍVOROS DE SUB-BOSQUE. Em uma escala local (1 km), Carollia perspicillata 

prefere paisagens com menos área de floresta e menor nível de fragmentação (relação 

negativa com tamanho médio e número de fragmentos florestais), o que também foi 

constatado na Amazônia peruana na mesma escala (relação negativa com área de 

floresta, Klingbeil & Willig 2009). Essa espécie é generalista e necessita de ambientes 

de borda, clareiras e/ou alterados onde haja grande oferta de vegetação arbustiva da qual 

se alimenta (Fleming 1988, Marinho-Filho 1991). Em uma segunda escala, responde 

negativamente ao índice de proximidade do habitat, mantendo a preferência por 

fragmentos menos isolados (voos de forrageio curtos, de 1,2 km a 2,5 km, em cada noite 

Norberg & Rayner 1987, Bernard & Fenton 2003), e tem mais abundância em manchas 

mais recortadas, ou seja, com mais bordas e vegetação arbustiva. Na escala de 3 km, 

este morcego tende a ser mais abundante em áreas com matriz próxima, mantendo seu 

padrão associado à esta área. Entretanto, nos remanescentes de mata atlântica do 

Paraguai, responde positivamente a quantidade de floresta e número de fragmentos 

nesta escala, provavelmente porque dentre os estudos citados é o que apresenta menor 

montante de área florestada. Na quarta e quinta escala responde positivamente ao 

tamanho do fragmento, indo ao contrário das respostas obtidas no Paraguai, onde foi 

identificada uma relação negativa com tamanho do fragmento (Gorresen & Willig 

2004), novamente um padrão que parece ser uma adaptação da espécie a ambientes com 

nível de fragmentação e perda de habitat tão elevados, que o animal tende a ser mais 

exigente na quantidade de habitat. 

Carollia brevicauda apresentou maior abundância em áreas com menor 

cobertura de floresta em todas as escalas, mas sua persistência em uma área depende 

também de outros fatores. Na escala de 2 km, chamam atenção duas relações que 

indicam preferência por fragmentos mais próximos e por fragmentos mais recortados, 

ou seja, mais borda e mais oferta de alimento.  Nas terceira e quarta escalas, a espécie 

continua buscando fragmentos menos isolados e recortados; e na quinta escala, este 

frugívoro busca áreas com mais vegetação arbustiva e rebrota, onde poderia estar uma 

segunda fonte de alimento caso as ofertas das escalas locais não sejam suficientes (voos 

mais longos, 5,6 km, Bernard & Fenton 2003). Assim como no presente estudo, no 
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Peru, esta espécie respondeu negativamente à área de floresta em todas as escalas 

analisadas (1, 3 e 5 km, Klingbeil & Willig 2009). O padrão de preferência por áreas 

mais alteradas era esperado, visto que são animais menos frequentes em florestas 

maduras. 

   O frugívoro Rhinophylla pumilio apresentou respostas apenas na escala de 2 

km, sendo mais abundante em áreas de maior nível de fragmentação, mas com manchas 

de tamanho maior. Em outro estudo, este morcego preferiu fragmentos mais próximos 

na escala de 3 km (Peru, Klingbeil & Willig 2009). Este tipo de resposta era esperado, 

pois a espécie tem maior frequência de captura em fragmentos florestais do que em 

floresta contínua primária (Bernard & Fenton 2003). O congênere R. fischerae 

apresentou respostas apenas ao tamanho do fragmento nas primeiras três escalas, com 

preferência para fragmentos menores em escala local e maiores em escalas medianas. 

Na Amazônia peruana, esta espécie esteve associada a forma das manchas de habitat na 

maior escala (5 km), o que indica que prefere fragmentos com menor borda, mas esta 

resposta em uma escala tão grande não era esperada visto que distâncias lineares 

percorridas pela espécie são conhecidamente baixas (0.3 km, Bernard & Fenton 2003). 

Neste cenário, os morcegos do gênero Carollia parecem utilizar a paisagem em todas as 

escalas analisadas (de 1 a 5 km), e o gênero Rhinophylla em geral, utilizariam apenas 

nas escalas menores (de 1 a 3 km), o que reflete o tamanho dos vôos conhecidos para 

cada gênero Carollia (1,2 a 5,6 km) e Rhinophylla (0,3 km, Bernard & Fenton 2003). 

FRUGÍVOROS DE DOSSEL. Platyrrhinus incarum é um dos pequenos frugívoros de 

dossel e apresentou preferências por áreas com menor quantidade de floresta na escala 

local. Entretanto, quando se avalia a paisagem em escalas acima de 2 km tem 

associações positivas com a área de cobertura florestal até 4 km. Dermanura cinerea é 

outro animal que parece não forragear muito longe do abrigo (1,5 km lineares/vôo, 

Bernard & Fenton 2003), apresentando respostas apenas na primeira escala, preferindo 

um habitat mais mesclado, com menos área florestada e mais área de matriz. Por 

utilizarem a vegetação como abrigo, modificando folhas em tendas (Simmons & Voss 

1998), estes dois pequenos frugívoros de dossel possivelmente preferem áreas de 

vegetação secundária, onde se encontra grande diversidade de itens alimentares e alta 

densidade de folhas para os abrigos destas espécies. 
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Sobre os grandes frugívoros de dossel, Artibeus planirostris e A. lituratus tem 

tendência a utilizar todas as escalas da paisagem, ao contrário de A. obscurus que parece 

ter um forrageio mais local com respostas até 2 km. Este último prefere áreas com mais 

cobertura florestal e menos fragmentadas na escala de 1 km, e com menos áreas de 

floresta na segunda escala. Este padrão de associação a áreas com menos floresta, 

também foi verificado nas escalas de 1 e 3 km no Peru (Klingbeil & Willig 2009). A 

escala de resposta destes três morcegos era esperada, pois A. planirostris tem vôos de 

até 5,5 km e A. obscurus tem voos de até 2,3 km (Bernard & Fenton 2003). 

Artibeus planirostris apresentou relação negativa com alguns índices de 

proximidade de classes de uso do solo nas primeiras três escalas, o que indica que a 

espécie prefere um ambiente onde tenha acesso rápido a vários de tipos de cobertura do 

solo (floresta, matriz, vegetação arbustiva). Esta associação não era esperada, visto que 

é um animal que percorre maiores distâncias em busca de alimento, que vem do dossel 

de áreas florestais. Mas observando a resposta nas escalas 4 e 5 km, nota-se que a 

abundância é maior onde há mais heterogeneidade ambiental. E comparando este 

padrão, aos encontrados no Peru, a mesma espécie responde negativamente a área 

florestada em três escalas (1, 3 e 5 km, Klingbeil & Willig 2009). 

Artibeus lituratus não tem alterações em sua abundância causadas pela paisagem 

em uma escala local (1 km), mas a partir da segunda escala registra suas maiores 

frequências em ambientes mais diversos (maior heterogeneidade ambiental, SDI +). 

Apresenta relações positivas com área de matriz e negativa com área de floresta até os 4 

km de escala, mantendo a preferência a paisagens com presença de matriz e áreas de 

vegetação arbustiva. Em um estudo no Paraguai, esta espécie apresentou baixas 

abundâncias em paisagens com fragmentos muito isolados (escala 1 km) e em 

fragmentos com muita borda (escala 5 km, Gorresen & Willig 2004). Em outro no 

México, apresentou associação negativa a quantidade de floresta nas escalas 1 e 3 km, e 

uma associação positiva ao habitat na escala de 5 km (Ávila-Gómez et al. 2015). 

NECTARÍVOROS. Neste grupo, apenas Glossophaga soricina apresentou mudanças 

em sua abundância causada por características da paisagem. Um dos nectarívoros mais 

freqüentemente encontrados em inventários locais, ocorre em todos os biomas 

brasileiros (Marinho-Filho & Sazima 1998). Na primeira escala tem preferência por 

ambientes mais heterogêneos, o que pode estar diretamente associado à diversidade 
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floral e oferta alimentar. Na escala de 2 km, tem preferência por paisagens onde a 

matriz não é predominante, e na escala 3 km apresenta relação positiva com o índice de 

forma (MSI), sendo mais abundante em fragmentos mais recortados. No Paraguai, esse 

nectarívoro apresentou altas abundâncias em ambientes com fragmentos maiores nas 

escalas locais (1 km) e baixas abundâncias em paisagens com alto grau de isolamento 

dos fragmentos (5 km, Gorresen & Willig 2004). Já no México, G. soricina esteve 

associada positivamente a quantidade de floresta nas escalas 1 e 3 km, mas com uma 

associação negativa ao habitat na escala de 5 km (Ávila-Gómez et al. 2015). As 

associações à característica da paisagem em uma escala de 5 km dos outros estudos não 

eram esperadas visto que a espécie faz voos curtos (0,2 km, Bernard & Fenton 2003). 

ONÍVOROS. Dos representantes desta guilda, apenas Lophostoma silvicola respondeu a 

paisagem, e apenas na escala maior (5 km), respondendo positivamente a quantidade de 

floresta e de vegetação arbustiva. Esta última provavelmente aumenta a oferta alimentar 

de insetos para este morcego. Na Amazônia peruana, este animal também respondeu 

exclusivamente nesta escala (5 km) e com preferência para paisagens mais diversas 

(Klingbeil & Willig 2009). A dieta de L. silvicola é constituída principalmente por 

insetos, embora também consuma frutos (Bernard & Fenton 2002, Giannini & Kalko 

2004). É uma das poucas espécies de morcegos capazes de construir seus abrigos, 

escavando ninhos arbóreos ativos de térmitas (Dechmann et al. 2005). A resposta em 

escalas maiores corresponde à capacidade da espécie em atravessar grandes distâncias 

entre o abrigo e o local de forrageio (330 ha, Bernard & Fenton 2003). 

 

CONSERVAÇÃO FORA DE ÁREAS PROTEGIDAS 

Os humanos são responsáveis por alterar mais de 77% da configuração da 

superfície terrestre, sendo 40% usados para agricultura e pecuária e o 37% permanece 

como habitat natural, mas em forma de ilhas imersas em áreas alteradas (Ellis et al. 

2010). Somando-se estes valores, estas áreas naturais fragmentadas ocupam uma área 

muito maior que as áreas naturais não fragmentadas (~22%). Isso remete diretamente à 

necessidade de entender a variação da diversidade das manchas de habitat, para garantir 

o sucesso da conservação da biodiversidade no mundo (Ellis et al. 2010). 
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Portanto, se as áreas protegidas não são o suficiente para conservar a maior parte 

da biodiversidade presente, espécies nativas têm que lutar pela sobrevivência nestes 

habitats destinados para atividades antrópicas de produção, mantendo suas estruturas 

básicas e funções ecossistêmicas originais. Isso pode ser visto no caso da função de 

dispersão de sementes, onde morcegos frugívoros tem um grande peso na manutenção 

da diversidade nos ecossistemas, e qualquer impacto em suas populações pode afetar a 

regeneração da cobertura florestal em paisagens desmatadas (Muscarella & Fleming 

2007, Kunz et al. 2011). 

Neste contexto, alguns dos resultados mais importantes deste estudo são: 1) Dois 

grandes frugívoros mais comuns (A. lituratus e A. planirostris), que são responsáveis 

pelo serviço ecossistêmico de dispersão das espécies vegetais emergentes são mais 

abundantes em paisagens mais heterogêneas (em todas as escalas). Assim a regeneração 

de uma mata degradada com a ajuda dos morcegos frugívoros mais abundantes só será 

possível se a matriz no entorno for extremamente diversa para manter estes dois 

morcegos na região. 2) O outro grande frugívoro que atua na mesma função ambiental, 

A. obscurus está associado a cobertura florestal desde a primeira escala, isso indica que 

apesar de ter ampla capacidade de voo a grandes distâncias, como seus congêneres, ele 

apresenta maior sensibilidade a alterações antrópicas, podendo ser considerado um bom 

bioindicador. 3) Glossophaga soricina, um nectarívoro que realiza outro serviço 

ecossistêmico-chave, prefere paisagens mais heterogêneas, com menor quantidade de 

matriz (pasto) e reduzido isolamento das manchas de floresta; assim, para recuperação 

de áreas degradas com atuação de polinizadores como este, é necessário mesclar áreas 

de pasto com ilhas de mata (stepping stones) e cercas vivas que formem corredores para 

esta espécie ou usar o sistema agroflorestal ao invés da monocultura e pastagens 

extensas (matriz pouco permeável). 4) Mesmo frugívoros de sub-bosque generalistas 

que são associados com frequência a ambientes alterados com pouca cobertura florestal, 

como Carollia brevicauda e C. perspicillata necessitam de baixos índices de isolamento 

e grandes fragmentos. 5) Lophostoma silvicola, que participa do controle de populações 

de artrópodes, apresentou maior abundancia relacionada a matriz e vegetação arbustiva 

em grandes escalas. 

Concluindo, alguns morcegos são sensíveis ao desmatamento e outros não, mas 

suas repostas a alteração do habitat variam entre as espécies e com a escala espacial. As 
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associações encontradas neste estudo podem ser muito úteis aos tomadores de decisão 

(ONGs, Governos locais) e proprietários de fazendas para manejar a paisagem, 

monitorando a persistência destes animais que realizam importantes serviços 

ecossistêmicos. 

Assim, como sugestões práticas para garantir a conservação dos morcegos e 

persistência destes animais em uma dada região: 1) Para que os dispersores de espécies 

vegetais emergentes possam auxiliar na regeneração de uma mata degradada será 

necessária uma paisagem extremamente diversa, ao contrário do padrão observado no 

Brasil, que são grandes extensões de pasto e monoculturas. 2) Para que os dispersores 

de espécies vegetais pioneiras possam agir na recuperação de áreas alteradas, eles 

necessitam de baixos índices de isolamento entre os fragmentos, o que se resolve 

mantendo corredores ripários, e criando corredores de cercas-vivas entre monoculturas e 

pastos. 3) Para recuperação de áreas degradas com atuação de polinizadores, é 

necessário mesclar áreas de pasto com ilhas de mata (stepping stones) e cercas vivas que 

formem corredores para esta espécie ou usar o sistema de agroflorestal ao invés da 

monocultura e pastagens extensas (matriz pouco permeável). 
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2.6. Material Suplementar 

S 1. Modelos selecionados na escala de 1 km (em negrito), para cada uma das 14 

espécies de morcegos mais abundantes em 24 sítios de uma paisagem fragmentada ao 

sul da Amazônia. 
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S 2. Modelos selecionados na escala de 2 km (em negrito), para cada uma das 14 

espécies de morcegos mais abundantes. Apenas nesta escala de análise, os modelos que 

apresentam a variável Cau (9, 10, 12, 13 e 15), foram penalizados pela autocorrelação 

com a variável Cam. Portanto os modelos não apresentaram a variável Cau na escala de 

2km. 

 

Espécie mod K AICc Delta_AICc AICcWt Cum.Wt LL Sinal dos Coeficientes

Carollia perspicillata 4 8 210.61 0 0.93 0.93 -92.5 MPSf, MPIf (-); NumPf, MSIf, MNNf (+)

3 9 215.72 5.12 0.07 1 -92.43

16 3 250.71 40.11 0 1 -121.76

Carollia brevicauda 7 7 138.21 0 0.94 0.94 -58.61 Caf(-), MPIf (-), MSIf (+), MNNf (-)

8 6 145.84 7.62 0.02 0.96 -64.45

16 3 176.36 38.15 0 1 -84.58

Rhinophylla pumilio 6 5 127.6 0 0.56 0.56 -57.14 MPSf (+), NumPf (+)

5 6 130.66 3.05 0.12 0.68 -56.86

16 3 130.9 3.29 0.11 0.78 -61.85

Rhinophylla fischerae 1 4 72.92 0 0.58 0.58 -31.41 Psize (+)

6 5 75.09 2.16 0.2 0.77 -30.88

16 3 76.76 3.84 0.08 0.85 -34.78

Artibeus planirostris 11 6 159.09 0 0.56 0.56 -71.07 MPId (+), MPIu (-), MPIm (+)

9 7 159.61 0.52 0.44 1 -69.3 Cam (+)

12 6 177.43 18.34 0 1 -80.24

16 3 187.37 28.28 0 1 -90.09

Artibeus obscurus 2 4 112.12 0 0.38 0.38 -51.01 Caf (-)

9 7 112.96 0.84 0.25 0.64 -45.98 Cam (+), MPId(+), MPIu (-), MPIm (+)

16 3 115.59 3.47 0.07 0.85 -54.2

Artibeus lituratus 12 6 104.17 0 0.58 0.58 -43.61 Caf(-), Cam(+), SDI (+)

9 7 105.17 1 0.35 0.94 -42.09 MPId (+), MPIm(-), MPIu(+)

14 4 109.4 5.23 0.04 0.98 -49.65

16 3 118.61 14.44 0 1 -55.7

Dermanura cinerea 16 3 88.24 0 0.39 0.39 -40.52 NA

2 4 90.25 2.01 0.14 0.54 -40.07

Plathyrrhinus incarum 13 5 77.89 0 0.44 0.44 -32.28 Caf(+), Cam(+)

2 4 78.51 0.63 0.32 0.76 -34.2 Caf(+) 

12 6 81.39 3.51 0.08 0.84 -32.22

16 3 83.63 5.74 0.02 0.93 -38.21

Uroderma bilobatum 16 3 73.99 0 0.39 0.39 -33.4 NA

2 4 76.02 2.03 0.14 0.54 -32.96

Nectarívoros

Lonchophylla thomasi 16 3 88.24 0 0.39 0.39 -40.52 NA

2 4 90.25 2.01 0.14 0.54 -40.07

Glossophaga soricina 10 4 90.16 0 0.49 0.49 -40.03 Cam(-)

13 5 92.16 2.01 0.18 0.67 -39.41

2 4 93.81 3.65 0.08 0.75 -41.85

16 3 93.85 3.7 0.08 0.83 -43.33

Onívoros

Phyllostomus elongatus 16 3 93.87 0 0.41 0.41 -43.33 NA

10 4 95.98 2.12 0.14 0.56 -42.94

Lophostoma silvicola 10 4 93.48 0 0.22 0.22 -41.69 NA

16 3 93.91 0.43 0.18 0.41 -43.35 NA

Frugívoros de Sub-bosque

m1)Y~Psize; m2)Y~Caf; m3)Y~Caf+MPSf+NumPf+MPIf +MSIf+MNNf; m4)Y~MPSf+NumPf+MPIf +MSIf+MNNf; m5)Y~Caf+MPSf 

+NumPf; m6)Y~MPSf+NumPf; m7)Y~Caf+ MPIf +MSIf+MNNf; m8)Y~MPIf +MSIf+MNNf; m9)Y~Cam+Cau+MPId+MPIu+MPIm; 

m10)Y~Cam+Cau; m11)Y~MPId+MPIu+MPIm; m12)Y~Caf+Cam+Cau+SDI; m13)Y~Caf+Cam+Cau; m14)Y~SDI; m15)Y~Psize+Caf+ 

MPSf+NumPf+MPIf ; m16) Y~1

Frugívoros de Dossel
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S 3. Modelos selecionados na escala de 3 km (em negrito), para cada uma das 14 

espécies de morcegos mais abundantes em 24 sítios de uma paisagem fragmentada ao 

sul da Amazônia. 

 

 

 

 

 

Espécie mod K AICc Delta_AICc AICcWt Cum.Wt LL Sinal dos Coeficientes

Carollia perspicillata 9 8 227.62 0 0.99 0.99 -101.01 Cam(-), Cau(-), MPId(-), MPIu(+), MPIm(-) 

1 4 238.15 10.53 0.01 1 -114.02

16 3 250.71 23.09 0 1 -121.76

Carollia brevicauda 3 9 135.32 0 0.49 0.49 -52.23 Caf(-),MPSf(-),NumPf(-),MPIf(-),

7 7 135.55 0.22 0.44 0.93 -57.27 Caf(-) MPIf (-),MSIf(+),MNNf(-)

5 6 140.18 4.86 0.04 0.97 -61.62

16 3 176.36 41.04 0 1 -84.58

Rhinophylla pumilio 6 5 129.85 0 0.37 0.37 -58.26 NA

16 3 130.9 1.04 0.22 0.58 -61.85 NA

Rhinophylla fischerae 1 4 72.42 0 0.74 0.74 -31.16 Psize (+)

16 3 76.76 4.34 0.08 0.82 -34.78

Frugívoros de Dossel

Artibeus planirostris 11 6 147.78 0 0.98 0.98 -65.42 MPId(-),MPIu (+), MPIm (-)

9 8 155.22 7.44 0.02 1 -64.81

16 3 187.37 39.59 0 1 -90.09

Artibeus obscurus 2 4 114.25 0 0.35 0.35 -52.07 NA

16 3 115.59 1.35 0.18 0.53 -54.2 NA

Artibeus lituratus 12 7 108.53 0 0.76 0.76 -43.76 Caf(-), Cam(+), Cau)(+), SDI (+)

11 6 112.68 4.15 0.09 0.85 -47.87

16 3 118.61 10.08 0 1 -55.7

Dermanura cinerea 10 5 86.99 0 0.32 0.32 -36.83 NA

13 6 87.45 0.46 0.26 0.58 -35.26 NA

16 3 88.24 1.25 0.17 0.75 -40.52 NA

Plathyrrhinus incarum 2 4 79.63 0 0.53 0.53 -34.76 Caf(+) 

13 6 82.45 2.82 0.13 0.66 -32.75

16 3 83.63 4 0.07 0.89 -38.21

Uroderma bilobatum 16 3 73.99 0 0.35 0.35 -33.4 NA

10 5 75.31 1.32 0.18 0.53 -30.99 NA

Onívoros

Phyllostomus elongatus 16 3 93.87 0 0.39 0.39 -43.33 NA

10 5 95.55 1.69 0.17 0.55 -41.11 NA

Lophostoma silvicola 6 5 93.88 0 0.25 0.25 -40.27 NA

16 3 93.91 0.03 0.25 0.5 -43.35 NA

Nectarívoros

Lonchophylla thomasi 16 3 90.22 0 0.25 0.25 -41.51 NA

1 4 90.35 0.13 0.24 0.49 -40.12 NA

Glossophaga soricina 8 6 86.71 0 0.53 0.53 -34.88 MPIf(+), MSIf(+), MNNf (-)

7 7 87.71 1.01 0.32 0.85 -33.36 Caf(+), MPIf(+), MSIf(+), MNNf (-)

4 8 91.9 5.19 0.04 0.89 -33.15

16 3 93.85 7.14 0.01 0.98 -43.33

Frugívoros de Sub-bosque

m1)Y~Psize; m2)Y~Caf; m3)Y~Caf+MPSf+NumPf+MPIf +MSIf+MNNf; m4)Y~MPSf+NumPf+MPIf +MSIf+MNNf; m5)Y~Caf+MPSf+NumPf; 

m6)Y~MPSf+NumPf; m7)Y~Caf+ MPIf +MSIf+MNNf; m8)Y~MPIf +MSIf+MNNf; m9)Y~Cam+Cau+MPId+MPIu+MPIm; m10)Y~Cam+Cau; 

m11)Y~MPId+MPIu+MPIm; m12)Y~Caf+Cam+Cau+SDI; m13)Y~Caf+Cam+Cau; m14)Y~SDI; m15)Y~Psize+Caf+ MPSf+NumPf+MPIf ; m16) Y~1
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S 4. Modelos selecionados na escala de 4 km (em negrito), para cada uma das 14 

espécies de morcegos mais abundantes em 24 sítios de uma paisagem fragmentada ao 

sul da Amazônia. 

 

 

 

Espécie mod K AICc Delta_AICc AICcWt Cum.Wt LL Sinal dos Coeficientes

Carollia perspicillata 1 4 238.18 0 0.98 0.98 -114.04 Psize (+)

11 6 247.34 9.17 0.01 0.99 -115.2

16 3 250.71 12.54 0 1 -121.76

Carollia brevicauda 7 7 130.53 0 0.51 0.51 -54.76 Caf(-), MPIf(-),MSIf (+), MNNf (-)

13 6 131.63 1.1 0.29 0.8 -57.34 Caf(-),Cam(-),Cau (+)

11 6 133.97 3.44 0.09 0.89 -58.51

16 3 176.36 45.83 0 1 -84.58

Rhinophylla pumilio 6 5 130.17 0 0.31 0.31 -58.42 NA

16 3 130.9 0.73 0.22 0.53 -61.85 NA

Rhinophylla fischerae NA NA NA NA NA NA NA

Frugívoros de Dossel

Artibeus planirostris 12 7 147.65 0 0.98 0.98 -63.32 Caf (-), Cam(+), Cau (+), SDI(+) 

10 5 156.43 8.78 0.01 1 -71.55

16 3 187.37 39.72 0 1 -90.09

Artibeus obscurus 8 6 113.65 0 0.3 0.3 -48.35 NA

7 7 114.46 0.81 0.2 0.5 -46.73 NA

10 5 115.27 1.62 0.13 0.63 -50.97 NA

16 3 115.59 1.94 0.11 0.74 -54.2 NA

Artibeus lituratus 12 7 115.56 0 0.21 0.21 -47.28 Caf(-),Cam(+),Cau(-),SDI (+)

14 4 115.85 0.28 0.18 0.4 -52.87 SDI (+)

5 6 116.06 0.5 0.17 0.56 -49.56 Caf(-),MPSf(-),NumPf (-)

11 6 117.16 1.6 0.1 0.66 -50.11 MPId(-),MPIu(+),MPIm(-)

7 7 117.89 2.33 0.07 0.72 -48.45

16 3 118.61 3.05 0.05 0.83 -55.7

Dermanura cinerea 10 5 88.03 0 0.28 0.28 -37.35 NA

16 3 88.24 0.21 0.25 0.54 -40.52 NA

Plathyrrhinus incarum 2 4 81.11 0 0.6 0.6 -35.5 Caf (+)

16 3 83.63 2.52 0.17 0.77 -38.21

Uroderma bilobatum 16 3 73.99 0 0.2 0.2 -33.4 NA

5 6 74.6 0.6 0.15 0.35 -28.83 NA

Onívoros

Phyllostomus elongatus 16 3 93.87 0 0.49 0.49 -43.33 NA

2 4 96.21 2.35 0.15 0.64 -43.05

Lophostoma silvicola 10 5 93.68 0 0.32 0.32 -40.17 NA

16 3 93.91 0.23 0.29 0.61 -43.35 NA

Nectarívoros

Lonchophylla thomasi 16 3 90.22 0 0.23 0.23 -41.51 NA

1 4 90.36 0.14 0.21 0.44 -40.13 NA

Glossophaga soricina 2 4 92.29 0 0.41 0.41 -41.09 NA

16 3 93.85 1.56 0.19 0.6 -43.33 NA

Frugívoros de Sub-bosque

m1)Y~Psize; m2)Y~Caf; m3)Y~Caf+MPSf+NumPf+MPIf +MSIf+MNNf; m4)Y~MPSf+NumPf+MPIf +MSIf+MNNf; m5)Y~Caf+MPSf+ 

NumPf;  m6)Y~MPSf+NumPf; m7)Y~Caf+ MPIf +MSIf+MNNf; m8)Y~MPIf +MSIf+MNNf; m9)Y~Cam+Cau+MPId+MPIu+MPIm; 

m10)Y~Cam+Cau; m11)Y~MPId+MPIu+MPIm; m12)Y~Caf+Cam+Cau+SDI; m13)Y~Caf+Cam+Cau; m14)Y~SDI; m15)Y~Psize+Caf+ 

MPSf+NumPf+MPIf ; m16) Y~1
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S 5. Modelos selecionados na escala de 5 km (em negrito), para cada uma das 14 

espécies de morcegos mais abundantes em 24 sítios de uma paisagem fragmentada ao 

sul da Amazônia. 

 

 

  

Espécie mod K AICc Delta_AICc AICcWt Cum.Wt LL Sinal dos Coeficientes

Carollia perspicillata 1 4 238.11 0 0.93 0.93 -114 Psize (+)

5 6 246.37 8.27 0.01 0.95 -114.72

16 3 250.71 12.61 0 1 -121.76

Carollia brevicauda 13 6 132.38 0 0.46 0.46 -57.72 Caf(-), Cam(-), Cau (+) 

11 6 133.7 1.31 0.24 0.69 -58.38 MPId(+), MPIu(+),MPIm(+)

12 7 134.8 2.42 0.14 0.83 -56.9

16 3 176.36 43.98 0 1 -84.58

Rhinophylla pumilio 6 5 130.69 0 0.26 0.26 -58.68 NA

16 3 130.9 0.2 0.23 0.49 -61.85 NA

Rhinophylla fischerae NA NA NA NA NA NA NA NA

Frugívoros de Dossel

Artibeus planirostris 12 7 150.71 0 0.99 0.99 -64.86 Caf(+), Cam(+), Cau(+), SDI(+)

9 8 161.29 10.58 0 0.99 -67.85

16 3 187.37 36.66 0 1 -90.09

Artibeus obscurus 10 5 114.19 0 0.37 0.37 -50.43 NA

16 3 115.59 1.41 0.18 0.56 -54.2 NA

Artibeus lituratus 8 6 114.36 0 0.29 0.29 -48.71 MPIf(+),MSIf(+),MNNf (-)

7 7 115.23 0.87 0.19 0.47 -47.11 Caf(-),MPIf (+),MSIf(+),MNNf(-)

10 5 116.28 1.92 0.11 0.58 -51.47 Cam(+),Cau (+)

13 6 116.3 1.94 0.11 0.69 -49.68 Caf(-),Cam(+),Cau (+)

12 7 116.64 2.28 0.09 0.78 -47.82

16 3 118.61 4.25 0.03 0.9 -55.7

Dermanura cinerea 16 3 88.24 0 0.27 0.27 -40.52 NA

10 5 88.32 0.08 0.26 0.53 -37.49 NA

Plathyrrhinus incarum 2 4 82.06 0 0.48 0.48 -35.98 NA

16 3 83.63 1.57 0.22 0.7 -38.21 NA

Uroderma bilobatum 16 3 73.99 0 0.33 0.33 -33.4 NA

14 4 75.42 1.42 0.16 0.49 -32.66 NA

Onívoros

Phyllostomus elongatus 16 3 93.87 0 0.5 0.5 -43.33 NA

2 4 96.2 2.33 0.15 0.65 -43.05

Lophostoma silvicola 10 5 90.03 0 0.6 0.6 -38.35 Cam(+),Cau (+)

13 6 93.64 3.61 0.1 0.7 -38.35

16 3 93.91 3.87 0.09 0.79 -43.35

Nectarívoros

Lonchophylla thomasi 16 3 90.22 0 0.27 0.27 -41.51 NA

1 4 90.35 0.13 0.26 0.53 -40.12 NA

Glossophaga soricina 2 4 92.46 0 0.39 0.39 -41.18 NA

16 3 93.85 1.39 0.2 0.59 -43.33 NA

Frugívoros de Sub-bosque

m1)Y~Psize; m2)Y~Caf; m3)Y~Caf+MPSf+NumPf+MPIf +MSIf+MNNf; m4)Y~MPSf+NumPf+MPIf +MSIf+MNNf; m5)Y~Caf+MPSf 

+NumPf;  m6)Y~MPSf+NumPf; m7)Y~Caf+ MPIf +MSIf+MNNf; m8)Y~MPIf +MSIf+MNNf; m9)Y~Cam+Cau+MPId+MPIu+MPIm; 

m10)Y~Cam+Cau; m11)Y~MPId+MPIu+MPIm; m12)Y~Caf+Cam+Cau+SDI; m13)Y~Caf+Cam+Cau; m14)Y~SDI; m15)Y~Psize+ 

Caf+MPSf+NumPf+MPIf ; m16) Y~1
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S 6. Métricas de paisagem em cinco escalas para 24 sítios de uma área fragmentada no sul da 

Amazônia, já escalonadas por escore de Z e sob tratamento de resíduos que tira influência de 

área de floresta (Caf) sobre as outras métricas.  

 

Sítio Scale Caf NumPf MPSf MSIf MPIf MNNf Cam Cau Cad MPIm MPIu MPId SDI

1 km 0.567 -0.272 -0.685 0.131 -0.233 0.118 0.294 -0.161 -0.248 -0.383 -0.242 -0.301 0.691

2 km 0.448 2.766 -1.149 -0.945 1.560 -0.886 0.132 0.132 -0.036 -0.875 -0.676 0.612 0.902

3 km 0.498 2.004 -1.480 -0.802 2.296 -1.023 0.973 -0.950 -0.828 -0.635 -0.767 -0.191 0.829

4 km 0.567 2.261 -1.357 -1.485 1.823 -0.663 0.966 -0.762 -0.737 -0.405 -0.689 -0.227 0.847

5 km 0.590 2.515 -1.511 -1.731 1.479 -1.082 1.267 -0.596 -0.977 -0.194 -0.625 -0.465 0.762

0.464 -0.598 -0.270 -1.033 -0.166 -0.250 0.249 2.982 -0.680 -0.034 4.654 -0.569 0.922

2 km 0.490 1.838 -1.171 -0.912 1.550 -0.638 -0.267 -0.267 0.343 -0.675 -0.627 1.188 1.107

3 km 0.562 1.864 -1.744 -0.780 3.191 -0.852 0.285 -0.776 -0.180 -0.510 -0.598 0.298 1.024

4 km 0.638 1.221 -1.372 -1.071 3.774 -1.062 0.733 -0.385 -0.601 -0.302 -0.329 -0.119 0.841

5 km 0.626 1.619 -1.467 -1.749 2.542 -0.309 1.150 -0.490 -0.904 -0.369 -0.610 -0.328 0.826

0.322 1.674 -0.402 0.914 0.169 -0.368 -1.181 -0.763 1.312 3.766 -0.288 1.876 0.739

2 km 0.567 0.629 -1.031 -0.145 -0.479 -1.121 1.748 1.748 -1.702 0.861 -0.363 -1.253 0.568

3 km 0.540 1.241 -1.448 -0.495 -1.215 -0.382 0.687 -0.485 -0.608 -0.011 -0.618 0.091 0.957

4 km 0.546 2.205 -1.267 -1.500 -0.457 -0.314 0.936 -0.482 -0.770 -0.432 -0.428 -0.417 0.839

5 km 0.526 1.908 -1.146 -1.586 -0.514 -0.744 1.433 -0.524 -1.156 -0.404 -0.343 -0.634 0.747

0.193 -0.097 0.501 0.825 0.034 -0.751 0.977 -0.166 -0.977 -0.979 -0.202 -0.833 -1.568

2 km 0.775 -0.031 -0.378 -0.514 1.104 -0.312 1.524 1.524 -1.527 0.034 -0.137 -0.877 -0.192

3 km 0.600 1.082 -1.603 -0.740 -2.104 -0.872 0.832 -0.191 -0.786 -0.045 -0.201 -0.593 0.869

4 km 0.577 1.200 -1.177 -1.337 -0.447 -0.742 0.858 -0.152 -0.768 -0.153 -0.006 -0.420 0.957

5 km 0.522 1.569 -1.075 -1.745 -0.185 -0.281 1.343 -0.484 -1.086 -0.640 -0.375 -0.695 0.812

0.267 1.499 -0.060 -0.725 -0.064 -0.728 -2.499 0.134 2.489 -0.752 -0.207 3.598 0.828

2 km 0.335 -0.689 -0.024 -0.559 -0.527 -0.069 1.001 1.001 -0.899 -1.285 -0.755 -1.110 0.109

3 km 0.244 -0.239 0.182 0.558 -0.315 -0.616 1.017 -1.266 -0.832 -1.406 -1.356 -1.098 -0.410

4 km 0.227 -0.284 0.363 0.351 -0.113 0.486 -0.895 -0.650 0.975 -1.924 -0.156 2.040 -0.197

5 km 0.239 -0.476 0.327 0.875 -0.191 0.856 -0.547 -0.449 0.662 -1.279 -0.155 1.851 -0.185

0.374 -0.884 0.092 -0.095 -0.609 0.043 -0.637 -0.463 0.497 -0.127 -0.275 -0.406 0.798

2 km 0.288 -0.732 0.052 0.118 -0.527 -0.945 1.082 1.082 -0.978 -0.317 -0.694 -1.034 -0.184

3 km 0.243 -0.457 0.228 1.084 -0.342 -1.260 -1.442 -0.929 1.520 -2.368 -0.803 3.026 0.259

4 km 0.207 -0.643 0.474 0.287 0.003 -0.641 -0.839 -0.850 0.966 -1.319 -0.567 2.358 -0.415

5 km 0.181 -0.899 0.597 0.569 0.125 2.086 -0.200 -0.807 0.460 -1.608 -0.329 1.836 -1.086

0.782 -0.270 1.030 -0.973 -0.936 0.375 -0.093 -0.308 0.139 -0.072 -0.213 0.314 -1.357

2 km 0.345 -0.149 -0.262 -0.779 0.112 -0.707 -0.273 -0.273 0.146 -1.033 1.015 0.434 0.712

3 km 0.216 0.093 0.253 0.469 0.205 0.941 -0.577 -0.325 0.603 -1.070 -0.532 -0.174 -0.158

4 km 0.203 -0.053 0.445 1.716 0.031 0.118 -0.810 -0.943 0.958 -0.816 -0.828 0.231 -0.505

5 km 0.227 -0.143 0.346 0.745 -0.243 1.246 -0.508 -0.837 0.756 -0.784 -0.588 0.053 -0.403

0.730 -0.435 1.069 1.912 -0.904 0.212 -1.092 -0.309 1.135 -0.152 -0.222 0.262 -0.447

2 km 0.270 -0.630 0.043 0.067 0.077 1.831 0.223 0.223 -0.306 -1.268 0.741 -0.168 -0.028

3 km 0.212 0.890 0.178 0.169 -0.049 0.045 -0.797 -0.439 0.831 -0.399 -0.956 0.083 -0.170

4 km 0.199 0.767 0.411 0.936 0.031 0.506 -0.672 -0.944 0.830 -0.892 -0.829 -0.219 -0.593

5 km 0.191 0.477 0.459 0.543 0.001 1.044 -1.023 -0.821 1.230 0.120 -0.567 0.380 -0.716

1 km 0.700 -0.530 1.089 1.087 -0.885 0.118 -0.320 -0.309 0.387 -0.198 -0.227 0.197 0.120

2 km 0.252 -0.235 -0.025 -0.028 0.193 -0.119 -0.383 -0.383 0.433 -1.871 -0.587 0.313 -0.017

3 km 0.220 -0.922 0.416 -0.130 0.087 2.122 0.716 0.196 -0.721 0.711 0.656 -0.711 -0.482

4 km 0.238 -1.456 0.464 -0.385 -0.008 3.210 1.218 -0.278 -1.077 -0.224 0.078 -0.855 -0.725

5 km 0.227 -0.464 0.374 0.066 -0.037 -0.401 1.268 0.023 -1.188 -0.279 0.064 -1.001 -0.897

1 km 0.784 -0.264 1.030 -1.436 -0.937 0.381 -0.047 -0.308 0.093 -0.069 -0.213 0.319 -1.513

2 km 0.261 -0.285 -0.044 -0.251 0.020 0.136 0.651 0.651 -0.995 1.203 4.009 -0.288 -0.130

3 km 0.207 -0.592 0.398 -0.347 0.195 1.367 1.251 3.087 -1.604 -0.125 1.144 -0.798 -0.724

4 km 0.249 -0.562 0.301 -0.223 -0.048 0.758 1.150 2.058 -1.516 0.321 0.414 -0.890 -0.466

5 km 0.302 -0.449 0.085 -0.209 0.032 1.109 0.790 1.755 -1.330 -0.648 0.457 -0.883 0.154

1 km 0.488 -1.203 1.247 -0.974 -0.754 -0.545 0.930 -0.312 -0.861 -0.525 -0.180 -0.529 0.195

2 km 0.152 0.033 0.220 0.224 0.024 0.627 0.111 0.111 -0.019 0.697 -0.485 -0.516 -1.338

3 km 0.172 0.417 0.435 -0.059 0.065 0.180 0.317 -1.274 -0.149 2.177 -1.383 -0.414 -0.962

4 km 0.192 0.888 0.436 -0.270 0.039 0.426 -0.161 -0.950 0.354 0.506 -0.939 -0.382 -0.834

5 km 0.168 0.650 0.557 -0.487 0.160 0.175 -0.155 -0.790 0.411 1.041 -0.569 -0.278 -1.305

1 km 0.418 0.618 -0.778 -0.196 1.107 -0.518 0.295 -0.612 -0.182 -0.632 -0.272 -0.576 0.568

2 km 0.114 0.158 0.338 -0.321 0.096 0.507 0.537 0.537 -0.441 -0.613 -0.503 -1.423 -2.034

3 km 0.146 0.917 0.538 -0.028 0.184 1.484 -0.429 -1.220 0.571 1.751 -1.437 -0.053 -1.040

4 km 0.181 0.648 0.497 -0.115 0.042 0.833 -0.223 -1.048 0.433 1.228 -0.999 -0.388 -0.945

5 km 0.187 0.643 0.469 -0.156 0.011 0.111 -0.937 -0.782 1.137 0.171 -0.574 0.056 -0.732

Área de Floresta (Caf), Número de Fragmentos (NumPf), Tamanho Médio dos Fragmentos (MPSf), Índice de Forma 

dos Fragmentos (MSIf), Índice de proximidade de área florestada (MPIf), Distancia Media do fragmento mais 

próximo (MNNf), Area de matriz (Cam), Área de vegetação em rebrota/ arbustiva (Cau), Índice de proximidade de 

área de matriz (MPIm), Índice de proximidade de área de vegetação em rebrota/ arbustiva (MPIu), Índice de 

proximidade de área alterada (MPId), e Índice de Diversidade de Shannon para paisagem (SDI)
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S6. Continuação. Métricas de paisagem em cinco escalas para 24 sítios de uma área 

fragmentada no sul da Amazônia, já escalonadas por escore de Z e sob tratamento de resíduos 

que tira influência de área de floresta (Caf) sobre as outras métricas. 

 

Sítio Scale Caf NumPf MPSf MSIf MPIf MNNf Cam Cau Cad MPIm MPIu MPId SDI

1 km 0.423 -1.409 1.293 -0.493 -0.714 -0.749 1.158 -0.013 -1.133 -0.625 -0.245 -0.717 -0.192

2 km 0.247 0.713 -0.167 -0.452 -0.343 -0.379 -1.586 -1.586 1.498 0.013 -0.736 2.118 0.326

3 km 0.236 0.112 0.156 -0.531 -0.466 -1.350 -0.681 1.215 0.511 -0.745 1.088 0.156 0.104

4 km 0.300 -0.172 0.065 -0.190 -0.286 -1.046 -0.453 0.997 0.209 0.069 0.641 -0.299 0.445

5 km 0.281 -0.611 0.187 0.765 -0.384 -0.970 -0.190 0.480 0.015 1.857 0.217 -0.397 0.234

1 km 0.510 2.271 -1.576 -0.457 0.083 -0.245 0.567 0.886 -0.702 -0.491 0.327 -0.394 0.593

2 km 0.153 1.436 0.125 -0.349 -0.056 -1.043 -1.029 -1.029 0.987 1.348 -0.711 0.133 -0.908

3 km 0.217 0.422 0.204 -0.296 -0.339 -1.435 -0.622 1.589 0.407 0.557 1.059 -0.204 -0.087

4 km 0.275 -0.172 0.158 0.111 -0.436 -1.630 -0.025 0.985 -0.188 2.585 0.682 -0.469 0.136

5 km 0.280 -0.893 0.235 0.635 -0.377 0.096 -0.065 0.536 -0.121 1.658 0.409 -0.437 0.228

1 km 0.547 1.027 -1.503 0.220 0.047 -0.102 0.362 0.288 -0.384 1.238 -0.050 -0.292 0.708

2 km 0.950 -0.034 -0.018 0.417 -0.905 0.251 -1.142 -1.142 1.135 0.291 -0.086 0.673 -2.202

3 km 0.972 -0.517 1.937 0.264 -0.567 0.211 0.013 0.454 -0.070 0.724 0.478 -0.599 -2.504

4 km 0.977 -1.014 3.120 1.380 -0.070 1.094 -0.031 0.683 -0.118 0.578 1.517 -0.443 -2.473

5 km 0.966 -1.013 3.376 1.805 -0.132 0.425 -0.249 0.956 -0.092 0.750 1.922 -0.673 -2.637

1 km 0.471 -0.576 -0.303 -0.920 -0.744 -0.598 0.181 -0.612 -0.068 1.631 -0.264 -0.444 0.748

2 km 0.944 0.394 -1.079 -0.081 0.387 -0.090 -1.397 -1.397 1.384 0.269 -0.093 0.548 -2.078

3 km 0.965 -0.539 1.747 1.763 0.375 1.143 -0.245 0.420 0.186 0.694 0.449 -0.636 -2.321

4 km 0.972 -0.732 1.432 1.618 -1.421 0.517 -0.139 0.189 0.089 0.557 -0.144 -0.425 -2.350

5 km 0.937 -0.593 0.664 1.233 -1.780 1.285 -0.168 0.136 0.111 0.608 0.616 -0.409 -1.851

1 km 0.215 -0.708 0.501 -0.766 -0.585 4.348 1.726 -0.914 -1.565 -0.945 -0.305 -1.250 -2.139

2 km 0.706 -0.867 1.576 2.160 -1.311 3.279 -0.570 -0.570 0.623 0.621 -0.377 -0.062 0.802

3 km 0.696 -0.347 -0.573 1.432 -0.532 0.250 -2.595 -0.444 2.581 -0.316 -0.261 1.448 1.161

4 km 0.705 0.388 -1.263 0.804 -1.262 0.552 -2.791 -0.479 2.707 -0.408 -0.512 2.113 1.245

5 km 0.756 0.134 -1.206 0.867 -1.714 0.149 -2.487 -0.440 2.463 -0.152 -0.766 2.551 0.867

1 km 0.644 1.334 -2.057 2.654 1.860 0.181 0.248 -0.460 -0.225 0.264 -0.236 -0.075 0.315

2 km 0.723 -1.119 3.538 1.764 -1.784 -0.411 -1.241 -1.241 1.271 0.038 -0.356 0.022 0.858

3 km 0.722 -1.008 1.039 1.923 -0.034 0.585 -1.861 -0.360 1.857 0.071 -0.193 2.525 0.971

4 km 0.730 -0.524 -0.486 1.251 0.014 0.249 -2.014 -0.416 1.968 -0.070 -0.477 1.998 1.059

5 km 0.768 -0.408 -0.620 0.842 -1.225 0.250 -1.939 -0.419 1.946 -0.050 -0.765 2.077 0.753

1 km 0.744 0.291 -1.397 0.184 2.812 0.435 0.066 -0.308 -0.020 -0.116 -0.219 0.224 -0.624

2 km 0.636 -0.231 -0.383 -0.665 -1.509 0.214 1.334 1.334 -1.316 0.472 0.200 -0.525 0.576

3 km 0.655 0.150 -1.098 -1.668 0.054 0.298 1.141 0.322 -1.151 0.025 0.174 -0.617 0.701

4 km 0.709 -0.321 -0.674 -1.188 0.631 0.071 0.708 0.024 -0.665 0.227 -0.262 -0.500 0.688

5 km 0.711 -0.708 -0.322 -0.637 1.472 0.025 0.624 -0.148 -0.531 -0.144 -0.603 -0.494 0.684

1 km 0.684 -0.581 1.102 -0.742 -0.875 0.068 0.271 -0.309 -0.225 -0.223 -0.229 0.044 -0.003

2 km 0.726 -0.522 0.518 -1.370 2.767 -0.222 0.598 0.598 -0.724 -0.311 0.871 0.060 0.508

3 km 0.737 -0.682 0.327 -1.301 0.143 0.317 0.641 0.693 -0.711 0.401 0.340 -0.488 0.480

4 km 0.750 -0.738 -0.129 -0.833 -0.250 0.147 0.616 0.310 -0.641 0.101 -0.145 -0.351 0.494

5 km 0.770 -1.021 0.459 -0.810 1.845 0.697 0.788 0.016 -0.738 0.023 -0.585 -0.590 0.265

1 km 0.164 -0.870 0.758 0.985 -0.530 -0.355 0.909 -0.915 -0.728 0.326 -0.314 -0.690 -1.962

2 km 0.624 0.476 -1.031 -0.749 0.057 -0.489 0.914 0.914 -0.924 -0.834 0.302 -0.747 0.823

3 km 0.605 0.125 -1.035 -1.577 -0.300 -0.868 0.860 -0.211 -0.811 -0.454 -0.216 -0.587 0.883

4 km 0.556 -0.422 -0.571 -0.512 -0.350 -1.187 0.890 -0.442 -0.736 -0.913 -0.528 -0.652 0.878

5 km 0.491 -0.109 -0.580 -0.381 -0.026 -1.083 0.341 -0.623 -0.106 -1.273 -0.688 -0.495 1.097

1 km 0.396 1.228 -0.778 0.131 1.197 -0.505 -0.091 2.981 -0.318 -0.244 -0.035 -0.603 1.025

2 km 0.573 0.129 -0.744 -0.635 0.071 -0.938 0.292 0.292 -0.286 -0.436 0.284 -0.322 1.019

3 km 0.556 -0.433 -0.544 -0.866 -0.171 -0.634 0.860 0.011 -0.839 -0.815 -0.329 -0.688 0.939

4 km 0.482 -0.386 -0.452 -0.794 -0.530 -0.240 0.810 -0.620 -0.623 -1.143 -0.643 -0.744 0.803

5 km 0.451 -0.286 -0.422 -0.418 0.044 -1.685 0.125 -0.698 0.120 -1.466 -0.683 -0.308 1.017

1 km 0.436 -0.687 -0.158 -0.594 1.436 -0.529 0.136 0.286 -0.182 -0.605 -0.248 -0.113 0.877

2 km 0.275 -1.652 0.658 2.348 -0.259 1.220 -1.298 -1.298 1.332 1.335 0.142 2.726 0.416

3 km 0.257 -2.302 0.904 1.253 -0.265 1.128 -0.114 0.276 0.076 0.390 2.200 0.252 0.100

4 km 0.300 -1.314 0.256 1.207 -0.390 -0.703 0.063 2.626 -0.623 1.344 3.177 -0.447 0.377

5 km 0.329 -0.766 0.053 0.312 -0.360 -1.299 -0.324 2.719 -0.619 1.258 2.577 -0.378 0.841

1 km 0.262 -0.559 0.257 0.362 0.192 -0.035 -2.408 -0.315 2.444 -0.054 -0.296 0.959 0.675

2 km 0.288 -1.398 0.440 1.659 -0.319 0.307 -0.964 -0.964 1.003 2.336 -0.378 -0.502 0.386

3 km 0.196 -1.282 0.583 0.709 -0.094 -0.780 -0.230 0.606 0.149 1.400 2.063 -0.029 -0.420

4 km 0.250 -0.785 0.328 0.243 -0.320 -0.739 0.105 1.528 -0.426 1.485 1.973 -0.495 -0.104

5 km 0.292 -0.676 0.158 0.655 -0.543 -1.701 -0.337 2.290 -0.462 1.806 2.563 -0.342 0.527

Área de Floresta (Caf), Número de Fragmentos (NumPf), Tamanho Médio dos Fragmentos (MPSf), Índice de 

Forma dos Fragmentos (MSIf), Índice de proximidade de área florestada (MPIf), Distancia Media do fragmento 

mais próximo (MNNf), Area de matriz (Cam), Área de vegetação em rebrota/ arbustiva (Cau), Índice de 

proximidade de área de matriz (MPIm), Índice de proximidade de área de vegetação em rebrota/ arbustiva 

(MPIu), Índice de proximidade de área alterada (MPId), e Índice de Diversidade de Shannon para paisagem (SDI)

A8

A9

A6

A7

A4

A5

A24

A3

A22

A23

A20

A21
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3. HABITATS FRAGMENTADOS NA AMAZÔNIA: O QUE AFETA A 

DIVERSIDADE DE MORCEGOS? 

  

Manuscrito a ser submetido para Diversity and Distributions 

 

Fragmented habitats in Amazon: What matters to bat diversity? 

 

 

Ana C. M. Martins1, Michael R Willig 2, Steven J Presley 2, Jader Marinho-Filho1,3 

1 PPG Ecologia, Universidade de Brasília, Brasil. E-mail: martins79.ana@gmail.com 

2 Center for Environmental Sciences & Engineering and Department of Ecology & 

Evolutionary Biology, University of Connecticut, Storrs, CT, USA 

3 Departamento de Zoologia, Universidade de Brasília, Brasil 

 

  



103 

 

Resumo 

A degradação de florestas tropicais tem reduzido o percentual de habitat, criando 

paisagens fragmentadas e desmatadas. Estas alterações na paisagem causam muitos 

ajustes na distribuição, abundância e capacidade de cada espécie persistir em uma 

determinada área. Devido aos vários serviços ecossistêmicos desempenhados pelos 

morcegos dispersores de sementes, polinizadores, predadores de topo, estes animais 

contribuem para funcionamento das florestas e, portanto, merecem atenção particular 

por afetarem diretamente a integridade florestal. Desta forma, compreender como a 

diversidade dos morcegos é afetada por variações em uma paisagem fragmentada é 

necessária para subsidiar ações de manejo e de conservação. Com este objetivo, 

morcegos foram coletados em 24 sítios no sudeste da Amazônia Brasileira (96 noites, 

8640 m2.h / sítio), e a estrutura da paisagem também foi quantificada. As respostas às 

características da paisagem foram detectadas para riqueza, abundância total, 

equitabilidade, dominância, raridade, diversidade taxonômica, e diversidade filogenética 

de morcegos filostomídeos em um gradiente ambiental de perda florestal no sul da 

Amazônia. Nós usamos uma abordagem de múltiplas hipóteses concorrentes em uma 

seleção de modelos por AIC, com o objetivo de descobrir quais características da 

paisagem importam para as métricas de diversidade de morcegos: tamanho do 

fragmento; quantidade de floresta; características do hábitat, da matriz, ou de toda a 

paisagem. Este processo foi reproduzido para 5 escalas de análise com raio de 1, 2, 3, 4 

e 5 km, porque espécies tem diferentes estratégias de forrageio. Os dados foram 

analisados usando modelos lineares generalizados de efeito misto (GLMM). As 

dimensões de diversidade e abundância apresentaram relações variadas com as métricas 

da paisagem e dependente de escalas, as demais métricas não apresentaram um padrão. 

Diversidade taxonômica e filogenética respondem positivamente a área de floresta em 

escala local. A abundância apresentou respostas em todas as escalas e muito 

diferenciadas, o que demonstra as formas complexas em que perturbação antrópica pode 

afetar cada espécie de morcego, gerando em uma visão global associada a relações 

inconsistentes. O estudo reforça a ideia clássica da biologia da conservação, sobre a 

relação espécie-área, indicando que a quantidade de habitat é um determinador da 

diversidade taxonômica e filogenética de morcegos em áreas fragmentadas da 

Amazônia. 

 

Palavras-Chave: Amazônia, Fragmentação florestal, Ecologia de paisagens, 

Multidimensões da diversidade 
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Abstract 

The degradation of tropical forests has reduced habitat percent, creating deforested and 

fragmented landscapes. These changes in landscape cause many adjustments in 

distribution, abundance, and ability of each species to persist in an area. Because seed 

dispersers, pollinators, or top predators, contribute to the structure and function of 

forests, they deserve particular attention as they directly affect forest integrity.  Thus, 

understanding how bat diversity is affected by variation in fragmented landscape is 

needed to inform management and conservation action.  To do so, bats were collected at 

24 sites in the southern Brazilian Amazon (96 nights, 8640 m2.h / site), and landscape 

metrics was quantified as well.  Responses to landscape features were detected for 

richness, total abundance, evenness, dominance, rarity, taxonomic diversity, and 

phylogenetic diversity of phyllostomid bats along an environmental gradient of forest 

loss in southern Amazon. We have used multiple hypothesis approach in a model 

selection by AIC, to aim which landscape attribute matters most to bat diversity metrics: 

patch size; forest amount; habitat, matrix or landscape characteristics. This procedure 

was taken at five scales with radii of 1, 2, 3, 4 and 5 km, because bat species has 

different foraging strategies. Data were analyzed using generalized linear mixed effect 

models (GLMERs). Dimensions of bat diversity and abundance presented different 

relationships with landscape metrics and they are scale dependent, other community 

metrics did not show a pattern. Taxonomic and phylogenetic diversity were positively 

associated to forest area at local scale. Total abundance presented different responses at 

all scales, which shows the complex ways in which human disturbance can affect each 

bat species, resulting in an overall view linked to inconsistent relationships. The study 

reinforces the classical idea of conservation biology on the species-area relationship, 

indicating that the amount of habitat is a determiner of the taxonomic and phylogenetic 

diversity of bats in fragmented areas of the Amazon. 

 

Keywords: Amazon, Forest fragmentation, Landscape ecology, Multi-scale approach, 

Multidimensions of biodiversity 
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3.1. Introdução 

   

A perda de habitat e a fragmentação são consideradas as ameaças mais sérias à 

biodiversidade e a principal causa da atual crise de extinção (Laurance & Bierregaard 

1997). A porcentagem de áreas alteradas do mundo é extremamente alta, e continua em 

ascensão, associada a perdas globais de florestas de cerca de 2,3 milhões de quilômetros 

quadrados em uma década (Hansen et al. 2013). Os trópicos representam o único 

domínio climático a apresentar uma tendência de aumento de perda florestal de cerca de 

2000 quilômetros quadrados por ano.  Entretanto, a visão maniqueísta, muitas vezes 

transmitida pelo debate de perda de habitat versus fragmentação enfraqueceu por um 

tempo o progresso das pesquisas para conter a crise da biodiversidade em um momento 

em que grandes mudanças no uso da terra rapidamente alteram diversos ecossistemas 

(Gibson et al. 2011, Lindenmayer, Cunningham & Young 2012, Villard & Metzger 

2014).  

Entre os processos associados à modificação da paisagem que afetam os padrões 

de biodiversidade estão a perda de vegetação nativa, a fragmentação (causando uma 

ruptura na vegetação nativa) e a permeabilidade ou utilidade da matriz (Tscharntke et al. 

2012). Enquanto, a perda de vegetação nativa e efeitos da matriz estão associados com a 

presença e proporção paisagens naturais ou modificadas, independentemente do arranjo 

espacial (composição da paisagem), a fragmentação per se afeta a conectividade e 

arranjo espacial (configuração da paisagem) das manchas de recurso (Bennett, Radford 

& Haslem 2006). Assim, uma compreensão abrangente dos efeitos de perda de 

vegetação nativa, a fragmentação per se e o uso da matriz por vários aspectos das 

comunidades animais, demanda o emprego de características das paisagens, tanto de 

composição quanto de configuração. 

O debate sobre a importância relativa da perda de habitat e da fragmentação na 

biodiversidade chegou a um impasse (Villard & Metzger 2014). Os dois fenômenos 

geralmente ocorrem simultaneamente (Haila 2002) e suas consequências muitas vezes 

se confundem (Didham, Kapos & Ewers 2012), o que leva a necessidade de se isolar os 

efeitos de cada um deles (Fahrig 2003, Lindenmayer & Fischer 2007), mesmo que 

estudos experimentais indiquem que a configuração tanto do habitat (Robertson & 
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Radford 2009) quanto da matriz (Villard & Haché 2012) influenciam a permeabilidade 

da paisagem e a interação das espécies (Cooper, Li & Montagnes 2012). 

Quando se deseja estudar a influência da variação paisagem, morcegos são 

animais relevantes, pois utilizam diferentes tipos de habitat para vários aspectos de sua 

ecologia (e.g. abrigo, forrageio, Kunz & Fenton 2005). Entre os mamíferos, são um dos 

grupos mais especiosos e abundantes em localidades tropicais (Voss & Emmons 1996), 

realizando importantes serviços ecológicos, como a dispersão de sementes e polinização 

(Kunz et al. 2011). Igualmente, a composição de espécies de morcegos pode estar 

associada às características ambientais (Willig et al. 2000, Stoner 2005), à 

disponibilidade de recursos (Aguirre et al. 2003, Giannini & Kalko 2004), à degradação 

do habitat (Fenton et al. 1992, Medellín et al. 2000, Estrada & Coates-Estrada 2002, 

Clarke et al. 2005), ou à fragmentação do habitat (Gorresen & Willig 2004, Gorresen et 

al. 2005). Devido a essas características, o número estudos sobre morcegos em habitats 

neotropicais fragmentados tem aumentado (Fenton et al. 1992, Cosson et al. 1999, 

Schulze et al. 2000, Gorresen & Willig 2004, Gorresen et al. 2005, Klingbeil & Willig 

2009, Cisneros et al. 2015).  

As diferenças nos padrões de forrageamento e recursos alimentares pelos 

morcegos desencadeiam respostas específicas ou de acordo com a guilda para diferentes 

características da estrutura de paisagens. Como já verificado em estudos prévios, as 

respostas dos morcegos às características da paisagem parecem ser espécie-especificas e 

dependentes da escala (Gorresen & Willig 2004, Gorresen et al. 2005, presente estudo, 

Capítulos 1 e 2). Além disso, as abordagens com multi-escalas são essenciais para 

interpretar quaisquer variações seja em nível de comunidade ou de população (Klingbeil 

& Willig 2009), permitindo verificar relações como frugívoros e quantidade de floresta, 

ou insetívoros e a configuração da paisagem.  

Para prever os efeitos de alterações antrópicas sobre as comunidades e subsidiar 

uma política eficaz de conservação é fundamental compreender os padrões espaciais da 

biodiversidade e os mecanismos que os moldam. O estudo dos fatores que influenciam a 

dinâmica espacial da biodiversidade tem se baseado principalmente na dimensão 

taxonômica (Cisneros et al. 2015). Grande parte destes estudos considera riqueza de 

espécies como substituta para a biodiversidade, o que implica em usar todas as espécies 

como igualmente distintas, não ponderando sobre a variação evolutiva entre as espécies. 
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Desta forma, análises baseadas somente na dimensão taxonômica podem gerar uma 

visão incompleta e tendenciosa da dinâmica da biodiversidade (Stevens et al. 2003).  

Trabalhos mais recentes têm procurado incluir histórias evolutivas nos cálculos 

das estimativas da biodiversidade (Cisneros et al. 2014, Stevens & Tello 2014, Cisneros 

et al. 2015, Stevens & Gavilanez 2015). A dimensão filogenética da biodiversidade 

expressa diferenças evolutivas entre as espécies com base em quantas vezes esta 

divergiu de um ancestral comum (Faith 1992). Desta forma, uma avaliação que inclua 

as dimensões taxonômica e filogenética da biodiversidade, além de seus índices 

clássicos (equitabilidade, raridade, dominância, abundância) ao longo de gradientes 

ambientais revela mais sobre a importância relativa de mecanismos ecológicos e 

evolutivos que estruturam os componentes das comunidades, do que uma análise mais 

simples baseada somente na riqueza de espécies. 

No bioma amazônico, as florestas de terra-firme são o principal tipo de 

vegetação, e a riqueza de espécies de mamíferos neste habitat é muito maior que em 

outras formações vegetais do bioma, aparentemente em função da alta heterogeneidade 

e diversidade florística desta floresta (Haugaasen & Peres 2005). Entretanto, o intenso 

desmatamento em alguns estados da Amazônia tem contribuído para o processo de 

fragmentação e perda de habitats ricos como esta floresta. Estas alterações na paisagem 

causam muitos ajustes na distribuição, abundância e capacidade de cada espécie 

persistir em uma determinada área. Devido aos vários serviços ecossistêmicos 

desempenhados pelos morcegos, estes animais contribuem para o funcionamento dos 

ecossistemas florestais. Assim, compreender como as dimensões da diversidade de 

morcegos são afetadas por variações de uma paisagem fragmentada promoverá o 

avanço das discussões a respeito dos efeitos isolados da fragmentação e perda de habitat 

sobre a biota auxiliando tomadas de decisões no âmbito da sua conservação. 

O presente estudo teve como objetivo identificar quais as características da 

paisagem (composição e configuração) que melhor explicam a variação da diversidade 

taxonômica e filogenética de morcegos, além de outros parâmetros de comunidades, 

através de uma abordagem de múltiplas hipóteses concorrentes. Estas permitiram 

avaliar separadamente o processo de fragmentação (métricas de configuração de 

paisagem) e o processo de perda de habitat (métricas de composição da paisagem), com 

um enfoque de análise de multi-escalas de resposta. Desta forma, é esperado que a 
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diversidade taxonômica seja mais afetada por características associadas à quantidade de 

floresta (composição), visto que riqueza de espécies e abundância total são geralmente 

relacionadas as variações na quantidade de recurso (alimento e abrigo).  E a diversidade 

filogenética seria influenciada tanto pela composição quanto pela configuração, baseada 

no pressuposto de que a diversidade das características das espécies são conservadas 

filogeneticamente e associadas à diversidade de recursos. 

 

3.2. Materiais e Métodos  

 

Área de Estudo. O estudo foi realizado no município de Alta Floresta (09°53’S, 

56°28’W), localizado no norte do estado do Mato Grosso. O município se encontra 

dentro do bioma amazônico e a formação vegetal dominante é a floresta de terra firme. 

Atualmente, há apenas 46% de vegetação nativa restante nesta área, caracterizando o 

município como um dos que mais desmatam na Amazônia. A matriz antrópica é 

formada essencialmente de inúmeras propriedades rurais voltadas para a pecuária, 

constituindo assim uma paisagem de pasto relativamente homogênea (Michalski et al. 

2008). 

O desenho amostral consta de 24 sítios no município de Alta Floresta, estado do 

Mato Grosso, situado no arco de desmatamento da Amazônia (Figura 3-1). Para cada 

um destes sítios foram consideradas 5 áreas circulares de 1 a 5 km para análise espacial 

em multi-escalas. 
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Figura 3-1. Área de Estudo no município de Alta Floresta, norte do estado do Mato Grosso, 

classes de cobertura do solo, sítios amostrais e suas respectivas áreas circulares utilizadas na 

análise de múltiplas escalas. 

 

Captura dos animais. Morcegos foram coletados em 24 sítios no sul da Amazônia 

brasileira (96 noites, 8640 m2.h/sitio). Todos os sítios (1 km) seguem o mesmo 

protocolo de coletas, utilizando 12 redes de neblina (12 x 2,6 m) dispostas ao longo de 

trilhas (picadas abertas para o estudo) em sub-bosque, abertas seis horas por noite. Para 

inserir a variação sazonal foram realizadas 4 noites de coleta em cada unidade amostral 

(em estações secas e chuvosas), totalizando 96 noites de coleta. Os trabalhos de campo 

foram realizados com amostragem de dois sítios (1 km) na mesma noite, em quatro 

campanhas com 12 noites de coleta, sendo duas viagens na estação seca (abril e julho de 

2013) e duas viagens na estação chuvosa (outubro de 2013 e janeiro de 2014). O esforço 

amostral total não variou entres os sítios, com 8640 m2.h/ sítio (totalizando 207360 

m2.h), calculado de acordo com Straube & Bianconi (2002), multiplicando a área de 

cada rede pelo tempo de exposição em campo, pelo número de repetições pelo número 

de redes. 

Os indivíduos capturados tiveram os dados biométricos registrados (peso e 

antebraço) para identificação em nível de espécie e foram liberados no local da captura. 

Todos indivíduos capturados receberam marcações com o número do sítio, para 
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verificar se um indivíduo usa mais de um sítio, ou se há troca entre eles. O número do 

sítio foi colocado na parte inferior da membrana da asa através de marcação temporária 

por pontos (~1 ano). A identificação das espécies segue Gardner (2007), Lim & 

Engstrom (2001) e Díaz et al. (2011). Exemplares testemunhos das espécies registradas 

foram coletados e depositados na Coleção de Mamíferos da Universidade de Brasília. 

As coletas e capturas foram autorizadas pela licença do ICMBIO (SISBIO 36201-2). 

Variáveis Resposta. A família Phyllostomidae é o foco deste estudo porque é a família 

mais diversa taxonômica e funcionalmente na região Neotropical, agindo em um amplo 

espectro de interações biológicas, e sendo reconhecidos como indicadores da qualidade 

do habitat (Fenton et al. 1992, Medellín et al. 2000, Jones et al. 2009). Diferentes 

componentes da biodiversidade foram analisados sob efeitos de diferentes composições 

e configurações da paisagem. Incluir medidas de biodiversidade baseadas na abundância 

relativa (equitabilidade, dominância, raridade e diversidade) em análises e não apenas 

usar a riqueza é de extrema importância, pois estas medidas não variam com a paisagem 

da mesma forma (Gorresen & Willig 2004). Desta forma, foram analisadas: riqueza, 

abundância, equitabilidade, índice de dominância, índice de raridade, diversidade 

taxonômica (Shannon), Diversidade filogenética (Rao`s Q), Diversidade filogenética 

ponderada pela abundância (Rao`s Q, abundância).  

A riqueza foi calculada pelo número de espécies em cada sítio.  O índice de 

Berger & Parker (1970) foi usado para obter a dominância (número de indivíduos da 

espécie mais abundante/ número total de indivíduos da comunidade). Raridade foi 

obtida pelo número de espécies em cada sítio cuja abundância relativa na área de estudo 

foi ≤ S−1 (Camargo 1992). Equitabilidade (Pielou 1975), uma medida da distribuição 

dos indivíduos pelas espécies, foi calculada por pela formula J = H'/ (ln S), onde H' é o 

índice de diversidade de Shannon-Weiner e S é o número de espécies. 

A diversidade taxonômica foi calculada pelo índice de diversidade verdadeira de 

Shannon (Jost 2006). A diversidade filogenética (Faith 1992, Botta‐Dukát 2005, 

Cisneros et al. 2014) foi baseada no comprimento dos ramos de uma super-árvore em 

nível de espécie para os morcegos (Jones, Bininda‐Emonds & Gittleman 2005). Esta 

árvore é uma das mais completas disponíveis para morcegos. Das 43 espécies de 

morcegos da família Phyllostomidae analisadas, apenas quatro não estavam presentes 

nesta árvore. E nestes casos as espécies foram substituídas pelo congênere mais 
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próximo presente na super-árvore: Micronycteris megalotis (M. microtis), Artibeus 

aztecus (A. gnomus), Tonatia bidens (T. saurophila), Plathyrrhinus helleri (P. incarum). 

Os efeitos dessas substituições são mínimos devido ao comprimento dos ramos das 

espécies congêneres serem muito similares. O valor da diversidade filogenética será 

estimado pela entropia quadrática de Rao (Q Rao; Botta‐Dukát 2005).  

As distribuições dessas variáveis são de diferentes famílias, e foram 

incorporadas aos modelos da seguinte forma: diversidade taxonômica é gaussiana; 

dominância e diversidade filogenética são distribuição gama (link-identity) e a 

equitabilidade transformada por: Equitabilidade ^(1/2), apresentou distribuição 

gaussiana. 

Para testar a existência de autocorrelação espacial, foi utilizado o teste de I de 

Moran (Moran 1950) nos resíduos dos modelos. Os resultados dos testes não foram 

significativos, de modo que não houve necessidade de explicar a correlação espacial 

entre as variáveis nos locais de amostragem. 

Variáveis de paisagem. A paisagem foi previamente mapeada por classificação não-

supervisionada das imagens de satélite Landsat 5 TM do município no ano de início das 

coletas de dados em campo (2013), obtidas no banco de dados do INPE 

(http://www.dgi.inpe.br/CDSR/). As classificações foram realizadas com o programa 

ENVI 4.7 (http://www.envi.com.br/) sendo as classes: floresta primária, matriz de pasto, 

áreas de vegetação com rebrota e ou arbustiva e áreas muito alteradas, mas que não são 

consideradas pasto.  

As métricas da paisagem (McGarigal & Marks 1995) foram obtidas no software 

ArcGis 9.3, por meio da extensão Patch Analyst. Com o objetivo de evitar a utilização 

de métricas redundantes, optou-se por verificar colinearidade e autocorrelação das 

variáveis. Primeiramente, evitou-se a multicolinearidade nos modelos por meio da 

exclusão de variáveis de paisagem com fatores de inflação da variância > 10, utilizando 

a função vif () do pacote car no R. 

Como a abordagem da análise é exploratória, por ter muitas variáveis, modelos e 

hipóteses, foi escolhido um valor de corte para inflação da variância mais liberal que o 

tradicional (cerca de 4). Mesmo com esta seleção por vif, ainda foi necessário resolver 

duas questões de colinearidade: 1) a variável Caf (quantidade de área florestada) 
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indicava colinearidade com algumas outras métricas, mas por ser uma das variáveis 

explicativas mais importantes, optou-se por fazer um tratamento de resíduos para retirar 

efeito de Caf sobre as outras variáveis e; 2) a variável Cad (quantidade de área alterada) 

mesmo após estes dois tratamentos ainda apresentava colinearidade e foi retirada da 

análise.  

As variáveis selecionadas foram: Tamanho do Fragmento (Psize), Área de 

Floresta (Caf), Número de Fragmentos (NumPf), Tamanho Médio dos Fragmentos 

(MPSf), Índice de Forma dos Fragmentos (MSIf), Índice de proximidade de área 

florestada (MPIf), Distância Média do fragmento mais próximo (MNNf), Área de 

matriz (Cam), Área de vegetação em rebrota/ arbustiva (Cau), Índice de proximidade de 

área de matriz (MPIm), Índice de proximidade de área de vegetação em rebrota/ 

arbustiva (MPIu), Índice de proximidade de área alterada (MPId), e Índice de 

Diversidade de Shannon para paisagem (SDI) (Tabela 3-1). Por fim, as variáveis foram 

escalonadas através do score Z, função scale () do R. 

 

Tabela 3-1. Métricas de paisagem, siglas e seus significados. CP são métricas de 

composição da paisagem e CF são métricas de configuração da paisagem. 

 

 

Análises Estatísticas. As análises se basearam em múltiplas hipóteses concorrentes, 

que se baseiam nas teorias de que fundamentam a ecologia de paisagens e os estudos de 

fragmentação (teoria de biogeografia de ilhas, MacArthur & Wilson 1963). Modelos 

lineares generalizados de efeito misto foram usados (glmer, R Development Core Team 

2013), porque quando se trabalha com estudos observacionais com efeitos aleatórios é 

Abreviação Tipo O que é?  O que representa? 

Psize CP Tamanho real do fragmento em que se encontra a amostra Tamanho do Fragmento

Ca CP Percentual da classe de cobertura do solo na paisagem 
Quantidade relativa daquela classe na paisagem                               

(Caf- floresta, Cam- matriz de pasto, Cau- vegetacao arbustiva)

NumPf CP Número de fragmentos de floresta na paisagem Fragmentação da Paisagem

MPSf CP Tamanho médio de fragmentos Quantidade e Qualidade do habitat

MNNf CF Distância média dos fragmentos vizinhos mais próximos  Isolamento dos fragmentos (média das distâncias mais curtas)

MPI CF Índice de proximidade das manchas de floresta Isolamento de forma geral, de cada classe (MPIf, MPIm, MPIu)

MSIf CF Índice de forma das manchas de floresta Nível de recortes e efeito de borda

SDI CP Índice de Diversidade de Shannon da paisagem Nível de heterogeneidade horizontal da paisagem
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necessária grande atenção à pseudoreplicação, e saber como reconhecê-la (Crawley 

2007a, ver Cap. 19. Mixed-Effects Models), controlando o ruído da variação espacial 

através dos blocos aleatórios do glmer. Essas hipóteses concorrentes (Tabela 3-2) são 

descritas por um ou mais modelos, e este conjunto de modelos definidos a priori foi 

submetido a uma seleção de modelos com base no Critério de Informação de Akaike 

(AIC; Anderson & Burnham 2002).  

O AIC indica o desvio entre a distribuição proposta no modelo e a distribuição do 

conjunto de dados, sendo que o modelo com menor AIC representa uma distribuição 

mais plausível. Entretanto, pela teoria da informação de Akaike, entre os modelos 

concorrentes, também são considerados plausíveis aqueles com delta-AIC < 2 (delta-

AIC: diferença entre o menor valor de AIC e o valor do modelo analisado). Desta 

forma, como podem ser gerados mais de um modelo que explique a distribuição da 

variável resposta, os modelos mais plausíveis para cada variável resposta (14 

populações de morcegos mais abundantes) foram selecionados com os seguintes 

critérios: 1) Modelos que apresentam ΔAIC < 2 são considerados bons modelos; os 

demais são excluídos; 2) Se o modelo nulo estiver entre os modelos com ΔAIC < 2, 

nenhum modelo selecionado é plausível para aquela variável; 3) Modelos selecionados 

que não atendem as premissas dos testes de modelo linear (lm) também são excluídos 

(análise de resíduos). 
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Tabela 3-2. Múltiplas hipóteses concorrentes, com modelos lineares generalizados 

de efeito misto (Glmer) foram usados para testar quais características da paisagem 

subsidiam a persistência de 14 espécies de morcegos na região de Alta Floresta, 

MT, Brasil, entre 2013 e 2014. 

 

 

3.3. Resultados  

 

Um esforço amostral total de 207.360 m2.h resultou na captura de 1.638 

filostomideos representando 43 espécies em 24 sítios no sudeste da Amazônia Brasileira 

(96 noites, 8640 m2.h / sítio, Tabela S 7- Material Suplementar). A riqueza variou de 8-

20 espécies, e a abundância entre 22-154 indivíduos. As análises focaram nas variáveis: 

riqueza, abundância, diversidade taxonômica, diversidade filogenética 1 (ponderada 

pela abundância), diversidade filogenética 2, equitabilidade, dominância e raridade de 

morcegos filostomideos da área (Tabela 3-3).  

  

Hipóteses Concorrentes Modelos 

Hipótese 1. Só o Tamanho do Fragmento importa m1) Y~Psize

Hipótese 2. Só a Area total de Habitat importa m2) Y~Caf

m3) Y~Caf+MPSf+NumPf+MPIf +MSIf+MNNf 

m4) Y~MPSf+NumPf+MPIf +MSIf+MNNf 

m5) Y~Caf+MPSf+NumPf 

m6) Y~MPSf+NumPf 

m7) Y~Caf+ MPIf +MSIf+MNNf 

m8) Y~MPIf +MSIf+MNNf 

m9) Y~Cam+Cau+MPId+MPIu+MPIm 

m10) Y~Cam+Cau 

m11) Y~MPId+MPIu+MPIm  

m12) Y~Caf+Cam+Cau+ SDI 

m13) Y~Caf+Cam+Cau 

m14) Y~SDI 

Hipótese 6. Tudo importa
m15) Y~Psize+Caf+ MPSf+NumPf+MPIf 

+MSIf+MNNf+Cam+Cau+MPId+MPIu+MPIm+SDI

Hipótese 7. Nada importa m16) Y~1 

Variáveis de Paisagem: Psize (Tamanho do fragmento), Caf (Area Total de Floresta), MPSf (Tamanho Médio dos Fragmentos 

de Floresta), NumPf (Número de Fragmentos de Floresta), MPIf (Índice de Proximidade dos Fragmentos Florestais), MSIf 

(Índice de Forma dos Fragmentos Florestais), MNNf (Índice de Vizinho Florestal Mais Próximo), Cam (Área Total de Matriz), 

Cau (Área Total de Vegetaçao Rasteira ate 3 m), MPId (Índice de Proximidade de Áreas Alteradas, MPIu (Índice de 

Proximidade de Áreas de Vegetacao Rasteira  até 3 m), MPIm ((Índice de Proximidade de Áreas de Matriz), SDI (Índice de 

Diversidade de Shannon para Paisagem, ou Heterogeneidade Horizontal)

Hipótese 3. Só o habitat importa

Hipótese 4. Só a matriz importa

Hipótese 5. A diversidade da paisagem é o 

determinante
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Tabela 3-3. Lista de métricas de diversidade de morcegos filostomideos, em cada sítio 

amostrado na região de Alta Floresta, MT, Brasil, entre 2013 e 2014. Latitude (lat), 

Longitude (long), Riqueza (S), Abundância (Abun), Diversidade Taxonômica (TD), 

Equitabilidade (Even), Dominância (Dom), Raridade (Rar), Diversidade Filogenética 

ponderada pela abundância (PD). 

 

 

 As relações observadas entre as dimensões de diversidade, índices de 

comunidade e métricas da paisagem, dentro das hipóteses concorrentes testadas são 

variadas e dependentes de escala (Tabela 3-4). Entretanto apenas abundância, e as 

dimensões taxonômica e filogenética apresentaram alguma influência da paisagem. 

Tanto a diversidade taxonômica, quanto a filogenética respondem positivamente à área 

de floresta, mas apenas na escala local (1 km). A variável abundância total apresentou 

respostas em todas as escalas e muito diferenciadas. Os dados completos da seleção de 

modelos em cada escala estão no Material Suplementar, nas tabelas S 8 (escala 1 km), S 

9 (escala 2 km), S 10 (escala 3 km), S 11 (escala 4 km) e S 12 (escala 5 km). Além 

Sítio lat long S Abun TD Even Dom Rar PD1 PD2

A1 -9,877549 -56,295876 17 98 8,88 0,41 2,8 7 5,58 3,97

A2 -9,878533 -56,302573 14 49 5,75 0,39 1,81 6 3,06 3,55

A3 -9,897928 -56,30027 13 63 9,22 0,55 3,94 5 7,45 3,09

A4 -9,905668 -56,305312 20 93 11,8 0,45 4,04 12 8,23 3,64

A5 -9,957614 -55,951489 9 22 6,23 0,57 2,44 2 4,48 3,52

A6 -9,950251 -55,958085 13 98 4,05 0,3 1,51 4 2,2 3,14

A7 -9,958174 -56,048364 11 39 6,67 0,5 2,29 5 4,31 3,53

A8 -9,953552 -56,061263 17 106 7,3 0,34 3,03 8 5,14 3,57

A9 -9,942451 -55,927298 15 54 8,55 0,47 3,6 8 5,83 4,17

A10 -9,942509 -55,910194 11 42 6,54 0,55 2,1 5 3,9 3,96

A11 -9,92381 -56,04106 17 59 10,13 0,5 2,81 9 6,14 3,09

A12 -9,915531 -56,038271 8 38 5,17 0,51 2,92 4 4,2 3,17

A13 -9,824235 -55,932595 20 154 4,35 0,23 1,52 10 2,23 2,78

A14 -9,814494 -55,930855 17 153 2,81 0,19 1,29 7 1,63 3,17

A15 -9,643042 -55,934214 15 51 10 0,52 3,92 8 7,5 3,17

A16 -9,640304 -55,944445 13 67 6,01 0,38 2,16 5 3,7 3,64

A17 -9,663943 -55,966854 20 71 12,56 0,5 3,74 12 8,33 3,93

A18 -9,672559 -55,962293 10 31 7,08 0,56 3,44 3 5,49 3,24

A19 -9,977343 -56,413199 11 36 7,4 0,53 3 3 5,54 3,62

A20 -9,979742 -56,402502 15 73 8,27 0,43 2,92 7 5,6 3,95

A21 -9,968642 -56,438424 16 76 10,47 0,5 5,43 6 8,32 4,04

A22 -9,965562 -56,447263 13 46 8,18 0,51 2,71 4 5,43 3,25

A23 -9,781029 -55,92409 13 71 8,45 0,52 2,84 6 5,76 3,48

A24 -9,787842 -55,926447 21 93 10,46 0,43 2,66 13 5,72 3,91

21 154 12,6 0,6 5,4 13 8,3 4,2

8 22 2,8 0,2 1,3 2 1,6 2,8

3,6 34,6 2,5 0,1 1 3 1,9 0,4

Máximo valor

Mínimo valor

Desvio Padrão
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disso, no Material Suplementar também consta tabela com todas as métricas de 

paisagem em cinco escalas para 24 sítios de uma área fragmentada no sul da Amazônia 

(S 13). 

 

Tabela 3-4. Modelos selecionados (em negrito) nas 5 escalas de análise, para cada uma 

das métricas de diversidade de morcegos em 24 sítios de uma paisagem fragmentada ao 

sul da Amazônia, região de Alta Floresta, MT, Brasil, entre 2013 e 2014.    
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Em uma visão mais metodológica, focada em quais métricas de ecologia de 

paisagens seriam mais importantes para a conservação dos morcegos em uma área, foi 

feita uma exposição gráfica de como e quais variáveis afetam o número total de 

morcegos (abundância total, única variável associada a diferentes características da 

paisagem em diferentes escalas). Assim como foi visto no capítulo anterior, nota-se que 

a área total de habitat (floresta) é a que tem mais impacto sobre a abundância total, 

seguida de outras medidas de habitat (proximidade, número, tamanho e forma dos 

fragmentos), mas nem sempre com relações positivas. Contra intuitivamente, a 

quantidade de morcegos está positivamente associada à matriz e vegetação arbustiva e 

negativamente associada à quantidade de habitat florestal. A diversidade de paisagem, 

forma e tamanho dos fragmentos tiveram de forma geral, influência positiva sobre esses 

morcegos, como foi visto no capítulo anterior (Figura 3-2). 

 

Figura 3-2. Frequência e sinal do efeito de cada variável de paisagem sobre a 

abundância total de morcegos em cada comunidade analisada na região de Alta Floresta, 

MT, Brasil, entre 2013 e 2014.  

 

3.4. Discussão  
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Apenas a abundância, e as dimensões taxonômica e filogenética apresentaram 

alguma influência da paisagem. As dimensões de diversidade e abundância total 

apresentaram relações variadas com as métricas da paisagem e dependente de escalas. 

Diversidade taxonômica e filogenética respondem positivamente à área de floresta em 

escala local. A variável abundância total apresentou respostas em todas as escalas e 

muito diferenciadas, o que demonstra as formas complexas em que perturbação 

antrópica pode afetar os morcegos de forma geral. 

As relações negativas da abundância total de morcegos com o habitat florestal, 

obtidas em quase todas as escalas, apresentam forte influência do comportamento de 

espécies predominantes como Carollia perspicillata e Artibeus planirostris (frugívoro 

generalista). Mas deve-se ressaltar que mesmo frugívoros generalistas que são 

associados com frequência aos ambientes alterados com pouca cobertura florestal, 

necessitam de baixos índices de isolamento (relação negativa com MPIf em algumas 

escalas).  

As relações, de certa forma antagônicas, do número total de morcegos com a 

paisagem são reflexo das diferentes respostas encontradas para cada espécie em cada 

escala. Como foi visto no capítulo anterior, os grandes frugívoros mais comuns (A. 

lituratus e A. planirostris), são mais abundantes em paisagens mais heterogêneas (em 

todas as escalas). O outro grande frugívoro, A. obscurus está associado à cobertura 

florestal desde a primeira escala. Glossophaga soricina (nectarívoro) prefere paisagens 

mais heterogêneas, com menor quantidade de matriz (pasto) e reduzido isolamento das 

manchas de floresta. Lophostoma silvicola (insetívoro) está associado à matriz e 

vegetação arbustiva em grandes escalas. Desta forma, se alguns morcegos são sensíveis 

ao desmatamento e outros não, e as repostas à alteração do habitat variam muito entre as 

espécies e com a escala espacial, a abundância total não é a melhor medida para avaliar 

o que garante a persistência deste grupo focal em uma paisagem.  

 As dimensões taxonômica e filogenética da diversidade de morcegos respondem 

positivamente à quantidade de habitat, uma característica clássica da composição da 

paisagem. A dimensão taxonômica está em concordância com outro estudo neotropical 

recente na Costa Rica, que indica que a variação na diversidade taxonômica foi melhor 

explicada por características de composição da paisagem (Cisneros et al. 2015). 

Entretanto, para estes autores a variação na diversidade filogenética foi melhor 
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explicada por uma combinação das características de composição e configuração, o que 

não foi observado no presente estudo, no qual a diversidade filogenética responde 

apenas a uma característica de composição do habitat, floresta de terra-firme. 

As relações entre diversidade de morcegos e a paisagem, observadas em outras 

localidades neotropicais, são variadas (Gorresen & Willig 2004, Paraguai, Meyer & 

Kalko 2008a, Panamá, Klingbeil & Willig 2009, 2010, Peru, Avila-Cabadilla et al. 

2012, México, Cisneros et al. 2015, Costa Rica). De forma geral, foram encontradas 

associações positivas entre cobertura florestal e aspectos da diversidade taxonômica, 

mas as relações entre esta dimensão da diversidade e as métricas de configuração da 

paisagem (distância entre fragmentos, por exemplo) são muitas vezes contraditórias. 

Outros estudos sugerem que estes resultados contrastantes podem emergir de diferenças 

nas variações da permeabilidade e utilidade da matriz para morcegos (Harvey et al. 

2006, Harvey & Villalobos 2007), na abrangência da alteração da paisagem (Pardini et 

al. 2010), ou em diferenças no pool de espécies regionais (Cisneros et al. 2015). 

Modelos propostos por Pardini et al. (2010) consideram que o risco de extinção 

local é definido pelo tamanho do fragmento, as taxas de imigração pela cobertura 

vegetal na paisagem, e a recuperação de perdas de espécies locais depende do pool de 

espécies da paisagem. Estes autores encontraram que os efeitos do tamanho do 

fragmento são evidentes apenas em paisagens com níveis intermediários de cobertura 

florestal, que mantém alta diversidade da paisagem, e nestes casos, as chances de elevar 

a biodiversidade através da gestão e manejos locais são maiores. Altos níveis de 

desmatamento podem direcionar a biota nativa para uma cascata de extinções, 

resultando em danos de larga escala, com perda de animais especialistas em florestas, de 

resiliência ecológica e da eficácia das gestões locais (Pardini et al. 2010). 

Os efeitos da configuração da paisagem sobre a diversidade taxonômica de 

morcegos são muito mais complexos e inconstantes, apresentando relações em áreas 

com menor nível de alteração antrópica (Klingbeil & Willig 2009, 2010), com níveis 

intermediários (Cisneros et al. 2015) ou com níveis maiores de alterações (Meyer & 

Kalko 2008a). No presente estudo, numa área que tem níveis intermediários de 

fragmentação não se observou nenhuma relação da diversidade taxonômica de 

morcegos com atributos de configuração de paisagem.  Assim, nota-se que em alguns 

casos, a quantidade de paisagem modificada pode não explicar as variações nas 
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respostas da diversidade em relação a paisagem, mas deve-se levar em consideração a 

interferência do tipo de matriz de cada estudo, que pode ser água, pasto e diferentes 

tipos de agricultura. Cisneros et al. (2015) indicam a necessidade de avaliação explícita 

da influência da matriz na diversidade taxonômica para elucidar esta relação com a 

paisagem em estudos futuros. Neste ponto, ressalta-se que devem ser avaliados e 

comparados diversos tipos de matriz e seus efeitos não só sobre os animais, mas 

também sobre a qualidade dos fragmentos florestais e sua estrutura (analisada no 

capítulo 1). 

Refletindo sobre relações encontradas entre paisagem e a biota, e o atual cenário 

de alterações da configuração da superfície terrestre (77% modificado pelo homem), 

com 40% transformado em agropecuária e, 37% em ilhas de habitats naturais imersas 

em áreas alteradas (Ellis et al. 2010), sabe-se que a conservação da biodiversidade 

depende diretamente de reservas em áreas privadas e do controle dos níveis de alteração 

da paisagem no entorno. Assim, a manutenção de altas diversidades taxonômica e 

filogenética de prestadores de serviços ecossistêmicos como os morcegos, depende da 

conservação do habitat natural, com quantidades intermediárias a altas deste habitat. E 

por fim, o estudo reforça a ideia clássica da biologia da conservação, sobre a relação 

espécies-área, indicando que a quantidade de habitat é um determinante da diversidade 

taxonômica e filogenética de morcegos em áreas fragmentadas da Amazônia 
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3.6. Material Suplementar  

 

S 7. Lista de espécies de morcegos registrados em 24 sítios neotropicais (A1 – A24) de 

floresta Amazônica, no município de Alta Floresta - MT, entre 2013 e 2014. F 

representa a família: P = Phyllostomidae, V = Vespertillionidae, M = Molossidae, E = 

Emballunoridae, T = Thyropteridae. 

 

  

# Espécies F A1 A2 A3 A4 A5 A6 A7 A8 A9 A10 A11 A12 A13 A14 A15 A16 A17 A18 A19 A20 A21 A22 A23 A24

1 Artibeus concolor P 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 2

2 Artibeus lituratus P 7 1 0 5 3 2 3 4 0 3 4 0 5 1 2 3 7 2 0 8 2 0 0 1

3 Artibeus obscurus P 5 0 6 12 0 1 3 15 1 2 0 0 1 3 1 3 0 0 5 1 4 1 0 0

4 Artibeus planirostris P 10 1 8 14 1 7 0 21 7 0 1 10 1 1 1 3 4 3 2 13 13 1 3 3

5 Dermanura anderseni P 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0

6 Dermanura cinerea P 2 3 2 0 1 4 1 1 0 0 4 0 2 3 0 1 2 0 1 1 1 2 3 6

7 Dermanura gnoma P 0 0 1 1 0 0 0 0 0 0 1 0 1 1 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0

8 Dermanura glauca P 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0

9 Carollia brevicauda P 2 3 8 0 0 6 1 16 15 0 2 0 18 13 5 0 0 2 2 5 9 2 2 6

10 Carollia castanea P 1 0 0 0 0 2 0 3 2 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 1

11 Carollia perspicillata P 35 27 16 23 9 65 17 35 14 20 21 13 101 119 13 31 19 8 12 25 14 17 25 35

12 Chiroderma trinitatum P 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 2 0 0 0 0 0 0 0

13 Choeroniscus minor P 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 1 0 0 0 0 0

14 Desmodus rotundus P 1 0 0 0 1 1 1 0 1 2 0 0 0 0 0 0 3 0 1 4 0 0 0 1

15 Glossophaga soricina P 0 1 6 1 0 0 0 1 1 3 3 0 4 1 0 1 1 0 0 1 1 0 10 2

16 Lampronycteris brachyotis P 1 0 0 0 0 0 0 0 2 0 0 0 0 0 4 0 2 0 0 0 1 0 0 0

17 Lichonycteris obscura P 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0

18 Lonchophylla thomasi P 3 2 7 2 0 0 0 1 0 2 0 0 2 1 0 4 3 3 0 2 3 2 0 3

19 Lophostoma brasiliense P 0 1 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 1 0 0 1 1

20 Lophostoma carrikeri P 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0

21 Lophostoma silvicolum P 4 1 0 3 1 1 0 0 2 2 2 8 2 2 5 1 2 0 1 0 2 2 2 0

22 Mesophylla macconnelli P 0 0 0 2 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 2 0 1 0 0 0 0 0 0 10

23 Glyphonycteris sylvestris P 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0

24 Micronycteris microtis P 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0

25 Micronycteris minuta P 0 1 0 2 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1

26 Mimon crenulatum P 4 0 0 0 0 0 3 0 0 0 3 0 0 0 0 0 1 0 0 1 0 4 4 0

27 Phylloderma stenops P 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0

28 Phyllostomus elongatus P 3 0 1 4 3 2 2 1 2 0 1 2 6 1 0 0 2 1 4 0 4 1 4 3

29 Phyllostomus hastatus P 1 0 0 1 0 0 0 1 2 0 0 1 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 1

30 Plathyrrhinus brachycephallus P 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0

31 Plathyrrhinus incarum P 0 1 0 2 0 4 2 1 1 1 4 2 1 1 1 0 0 0 1 0 0 5 0 3

32 Platyrrhinus lineatus P 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0

33 Rhinophylla fischerae P 0 1 0 0 0 0 5 1 0 0 6 0 0 1 4 2 1 0 0 0 0 0 4 1

34 Rhinophylla pumilio P 16 5 4 8 2 2 0 1 1 2 3 0 1 1 9 14 10 9 6 5 12 6 7 7

35 Sturnira tildae P 0 0 0 0 0 1 0 2 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 2 0 0

36 Tonatia saurophila P 2 0 1 1 0 0 1 0 0 0 1 0 1 0 0 0 0 1 0 4 7 0 0 0

37 Trachops cirrhosus P 0 0 0 3 0 0 0 0 1 2 0 0 0 2 0 2 3 0 0 0 0 0 0 0

38 Trinycteris nicefori P 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 1

39 Uroderma bilobatum P 1 0 2 6 0 0 0 0 0 0 0 0 2 1 0 0 5 0 0 0 1 1 5 3

40 Uroderma magnirostrum P 0 1 1 0 0 0 0 0 2 3 1 1 2 1 0 0 0 0 0 1 0 0 0 2

41 Vampyressa pusilla P 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 1 0 0 0 0 0 0 0

42 Vampyrodes caraccioli P 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0

43 Vampyrum spectrum P 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0

44 Eptesicus chiriquinus V 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0

45 Myotis nigricans V 1 0 0 2 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0

46 Myotis riparius V 0 0 0 0 0 1 0 0 1 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0

47 Pteronotus parnellii M 2 1 1 2 1 0 0 0 0 1 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0

48 Cormura brevirostris E 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1

49 Saccopteryx canescens E 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0

50 Saccopteryx leptura E 1 0 0 0 0 1 0 0 2 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0

51 Thyroptera tricolor T 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 1 0 0 0

Abundância 103 50 64 97 23 100 39 106 57 43 59 39 157 154 51 67 71 32 36 73 77 46 71 94

Riqueza 21 15 14 22 10 15 11 17 17 12 17 9 23 18 15 13 20 11 11 15 17 13 13 22
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S 8. Modelos selecionados na escala de 1 km (em negrito), para cada uma das 8 

métricas de diversidade de morcegos registrados em 24 comunidades de uma paisagem 

fragmentada ao sul da Amazônia, na região de Alta Floresta, MT, entre 2013 e 2014. 

Mod (modelo), K (número de parâmetros), AICc (Valor de AIC corrigido para amostras 

pequenas), AICcWt (peso de AIC para cada variável), Cum.Wt (Peso cumulativo de 

AIC), LL (Log-Verossimilhança). 

  

Métrica de Diversidade mod K AICc Delta_AICc AICcWt Cum.Wt LL Sinal dos Coeficientes

Riqueza 16 3 136,13 0 0,47 0,47 -64,47 NA

2 4 138,92 2,78 0,12 0,58 -64,41

Abundância 5 6 316,26 0 0,62 0,62 -149,66 Caf(-), MPSf(-), NumPf(-)

13 6 317,6 1,34 0,31 0,93 -150,33 Caf (-), Cam(+), Cau(-)

12 7 320,92 4,67 0,06 0,99 -149,96

16 3 346,46 30,21 0 1 -169,63

Diversidade Taxonomica 2 5 115,19 0 0,69 0,69 -50,93 Caf(+)

16 4 119,13 3,94 0,1 0,78 -54,51

Equitabilidade 2 5 -39,63 0 0,63 0,63 26,48 NA

16 4 -38,52 1,11 0,36 0,99 24,31 NA

Dominância 2 5 65,33 0 0,38 0,38 -26 NA

16 4 65,36 0,03 0,37 0,75 -27,63 NA

Raridade 16 3 124,75 0 0,42 0,42 -58,78 NA

8 6 127,06 2,31 0,13 0,55 -55,06 NA

Diversidade Filogenética 2 5 97,23 0 0,52 0,52 -41,95 Caf (+)

(ponderada pela abund.) 16 4 99,38 2,15 0,18 0,7 -44,64 NA

Diversidade Filogenética 16 4 25,26 0 0,54 0,54 -7,57

2 5 28,21 2,95 0,12 0,67 -7,44 NA

m1)Y~Psize; m2)Y~Caf; m3)Y~Caf+MPSf+NumPf+MPIf +MSIf+MNNf; m4)Y~MPSf+NumPf+MPIf +MSIf+MNNf; 

m5)Y~Caf+MPSf+NumPf; m6)Y~MPSf+NumPf; m7)Y~Caf+ MPIf +MSIf+MNNf; m8)Y~MPIf +MSIf+MNNf; 

m9)Y~Cam+Cau+MPId+MPIu+MPIm; m10)Y~Cam+Cau; m11)Y~MPId+MPIu+MPIm; m12)Y~Caf+Cam+Cau+SDI; 

m13)Y~Caf+Cam+Cau; m14)Y~SDI; m15)Y~Psize+Caf+ MPSf+NumPf+MPIf ; m16) Y~1
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S 9. Modelos selecionados na escala de 2 km (em negrito), para cada uma das 8 

métricas de diversidade de morcegos em 24 comunidades de uma paisagem 

fragmentada ao sul da Amazônia, na região de Alta Floresta, MT, entre 2013 e 2014. 

Mod (modelo), K (número de parâmetros), AICc (Valor de AIC corrigido para amostras 

pequenas), AICcWt (peso de AIC para cada variável), Cum.Wt (Peso cumulativo de 

AIC), LL (Log-Verossimilhança). 

 

 

 

  

Métrica de Diversidade mod K AICc Delta_AICc AICcWt Cum,Wt LL Sinal dos Coeficientes

Riqueza 16 3 136,13 0 0,39 0,39 -64,47 NA

2 4 138,15 2,01 0,14 0,53 -64,02

Abundância 3 9 266,85 0 0,88 0,88 -117,99
Caf(-), MPSf(-), NumPf(-), 

MPIf (-), MSIf (+), MNNf(+)

4 8 270,87 4,02 0,12 1 -122,63

16 3 346,46 79,62 0 1 -169,63

Diversidade Taxonomica 2 5 119,05 0 0,21 0,21 -52,86 NA

16 4 119,13 0,08 0,2 0,41 -54,51 NA

Equitabilidade 16 4 -38,52 0 0,87 0,87 24,31 NA

2 5 -34,3 4,22 0,1 0,97 23,82 NA

Dominância 10 5 65,07 0 0,32 0,32 -25,87 NA

16 4 65,36 0,29 0,28 0,59 -27,63 NA

Raridade 16 3 124,75 0 0,3 0,3 -58,78 NA

14 4 125,17 0,42 0,24 0,54 -57,53 NA

Diversidade Filogenética 16 4 105,69 0 0,39 0,39 -47,79 NA

(ponderada pela abund,) 10 5 107,33 1,64 0,17 0,56 -47 NA

Diversidade Filogenética 2 5 25,5 0 0,26 0,26 -6,09 NA

16 4 25,54 0,04 0,26 0,52 -7,72 NA

m1)Y~Psize; m2)Y~Caf; m3)Y~Caf+MPSf+NumPf+MPIf +MSIf+MNNf; m4)Y~MPSf+NumPf+MPIf +MSIf+MNNf; 

m5)Y~Caf+MPSf+NumPf; m6)Y~MPSf+NumPf; m7)Y~Caf+ MPIf +MSIf+MNNf; m8)Y~MPIf +MSIf+MNNf; 

m9)Y~Cam+Cau+MPId+MPIu+MPIm; m10)Y~Cam+Cau; m11)Y~MPId+MPIu+MPIm; m12)Y~Caf+Cam+Cau+SDI; 

m13)Y~Caf+Cam+Cau; m14)Y~SDI; m15)Y~Psize+Caf+ MPSf+NumPf+MPIf ; m16) Y~1
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S 10. Modelos selecionados na escala de 3 km (em negrito), para cada uma das 14 

espécies de morcegos mais abundantes em 24 sítios de uma paisagem fragmentada ao 

sul da Amazônia, na região de Alta Floresta, MT, entre 2013 e 2014. Mod (modelo), K 

(número de parâmetros), AICc (Valor de AIC corrigido para amostras pequenas), 

AICcWt (peso de AIC para cada variável), Cum.Wt (Peso cumulativo de AIC), LL 

(Log-Verossimilhança). 

 

 

 

  

Métrica de Diversidade mod K AICc Delta_AICc AICcWt Cum,Wt LL Sinal dos Coeficientes

Riqueza 16 3 136,13 0 0,47 0,47 -64,47 NA

2 4 138,34 2,2 0,16 0,63 -64,12

Abundância 9 8 275,7 0 1 1 -125,05
Cam (+), Cau (-), MPId (-), 

MPIu (+), MPIm(-)

5 6 311,91 36,21 0 1 -147,49

16 3 346,46 70,76 0 1 -169,63

Diversidade Taxonomica 2 5 119,05 0 0,32 0,32 -52,86 NA

16 4 119,13 0,08 0,31 0,63 -54,51 NA

Equitabilidade 16 4 -38,52 0 0,85 0,85 24,31 NA

2 5 -34,85 3,67 0,14 0,98 24,09

Dominância 16 4 65,36 0 0,32 0,32 -27,63 NA

11 7 66,84 1,48 0,15 0,47 -22,92 NA

Raridade 16 3 124,75 0 0,37 0,37 -58,78 NA

6 5 126,33 1,58 0,17 0,54 -56,5 NA

Diversidade Filogenética 16 4 99,38 0 0,52 0,52 -44,64 NA

(ponderada pela abund,) 1 5 102,5 3,12 0,11 0,63 -44,58 NA

m1)Y~Psize; m2)Y~Caf; m3)Y~Caf+MPSf+NumPf+MPIf +MSIf+MNNf; m4)Y~MPSf+NumPf+MPIf +MSIf+MNNf; 

m5)Y~Caf+MPSf+NumPf; m6)Y~MPSf+NumPf; m7)Y~Caf+ MPIf +MSIf+MNNf; m8)Y~MPIf +MSIf+MNNf; 

m9)Y~Cam+Cau+MPId+MPIu+MPIm; m10)Y~Cam+Cau; m11)Y~MPId+MPIu+MPIm; m12)Y~Caf+Cam+Cau+SDI; 

m13)Y~Caf+Cam+Cau; m14)Y~SDI; m15)Y~Psize+Caf+ MPSf+NumPf+MPIf ; m16) Y~1
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S 11. Modelos selecionados na escala de 4 km (em negrito), para cada uma das 14 

espécies de morcegos mais abundantes em 24 sítios de uma paisagem fragmentada ao 

sul da Amazônia, na região de Alta Floresta, MT, entre 2013 e 2014. Mod (modelo), K 

(número de parâmetros), AICc (Valor de AIC corrigido para amostras pequenas), 

AICcWt (peso de AIC para cada variável), Cum.Wt (Peso cumulativo de AIC), LL 

(Log-Verossimilhança). 

 

 

  

Métrica de Diversidade mod K AICc Delta_AICc AICcWt Cum,Wt LL Sinal dos Coeficientes

Riqueza 16 3 136,13 0 0,47 0,47 -64,47 NA

2 4 138,5 2,37 0,14 0,62 -64,2

Abundância

15 16 319,18 0 0,53 0,53 -104,73
Psize,Caf(-), MPSf(-), NumPf,  

MPIf(-), MSIf, MNNf(-), Cam,    

Cau(-), MPId, MPIu, MPIm(-), SDI

12 7 320,53 1,35 0,27 0,79 -149,76 Caf (-), Cam, Cau, SDI

16 3 346,46 27,28 0 1 -169,63

Diversidade Taxonomica 2 5 118,75 0 0,36 0,36 -52,71 NA

16 4 119,13 0,38 0,3 0,66 -54,51

Equitabilidade 16 4 -38,52 0 0,79 0,79 24,31 NA

2 5 -35,75 2,78 0,2 0,98 24,54

Dominância 16 4 65,36 0 0,41 0,41 -27,63 NA

10 6 67,36 1,99 0,15 0,56 -25,21

Raridade 16 3 124,75 0 0,42 0,42 -58,78 NA

14 4 126,48 1,73 0,18 0,59 -58,19

Diversidade Filogenética 16 4 99,38 0 0,55 0,55 -44,64 NA

(ponderada pela abund,) 14 5 102,24 2,86 0,13 0,68 -44,45

Diversidade Filogenética 16 4 25,26 0 0,3 0,3 -7,57 NA

14 5 25,42 0,16 0,27 0,57 -6,04

m1)Y~Psize; m2)Y~Caf; m3)Y~Caf+MPSf+NumPf+MPIf +MSIf+MNNf; m4)Y~MPSf+NumPf+MPIf +MSIf+MNNf; 

m5)Y~Caf+MPSf+NumPf; m6)Y~MPSf+NumPf; m7)Y~Caf+ MPIf +MSIf+MNNf; m8)Y~MPIf +MSIf+MNNf; 

m9)Y~Cam+Cau+MPId+MPIu+MPIm; m10)Y~Cam+Cau; m11)Y~MPId+MPIu+MPIm; m12)Y~Caf+Cam+Cau+SDI; 

m13)Y~Caf+Cam+Cau; m14)Y~SDI; m15)Y~Psize+Caf+ MPSf+NumPf+MPIf ; m16) Y~1
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S 12. Modelos selecionados na escala de 5 km (em negrito), para cada uma das 14 

espécies de morcegos mais abundantes em 24 sítios de uma paisagem fragmentada ao 

sul da Amazônia, na região de Alta Floresta, MT, entre 2013 e 2014. Mod (modelo), K 

(número de parâmetros), AICc (Valor de AIC corrigido para amostras pequenas), 

AICcWt (peso de AIC para cada variável), Cum.Wt (Peso cumulativo de AIC), LL 

(Log-Verossimilhança). 

 

  

Métrica de Diversidade mod K AICc Delta_AICc AICcWt Cum,Wt LL Sinal dos Coeficientes

Riqueza 16 3 136,13 0 0,49 0,49 -64,47 NA

2 4 138,71 2,58 0,14 0,63 -64,3

Abundância 7 7 298,32 0 0,83 0,83 -138,66 Caf(-), MPIf, MSIf, MNNf (-) 

3 9 302,13 3,82 0,12 0,95 -135,64

16 3 346,46 48,15 0 1 -169,63

Diversidade Taxonomica 2 5 118,4 0 0,38 0,38 -52,53 NA

16 4 119,13 0,73 0,27 0,65 -54,51 NA

Equitabilidade 16 4 -38,52 0 0,7 0,7 24,31 NA

2 5 -36,7 1,82 0,28 0,99 25,02 NA

Dominância 16 4 65,36 0 0,31 0,31 -27,63 NA

10 6 66,66 1,29 0,17 0,48 -24,86 NA

Raridade 16 3 124,75 0 0,43 0,43 -58,78 NA

14 4 126,64 1,88 0,17 0,6 -58,26 NA

Diversidade Filogenética 16 4 99,38 0 0,45 0,45 -44,64 NA

(ponderada pela abund,) 2 5 101,81 2,43 0,13 0,58 -44,24 NA

Diversidade Filogenética 11 7 24,23 0 0,39 0,39 -1,62 NA

16 4 25,26 1,02 0,23 0,62 -7,57 NA

m1)Y~Psize; m2)Y~Caf; m3)Y~Caf+MPSf+NumPf+MPIf +MSIf+MNNf; m4)Y~MPSf+NumPf+MPIf +MSIf+MNNf; 

m5)Y~Caf+MPSf+NumPf; m6)Y~MPSf+NumPf; m7)Y~Caf+ MPIf +MSIf+MNNf; m8)Y~MPIf +MSIf+MNNf; 

m9)Y~Cam+Cau+MPId+MPIu+MPIm; m10)Y~Cam+Cau; m11)Y~MPId+MPIu+MPIm; m12)Y~Caf+Cam+Cau+SDI; 

m13)Y~Caf+Cam+Cau; m14)Y~SDI; m15)Y~Psize+Caf+ MPSf+NumPf+MPIf ; m16) Y~1
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S 13. Métricas de paisagem em cinco escalas para 24 sítios de uma área fragmentada no sul da 

Amazônia (região de Alta Floresta, MT, entre 2013 e 2014), já escalonadas por escore de Z e 

sob tratamento de resíduos que tira influência de área de floresta (Caf) sobre as outras métricas. 

 

Sítio Scale Caf NumPf MPSf MSIf MPIf MNNf Cam Cau Cad MPIm MPIu MPId SDI

1 km 0.567 -0.272 -0.685 0.131 -0.233 0.118 0.294 -0.161 -0.248 -0.383 -0.242 -0.301 0.691

2 km 0.448 2.766 -1.149 -0.945 1.560 -0.886 0.132 0.132 -0.036 -0.875 -0.676 0.612 0.902

3 km 0.498 2.004 -1.480 -0.802 2.296 -1.023 0.973 -0.950 -0.828 -0.635 -0.767 -0.191 0.829

4 km 0.567 2.261 -1.357 -1.485 1.823 -0.663 0.966 -0.762 -0.737 -0.405 -0.689 -0.227 0.847

5 km 0.590 2.515 -1.511 -1.731 1.479 -1.082 1.267 -0.596 -0.977 -0.194 -0.625 -0.465 0.762

0.464 -0.598 -0.270 -1.033 -0.166 -0.250 0.249 2.982 -0.680 -0.034 4.654 -0.569 0.922

2 km 0.490 1.838 -1.171 -0.912 1.550 -0.638 -0.267 -0.267 0.343 -0.675 -0.627 1.188 1.107

3 km 0.562 1.864 -1.744 -0.780 3.191 -0.852 0.285 -0.776 -0.180 -0.510 -0.598 0.298 1.024

4 km 0.638 1.221 -1.372 -1.071 3.774 -1.062 0.733 -0.385 -0.601 -0.302 -0.329 -0.119 0.841

5 km 0.626 1.619 -1.467 -1.749 2.542 -0.309 1.150 -0.490 -0.904 -0.369 -0.610 -0.328 0.826

0.322 1.674 -0.402 0.914 0.169 -0.368 -1.181 -0.763 1.312 3.766 -0.288 1.876 0.739

2 km 0.567 0.629 -1.031 -0.145 -0.479 -1.121 1.748 1.748 -1.702 0.861 -0.363 -1.253 0.568

3 km 0.540 1.241 -1.448 -0.495 -1.215 -0.382 0.687 -0.485 -0.608 -0.011 -0.618 0.091 0.957

4 km 0.546 2.205 -1.267 -1.500 -0.457 -0.314 0.936 -0.482 -0.770 -0.432 -0.428 -0.417 0.839

5 km 0.526 1.908 -1.146 -1.586 -0.514 -0.744 1.433 -0.524 -1.156 -0.404 -0.343 -0.634 0.747

0.193 -0.097 0.501 0.825 0.034 -0.751 0.977 -0.166 -0.977 -0.979 -0.202 -0.833 -1.568

2 km 0.775 -0.031 -0.378 -0.514 1.104 -0.312 1.524 1.524 -1.527 0.034 -0.137 -0.877 -0.192

3 km 0.600 1.082 -1.603 -0.740 -2.104 -0.872 0.832 -0.191 -0.786 -0.045 -0.201 -0.593 0.869

4 km 0.577 1.200 -1.177 -1.337 -0.447 -0.742 0.858 -0.152 -0.768 -0.153 -0.006 -0.420 0.957

5 km 0.522 1.569 -1.075 -1.745 -0.185 -0.281 1.343 -0.484 -1.086 -0.640 -0.375 -0.695 0.812

0.267 1.499 -0.060 -0.725 -0.064 -0.728 -2.499 0.134 2.489 -0.752 -0.207 3.598 0.828

2 km 0.335 -0.689 -0.024 -0.559 -0.527 -0.069 1.001 1.001 -0.899 -1.285 -0.755 -1.110 0.109

3 km 0.244 -0.239 0.182 0.558 -0.315 -0.616 1.017 -1.266 -0.832 -1.406 -1.356 -1.098 -0.410

4 km 0.227 -0.284 0.363 0.351 -0.113 0.486 -0.895 -0.650 0.975 -1.924 -0.156 2.040 -0.197

5 km 0.239 -0.476 0.327 0.875 -0.191 0.856 -0.547 -0.449 0.662 -1.279 -0.155 1.851 -0.185

0.374 -0.884 0.092 -0.095 -0.609 0.043 -0.637 -0.463 0.497 -0.127 -0.275 -0.406 0.798

2 km 0.288 -0.732 0.052 0.118 -0.527 -0.945 1.082 1.082 -0.978 -0.317 -0.694 -1.034 -0.184

3 km 0.243 -0.457 0.228 1.084 -0.342 -1.260 -1.442 -0.929 1.520 -2.368 -0.803 3.026 0.259

4 km 0.207 -0.643 0.474 0.287 0.003 -0.641 -0.839 -0.850 0.966 -1.319 -0.567 2.358 -0.415

5 km 0.181 -0.899 0.597 0.569 0.125 2.086 -0.200 -0.807 0.460 -1.608 -0.329 1.836 -1.086

0.782 -0.270 1.030 -0.973 -0.936 0.375 -0.093 -0.308 0.139 -0.072 -0.213 0.314 -1.357

2 km 0.345 -0.149 -0.262 -0.779 0.112 -0.707 -0.273 -0.273 0.146 -1.033 1.015 0.434 0.712

3 km 0.216 0.093 0.253 0.469 0.205 0.941 -0.577 -0.325 0.603 -1.070 -0.532 -0.174 -0.158

4 km 0.203 -0.053 0.445 1.716 0.031 0.118 -0.810 -0.943 0.958 -0.816 -0.828 0.231 -0.505

5 km 0.227 -0.143 0.346 0.745 -0.243 1.246 -0.508 -0.837 0.756 -0.784 -0.588 0.053 -0.403

0.730 -0.435 1.069 1.912 -0.904 0.212 -1.092 -0.309 1.135 -0.152 -0.222 0.262 -0.447

2 km 0.270 -0.630 0.043 0.067 0.077 1.831 0.223 0.223 -0.306 -1.268 0.741 -0.168 -0.028

3 km 0.212 0.890 0.178 0.169 -0.049 0.045 -0.797 -0.439 0.831 -0.399 -0.956 0.083 -0.170

4 km 0.199 0.767 0.411 0.936 0.031 0.506 -0.672 -0.944 0.830 -0.892 -0.829 -0.219 -0.593

5 km 0.191 0.477 0.459 0.543 0.001 1.044 -1.023 -0.821 1.230 0.120 -0.567 0.380 -0.716

1 km 0.700 -0.530 1.089 1.087 -0.885 0.118 -0.320 -0.309 0.387 -0.198 -0.227 0.197 0.120

2 km 0.252 -0.235 -0.025 -0.028 0.193 -0.119 -0.383 -0.383 0.433 -1.871 -0.587 0.313 -0.017

3 km 0.220 -0.922 0.416 -0.130 0.087 2.122 0.716 0.196 -0.721 0.711 0.656 -0.711 -0.482

4 km 0.238 -1.456 0.464 -0.385 -0.008 3.210 1.218 -0.278 -1.077 -0.224 0.078 -0.855 -0.725

5 km 0.227 -0.464 0.374 0.066 -0.037 -0.401 1.268 0.023 -1.188 -0.279 0.064 -1.001 -0.897

1 km 0.784 -0.264 1.030 -1.436 -0.937 0.381 -0.047 -0.308 0.093 -0.069 -0.213 0.319 -1.513

2 km 0.261 -0.285 -0.044 -0.251 0.020 0.136 0.651 0.651 -0.995 1.203 4.009 -0.288 -0.130

3 km 0.207 -0.592 0.398 -0.347 0.195 1.367 1.251 3.087 -1.604 -0.125 1.144 -0.798 -0.724

4 km 0.249 -0.562 0.301 -0.223 -0.048 0.758 1.150 2.058 -1.516 0.321 0.414 -0.890 -0.466

5 km 0.302 -0.449 0.085 -0.209 0.032 1.109 0.790 1.755 -1.330 -0.648 0.457 -0.883 0.154

1 km 0.488 -1.203 1.247 -0.974 -0.754 -0.545 0.930 -0.312 -0.861 -0.525 -0.180 -0.529 0.195

2 km 0.152 0.033 0.220 0.224 0.024 0.627 0.111 0.111 -0.019 0.697 -0.485 -0.516 -1.338

3 km 0.172 0.417 0.435 -0.059 0.065 0.180 0.317 -1.274 -0.149 2.177 -1.383 -0.414 -0.962

4 km 0.192 0.888 0.436 -0.270 0.039 0.426 -0.161 -0.950 0.354 0.506 -0.939 -0.382 -0.834

5 km 0.168 0.650 0.557 -0.487 0.160 0.175 -0.155 -0.790 0.411 1.041 -0.569 -0.278 -1.305

1 km 0.418 0.618 -0.778 -0.196 1.107 -0.518 0.295 -0.612 -0.182 -0.632 -0.272 -0.576 0.568

2 km 0.114 0.158 0.338 -0.321 0.096 0.507 0.537 0.537 -0.441 -0.613 -0.503 -1.423 -2.034

3 km 0.146 0.917 0.538 -0.028 0.184 1.484 -0.429 -1.220 0.571 1.751 -1.437 -0.053 -1.040

4 km 0.181 0.648 0.497 -0.115 0.042 0.833 -0.223 -1.048 0.433 1.228 -0.999 -0.388 -0.945

5 km 0.187 0.643 0.469 -0.156 0.011 0.111 -0.937 -0.782 1.137 0.171 -0.574 0.056 -0.732

Área de Floresta (Caf), Número de Fragmentos (NumPf), Tamanho Médio dos Fragmentos (MPSf), Índice de Forma 

dos Fragmentos (MSIf), Índice de proximidade de área florestada (MPIf), Distancia Media do fragmento mais 

próximo (MNNf), Area de matriz (Cam), Área de vegetação em rebrota/ arbustiva (Cau), Índice de proximidade de 

área de matriz (MPIm), Índice de proximidade de área de vegetação em rebrota/ arbustiva (MPIu), Índice de 

proximidade de área alterada (MPId), e Índice de Diversidade de Shannon para paisagem (SDI)
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S7. Continuação. Métricas de paisagem em cinco escalas para 24 sítios de uma área 

fragmentada no sul da Amazônia (região de Alta Floresta, MT, entre 2013 e 2014), já 

escalonadas por escore de Z e sob tratamento de resíduos que tira influência de área de 

floresta (Caf) sobre as outras métricas. 

 

Sítio Scale Caf NumPf MPSf MSIf MPIf MNNf Cam Cau Cad MPIm MPIu MPId SDI

1 km 0.423 -1.409 1.293 -0.493 -0.714 -0.749 1.158 -0.013 -1.133 -0.625 -0.245 -0.717 -0.192

2 km 0.247 0.713 -0.167 -0.452 -0.343 -0.379 -1.586 -1.586 1.498 0.013 -0.736 2.118 0.326

3 km 0.236 0.112 0.156 -0.531 -0.466 -1.350 -0.681 1.215 0.511 -0.745 1.088 0.156 0.104

4 km 0.300 -0.172 0.065 -0.190 -0.286 -1.046 -0.453 0.997 0.209 0.069 0.641 -0.299 0.445

5 km 0.281 -0.611 0.187 0.765 -0.384 -0.970 -0.190 0.480 0.015 1.857 0.217 -0.397 0.234

1 km 0.510 2.271 -1.576 -0.457 0.083 -0.245 0.567 0.886 -0.702 -0.491 0.327 -0.394 0.593

2 km 0.153 1.436 0.125 -0.349 -0.056 -1.043 -1.029 -1.029 0.987 1.348 -0.711 0.133 -0.908

3 km 0.217 0.422 0.204 -0.296 -0.339 -1.435 -0.622 1.589 0.407 0.557 1.059 -0.204 -0.087

4 km 0.275 -0.172 0.158 0.111 -0.436 -1.630 -0.025 0.985 -0.188 2.585 0.682 -0.469 0.136

5 km 0.280 -0.893 0.235 0.635 -0.377 0.096 -0.065 0.536 -0.121 1.658 0.409 -0.437 0.228

1 km 0.547 1.027 -1.503 0.220 0.047 -0.102 0.362 0.288 -0.384 1.238 -0.050 -0.292 0.708

2 km 0.950 -0.034 -0.018 0.417 -0.905 0.251 -1.142 -1.142 1.135 0.291 -0.086 0.673 -2.202

3 km 0.972 -0.517 1.937 0.264 -0.567 0.211 0.013 0.454 -0.070 0.724 0.478 -0.599 -2.504

4 km 0.977 -1.014 3.120 1.380 -0.070 1.094 -0.031 0.683 -0.118 0.578 1.517 -0.443 -2.473

5 km 0.966 -1.013 3.376 1.805 -0.132 0.425 -0.249 0.956 -0.092 0.750 1.922 -0.673 -2.637

1 km 0.471 -0.576 -0.303 -0.920 -0.744 -0.598 0.181 -0.612 -0.068 1.631 -0.264 -0.444 0.748

2 km 0.944 0.394 -1.079 -0.081 0.387 -0.090 -1.397 -1.397 1.384 0.269 -0.093 0.548 -2.078

3 km 0.965 -0.539 1.747 1.763 0.375 1.143 -0.245 0.420 0.186 0.694 0.449 -0.636 -2.321

4 km 0.972 -0.732 1.432 1.618 -1.421 0.517 -0.139 0.189 0.089 0.557 -0.144 -0.425 -2.350

5 km 0.937 -0.593 0.664 1.233 -1.780 1.285 -0.168 0.136 0.111 0.608 0.616 -0.409 -1.851

1 km 0.215 -0.708 0.501 -0.766 -0.585 4.348 1.726 -0.914 -1.565 -0.945 -0.305 -1.250 -2.139

2 km 0.706 -0.867 1.576 2.160 -1.311 3.279 -0.570 -0.570 0.623 0.621 -0.377 -0.062 0.802

3 km 0.696 -0.347 -0.573 1.432 -0.532 0.250 -2.595 -0.444 2.581 -0.316 -0.261 1.448 1.161

4 km 0.705 0.388 -1.263 0.804 -1.262 0.552 -2.791 -0.479 2.707 -0.408 -0.512 2.113 1.245

5 km 0.756 0.134 -1.206 0.867 -1.714 0.149 -2.487 -0.440 2.463 -0.152 -0.766 2.551 0.867

1 km 0.644 1.334 -2.057 2.654 1.860 0.181 0.248 -0.460 -0.225 0.264 -0.236 -0.075 0.315

2 km 0.723 -1.119 3.538 1.764 -1.784 -0.411 -1.241 -1.241 1.271 0.038 -0.356 0.022 0.858

3 km 0.722 -1.008 1.039 1.923 -0.034 0.585 -1.861 -0.360 1.857 0.071 -0.193 2.525 0.971

4 km 0.730 -0.524 -0.486 1.251 0.014 0.249 -2.014 -0.416 1.968 -0.070 -0.477 1.998 1.059

5 km 0.768 -0.408 -0.620 0.842 -1.225 0.250 -1.939 -0.419 1.946 -0.050 -0.765 2.077 0.753

1 km 0.744 0.291 -1.397 0.184 2.812 0.435 0.066 -0.308 -0.020 -0.116 -0.219 0.224 -0.624

2 km 0.636 -0.231 -0.383 -0.665 -1.509 0.214 1.334 1.334 -1.316 0.472 0.200 -0.525 0.576

3 km 0.655 0.150 -1.098 -1.668 0.054 0.298 1.141 0.322 -1.151 0.025 0.174 -0.617 0.701

4 km 0.709 -0.321 -0.674 -1.188 0.631 0.071 0.708 0.024 -0.665 0.227 -0.262 -0.500 0.688

5 km 0.711 -0.708 -0.322 -0.637 1.472 0.025 0.624 -0.148 -0.531 -0.144 -0.603 -0.494 0.684

1 km 0.684 -0.581 1.102 -0.742 -0.875 0.068 0.271 -0.309 -0.225 -0.223 -0.229 0.044 -0.003

2 km 0.726 -0.522 0.518 -1.370 2.767 -0.222 0.598 0.598 -0.724 -0.311 0.871 0.060 0.508

3 km 0.737 -0.682 0.327 -1.301 0.143 0.317 0.641 0.693 -0.711 0.401 0.340 -0.488 0.480

4 km 0.750 -0.738 -0.129 -0.833 -0.250 0.147 0.616 0.310 -0.641 0.101 -0.145 -0.351 0.494

5 km 0.770 -1.021 0.459 -0.810 1.845 0.697 0.788 0.016 -0.738 0.023 -0.585 -0.590 0.265

1 km 0.164 -0.870 0.758 0.985 -0.530 -0.355 0.909 -0.915 -0.728 0.326 -0.314 -0.690 -1.962

2 km 0.624 0.476 -1.031 -0.749 0.057 -0.489 0.914 0.914 -0.924 -0.834 0.302 -0.747 0.823

3 km 0.605 0.125 -1.035 -1.577 -0.300 -0.868 0.860 -0.211 -0.811 -0.454 -0.216 -0.587 0.883

4 km 0.556 -0.422 -0.571 -0.512 -0.350 -1.187 0.890 -0.442 -0.736 -0.913 -0.528 -0.652 0.878

5 km 0.491 -0.109 -0.580 -0.381 -0.026 -1.083 0.341 -0.623 -0.106 -1.273 -0.688 -0.495 1.097

1 km 0.396 1.228 -0.778 0.131 1.197 -0.505 -0.091 2.981 -0.318 -0.244 -0.035 -0.603 1.025

2 km 0.573 0.129 -0.744 -0.635 0.071 -0.938 0.292 0.292 -0.286 -0.436 0.284 -0.322 1.019

3 km 0.556 -0.433 -0.544 -0.866 -0.171 -0.634 0.860 0.011 -0.839 -0.815 -0.329 -0.688 0.939

4 km 0.482 -0.386 -0.452 -0.794 -0.530 -0.240 0.810 -0.620 -0.623 -1.143 -0.643 -0.744 0.803

5 km 0.451 -0.286 -0.422 -0.418 0.044 -1.685 0.125 -0.698 0.120 -1.466 -0.683 -0.308 1.017

1 km 0.436 -0.687 -0.158 -0.594 1.436 -0.529 0.136 0.286 -0.182 -0.605 -0.248 -0.113 0.877

2 km 0.275 -1.652 0.658 2.348 -0.259 1.220 -1.298 -1.298 1.332 1.335 0.142 2.726 0.416

3 km 0.257 -2.302 0.904 1.253 -0.265 1.128 -0.114 0.276 0.076 0.390 2.200 0.252 0.100

4 km 0.300 -1.314 0.256 1.207 -0.390 -0.703 0.063 2.626 -0.623 1.344 3.177 -0.447 0.377

5 km 0.329 -0.766 0.053 0.312 -0.360 -1.299 -0.324 2.719 -0.619 1.258 2.577 -0.378 0.841

1 km 0.262 -0.559 0.257 0.362 0.192 -0.035 -2.408 -0.315 2.444 -0.054 -0.296 0.959 0.675

2 km 0.288 -1.398 0.440 1.659 -0.319 0.307 -0.964 -0.964 1.003 2.336 -0.378 -0.502 0.386

3 km 0.196 -1.282 0.583 0.709 -0.094 -0.780 -0.230 0.606 0.149 1.400 2.063 -0.029 -0.420

4 km 0.250 -0.785 0.328 0.243 -0.320 -0.739 0.105 1.528 -0.426 1.485 1.973 -0.495 -0.104

5 km 0.292 -0.676 0.158 0.655 -0.543 -1.701 -0.337 2.290 -0.462 1.806 2.563 -0.342 0.527

Área de Floresta (Caf), Número de Fragmentos (NumPf), Tamanho Médio dos Fragmentos (MPSf), Índice de 

Forma dos Fragmentos (MSIf), Índice de proximidade de área florestada (MPIf), Distancia Media do fragmento 

mais próximo (MNNf), Area de matriz (Cam), Área de vegetação em rebrota/ arbustiva (Cau), Índice de 

proximidade de área de matriz (MPIm), Índice de proximidade de área de vegetação em rebrota/ arbustiva 

(MPIu), Índice de proximidade de área alterada (MPId), e Índice de Diversidade de Shannon para paisagem (SDI)
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Resumo 

Os ambientes naturais e a biodiversidade estão cada vez mais ameaçados pela perda e 

fragmentação de habitats. Animais que atuam como dispersores de sementes, 

polinizadores de flores, e predadores de topo contribuem significativamente para a 

estruturação e funcionalidade de florestas e ambientes naturais, realizando serviços 

ecossistêmicos para a manutenção dos ecossistemas e para o uso dos seres humanos. 

Assim, é importante entender de que modo animais como os morcegos se distribuem em 

paisagens fragmentadas. Usando abordagens de metacomunidades e partição de 

variância, é possível descobrir um gradiente ambiental latente que afete em particular a 

estrutura de uma metacomunidade e a variação na composição de espécies entre os 

sítios. Através de uma Análise de Elementos de Metacomunidade (AEM), buscou-se 

avaliar coerência, troca de espécies, e limites de distribuição coincidentes, para 

identificar a estrutura de metacomunidades emergente. De forma complementar, foi 

estimada a importância relativa das características da paisagem na composição de 

espécies de morcegos usando a partição de variância. A área de estudo consiste de uma 

paisagem fragmentada de 100 km2 no município de Alta Floresta, norte do estado do 

Mato Grosso, Brasil. Esta paisagem compreende quatro classes de uso do solo: floresta 

(habitat), matriz (tipicamente pastagem), vegetação arbustiva e vegetação secundária. 

Morcegos foram coletados em 24 sítios florestados de 2013 a 2014 (amostragens de 6 

horas/noite, 12 redes de neblina [12 x 2,6 m], 4 noites/sítio [durante estações seca e 

chuvosa], esforço amostral de 8640 m2.h/sitio). As características da paisagem foram 

calculadas a partir de uma classificação supervisionada de uma imagem de satélite (área 

de circular de 1 km). Análises foram conduzidas para todos os morcegos e para duas 

grandes guildas (herbívoros e animalívoros), nas duas estações (seca e chuvosa). 

Usando métricas de paisagem (número de fragmentos, área total, densidade de borda, 

tamanho médio do fragmento, índice de proximidade, índice de forma, distância média 

do vizinho mais próximo) foi avaliado se a estrutura era consistente com um gradiente 

de paisagem via Correlação de Spearman. Através da Partição de Variância, baseada em 

4 partições (Composição e Configuração do Habitat e das Classes de Matriz), 

explorando como a composição de morcegos (identidade das espécies e abundâncias) 

respondem a variação na paisagem. As metacomunidades baseadas em todos os 

morcegos e somente em carnívoros evidenciaram uma estrutura aleatória. Em contraste, 

a distribuição de herbívoros (nectarívoros e frugívoros) indicou uma estrutura Quasi-

Clementsiana, sugerindo que a maioria das espécies está respondendo ao mesmo 

gradiente ambiental latente. Esta organização ocorre porque espécies que formam 

agrupamentos utilizam recursos semelhantes. A metacomunidade não foi associada a 

nenhum gradiente ambiental latente, avaliado pelas métricas de paisagem. Entretanto, a 

metacomunidade de herbívoros foi associada com a latitude (Correlação de Spearman 

=0,4; p=0,051), um substituto para distância das populações-fonte ao norte da área de 

estudo (grande maciço de florestas não perturbadas). A variação na composição de 

espécies de herbívoros (ponderada pela abundância) foi associada com a variação das 

características da paisagem (Modelo Global= p=0,092; R2aj=0,46), principalmente 

devido a Composição do Habitat (p=0,036; R2aj=0,51). Morcegos tem grande 

capacidade de dispersão, e consequentemente as métricas de paisagem usuais não são as 

melhores preditoras para composição de espécies em pequenas escalas. Entretanto, a 

metacomunidade de herbívoros mostrou resposta significativa à composição de habitat 

(quantidade e densidade de fragmentos florestais), quando a presença foi ponderada pela 

abundância. Uma paisagem fragmentada próxima a uma extensa área de floresta 
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preservada não sofre extinções locais, mas a abundância das espécies se altera em 

resposta a fragmentação e perda de habitat.                                                                                                    

Palavras-Chave: Chiroptera, Fragmentação, Composição de Espécies, Quasi-

Clemensiana 

 

Abstract 

Natural environments and biodiversity are increasingly threatened by habitat loss and 

fragmentation. Animals acting as seed dispersers or pollinators, and top predators 

contribute significantly to structuring and functioning of forests providing ecosystem 

services that maintain such systems and provide natural resources to humans. Thus, it is 

important to recognize how animals like bats are distributed in fragmented landscapes. 

Using metacommunity and variance partitioning approaches, it is possible to unveil 

latent environmental gradient that affect particular metacommunity structure and the 

variation among sites in species composition. Using an EMS Approach (elements of 

metacommunity structure) based on presence–absence data, we evaluated coherence, 

species turnover and range boundary clumping to identify the emergent metacommunity 

structure of bats. Additionally, we assessed the relative importance of landscape 

characteristics on bat species composition using variance partitioning. The study area 

was a 100 km2 fragmented landscape in south Amazon, northern Mato Grosso State, 

Brazil. This landscape comprises 4 land use classes: forest, matrix (typically pasture), 

shrubby vegetation, and disturbed areas. We collected bats from 24 forested sites in 

2013 and 2014 (sampling six hours per night, with 12 mist nets [12 x 2.6 m], 4 

nights/site (during dry and wet seasons), the total effort was 8640 m2.h/site). Landscape 

characteristics were derived from supervised classification with a RapidEye Sat Image 

2011/2012 at 15 m resolution, using a 1 km buffer. Analyses were conducted for all bats 

and for two broad feeding ensembles (herbivores and animalivores). We used landscape 

metrics already tested on bats in other Neotropical studies (i.e. number of patches, total 

area, edge density, mean patch size, shape Index, proximity Index, mean nearest 

neighbor) to evaluate if the structure was consistent with a local landscape gradient 

through Spearman correlation. Through a Variance Partitioning Analysis, based on four 

partitions (i.e. Composition and Configuration for Habitat/Forest and Matrix Classes), 

we explored how bat species composition and abundance responded to variation in the 

landscape. The metacommunities based on all bats and only animalivores indicated a 

random structure at local scale. In contrast, herbivores (nectarivores and frugivores) 

showed a Quasi-Clementsian structure, suggesting that most species are responding to 

the same environmental gradient, with groups of species replacing other, along a latent 

environmental gradient. This organization arises because species that form clusters have 

similar requirements and resource conditions. Metacommunities scores were not 

associated to any latent environmental gradient, measured by landscape metrics. 

However, the herbivorous metacommunity was associated with latitude (Spearman 

Correlation=0.4; p=0.051), a surrogate for distance from source populations North of 

the study area (massive block of undisturbed forest). Variation in herbivorous species 

composition (weighted by abundance) was associated with variation in Landscape 

characteristics (Global Model p=0.092, R2adj=0.46), mostly due to Habitat Composition 

(p=0.036, R2adj=0.51). Bats have great dispersal ability, consequently landscape 

features are not the best predictor of bat composition at local scales. However, the 
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herbivores metacommunity showed a significant response to habitat composition 

(amount and density of forest areas), when presence was weighted by abundance. A 

fragmented landscape in close proximity to extensive undisturbed forest does not suffer 

local extinctions, but species abundances do change in response to fragmentation and 

habitat loss in the landscape. 

Keywords: Chiroptera, Brazil, Fragmentation, Species composition, Quasi-

Clementsian 

 

4.1. Introdução 

   

Ecologia é o estudo das interações que determinam distribuição e abundância de 

organismos (Krebs 1972). Portanto, ecólogos desejam conhecer os requerimentos 

ambientais que influenciam a ocorrência de uma espécie, levando em consideração que 

a coexistência entre espécies de animais que possuem nichos similares é uma das 

questões fundamentais da ecologia desde o trabalho de Hutchinson (1959). Assim, 

quando se pretende trabalhar com comunidades e padrões locais de diversidade e 

interações de espécies, deve-se pensar na questão da conectividade de hábitats com 

áreas adjacentes através da dispersão e imigração de organismos, o que nos leva ao 

mecanismo de coexistência de espécies e ao conceito de metacomunidade (Leibold & 

Mikkelson 2002, Leibold et al. 2004). 

Metacomunidade é um conjunto de comunidades locais de uma região, com 

potencial de inter-relação (Leibold & Mikkelson 2002). Esse conceito é relativamente 

novo em ecologia, mas vem de debates antigos de duas hipóteses clássicas sobre como 

as comunidades são organizadas. A visão de Clements (1916) de comunidades como 

superorganismos implica em um processo de sucessão ecológica determinístico e 

unidirecional; e Gleason (1926) tem uma abordagem individualista, onde as associações 

de espécies seriam o resultado de similaridades nos requerimentos destas e parcialmente 

resultado do acaso. 

Atualmente essas duas visões são consideradas como estruturas diferenciadas de 

metacomunidade com gradiente de espécies (Leibold & Mikkelson 2002), ou seja, a 

substituição de espécies ao longo de comunidades locais. Essa substituição de espécies 

pode ser compartimentalizada, parcialmente compartimentalizada, seguindo as ideias de 

Clements (1916), ou ainda em gradiente contínuo e sem compartimentos, de acordo 

com a visão individualista de Gleason (1926). A metacomunidade tipo “tabuleiro de 
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damas” também apresenta uma organização compartimentalizada, mas a matriz de 

ocorrência das espécies não se encontra visualmente ordenada (Leibold & Mikkelson 

2002). Além desses arranjos de metacomunidade, existem comunidades locais que são 

formadas por subgrupos de comunidades maiores (ou regionais) constituindo uma 

metacomunidade aninhada, não havendo um gradiente de substituição de espécies 

(Patterson & Atmar 1986). 

O recente amadurecimento de conceitos de metacomunidade (Leibold & Miller 

2004, Leibold et al. 2004, Holyoak, Leibold & Holt 2005) concentrou-se em duas 

vertentes: abordagem mecanicista, ou seja, nos mecanismos que moldam as 

comunidades espacialmente (i.e., efeito de massa, modelo neutro, dinâmica de manchas 

e ordenação de espécies), e abordagem de estruturas, ou seja, busca pelos padrões de 

estruturação. Neste contexto, abordagens analíticas foram desenvolvidas para identificar 

e avaliar vários aspectos da estrutura da metacomunidade, como exemplo, a análise de 

elementos da estrutura da metacomunidade (AEM) que avalia a matriz de ocorrência de 

espécies quanto à coerência (para checar se há gradiente), substituição de espécies 

(turnover), e coincidência dos limites de ocorrência das espécies (range boundary 

clumping) (Leibold & Mikkelson 2002). Assim, essa poderosa ferramenta testa 

simultaneamente os múltiplos padrões idealizados para distribuição de espécies: 

tabuleiro de damas, aninhado, clementsiano, gleasoniano, uniformemente espaçados e 

aleatório. Portanto, a abordagem deste estudo não é mecanicista e sim baseada no 

padrão e na análise hierárquica dos elementos da estrutura de metacomunidades (AEM). 

Neste cenário, morcegos são importantes componentes das comunidades locais de 

mamíferos em florestas tropicais, além de ocuparem uma grande variedade de nichos 

tróficos, sendo usualmente o grupo mais abundante e rico em espécies (Rex et al. 2008, 

Fahr & Kalko 2011). A participação em uma ampla diversidade de interações 

ecológicas (Bonaccorso 1979, Bianconi, Mikich & Pedro 2004) permite a coexistência, 

resultando na grande abundância e riqueza de espécies desses mamíferos. 

Dentre os morcegos neotropicais, a família Phyllostomidae é a mais diversificada e 

abundante, com cerca de até 50 espécies podendo coexistir em algumas localidades 

(Simmons & Voss 1998, Lim & Engstrom 2005). A maioria dos estudos com morcegos 

tem amostragens com redes de espera colocadas no sub-bosque. Assim, e para permitir 
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a comparação com estudos anteriores, as análises devem ser restritas a família 

Phyllostomidae (Gorresen & Willig 2004, Willig et al. 2007). 

Apesar desta elevada diversidade simpátrica do grupo, poucos trabalhos usaram 

a abordagem de metacomunidade em estudos de morcegos. Presley et al. (2009) usaram 

a abordagem de metacomunidade para morcegos no Paraguai, encontrando redes 

compartimentadas. Presley & Willig (2010) constataram uma estrutura de 

metacomunidade aninhada no complexo insular das Grandes Antilhas. Ambos os 

estudos usaram análises em grandes escalas geográficas, com o método proposto por 

Leibold & Mikkelson (2002), a análise dos elementos da metacomunidade (AEM), que 

usa testes para determinar o modelo da metacomunidade.  

O uso de macro-escalas de análise pode detectar padrões associados a questões 

da história geológica, variações biogeográficas da vegetação ou múltiplos gradientes 

ambientais (Presley et al. 2009, Presley & Willig 2010, López‐González et al. 2012). 

Mas, quando se deseja avaliar também a organização da metacomunidade de morcegos 

em escalas menores, esta deve ser relacionada tanto a gradientes ambientais de grande 

escala, quanto a fatores ambientais restritos espacialmente. Recentemente, um trabalho 

desenvolvido na caatinga brasileira em escalas geográficas menores, encontrou uma 

metacomunidade de morcegos com estrutura de aninhamento por colonização 

diferencial, devido aos morcegos fitófagos, com possíveis efeitos multiescalares em sua 

composição (Sá-Neto 2012). 

Dentro da discussão sobre padrões de distribuição de espécies e fragmentação, 

espera-se que este processo de alteração de habitats naturais leve a um padrão aninhado 

de ocorrência de espécies (Patterson & Atmar 1986). Isso ocorreria porque fragmentos 

de um habitat original contínuo teriam o mesmo conjunto inicial de espécies, onde a 

matriz seria impermeável impedindo imigrações. Além disso, a ordem de extinções 

seria a mesma para todos os fragmentos, com velocidade de extinção maior em 

fragmentos menores. 

Neste cenário, ressalta-se que o intenso desmatamento em alguns estados da 

Amazônia tem contribuído para o processo de fragmentação e perda de habitats ricos 

como a floresta de terra firme. Como exemplo, encontra-se a faixa amazônica do estado 

do Mato Grosso, que apresenta a segunda maior taxa anual de desmatamento da 

Amazônia Legal, depois do Pará (PRODES, INPE 2011). A região apresenta elevada 
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riqueza de morcegos (74 espécies, Bernard et al. 2011), mas é pouco amostrada, 

comparada a outras regiões da Amazônia Brasileira.  

A abordagem de metacomunidades é importante porque associa diferentes escalas 

espaciais em ecologia, levando a mudanças substanciais na interpretação de fenômenos 

ecológicos, tanto em escala local (e.g. efeitos de fonte-dreno em comunidades locais), 

quanto em escala de metacomunidade (e.g. efeitos de fonte-dreno na diversidade 

regional) (Leibold et al. 2004). Além disso, pode indicar como processos locais e 

regionais interagem, como por exemplo, as relações entre a saturação da diversidade 

local e correlações entre diversidade local e regional. 

Neste contexto, considerando os altos níveis de fragmentação do sul da Amazônia, o 

objetivo deste capítulo é identificar a estrutura de metacomunidade de morcegos 

filostomideos e das suas principais guildas (herbívoros e animalívoros) nas duas 

estações (seca e chuvosa), e se estas estruturas são mediadas por associações das 

espécies com algum gradiente ambiental latente.  

 

4.2. Materiais e Métodos  

 

Área de Estudo. O estudo foi realizado no município de Alta Floresta (09°53’S, 

56°28’W), localizado no norte do estado do Mato Grosso. O município encontra-se 

dentro do bioma amazônico e a formação vegetal dominante é a floresta de terra firme. 

Atualmente, há apenas 46% de vegetação nativa restante nesta área, caracterizando o 

município como um dos que mais desmatam na Amazônia. A matriz antrópica é 

formada essencialmente de inúmeras propriedades rurais voltadas para a pecuária, 

constituindo assim uma paisagem de pastagens relativamente homogênea (Michalski et 

al. 2008). 

O delineamento amostral consiste de 24 sítios (Figura 4-1) em uma área com gradiente 

de fragmentação visual de zero a seis, onde zero indica área não fragmentada (maciço 

de floresta) e seis (nível máximo de fragmentação, com poucos fragmentos pequenos).  
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Figura 4-1. Área de Estudo no município de Alta Floresta, norte do estado do Mato 

Grosso e os 24 sítios amostrais e classes de cobertura do solo. 

 

Captura dos animais. Morcegos foram coletados em 24 sítios no sul da Amazônia 

brasileira (96 noites, 8640 m2.h/sitio). Todos os sítios seguem o mesmo protocolo de 

coletas, utilizando 12 redes de neblina (12 x 2,6 m) dispostas ao longo de trilhas 

(picadas abertas para o estudo) em sub-bosque, abertas seis horas por noite. Para inserir 

a variação sazonal foram realizadas 4 noites de coleta em cada unidade amostral (em 

estações secas e chuvosas), totalizando 96 noites de coleta. Os trabalhos de campo 

foram realizados com amostragem de dois sítios na mesma noite, em quatro campanhas 

com 12 noites de coleta, sendo duas campanhas na estação seca (abril e julho de 2013) e 
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duas outras na estação chuvosa (outubro de 2013 e janeiro de 2014). O esforço amostral 

total não variou entre os sítios, com 8640 m2.h/ sítio (totalizando 207360 m2.h), 

calculado de acordo com Straube & Bianconi (2002), multiplicando a área de cada rede 

pelo tempo de exposição em campo, pelo número de repetições pelo número de redes. 

Os indivíduos capturados tiveram os dados biométricos registrados (peso e 

antebraço), sendo em seguida identificados e liberados no local da captura. Todos os 

indivíduos capturados receberam marcações com o número do sítio, para verificar se um 

indivíduo usa mais de um sítio, ou se há troca entre eles. O número do sítio foi colocado 

na parte inferior da membrana da asa através de marcação temporária por pontos (~1 

ano).  

A identificação das espécies segue Gardner (2007), Lim & Engstrom (2001) e Díaz et 

al. (2011). Exemplares testemunhos das espécies registradas foram coletados e 

depositados na Coleção de Mamíferos da Universidade de Brasília. As coletas e 

capturas foram autorizadas pela licença do ICMBIO (SISBIO 36201-2).  

 

4.2.3. Análises Estatísticas 

 

4.2.3.1. Análise de Elementos da Metacomunidade (AEM) 

 

 A análise dos dados foi realizada com base em uma matriz de ocorrência de 

espécies, onde as colunas representam os sítios e as linhas, as espécies. Os testes foram 

realizados para a comunidade de morcegos encontrados na região, e adicionalmente 

foram testados os padrões para os dois principais grupos funcionais (herbívoros e 

animalívoros) e sazonalmente.  

A extensão espacial de um sítio pode ser diferente entre estudos de 

metacomunidade. No entanto, o aspecto crucial da escala nesta abordagem é que a 

definição de um sítio seja consistente com as questões teóricas abordadas na análise, 

assim como as variáveis explanatórias e mecanismos invocados para explicar os padrões 

(Presley et al. 2009). Desta forma, o termo ‘comunidade’ será empregado para se referir 

ao conjunto de espécies que compõe a comunidade local, na qual os indivíduos tenham 
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maior probabilidade de interagir entre si do que com indivíduos de outras comunidades, 

e o termo sítio para se referir ao local ocupado pela comunidade. No caso deste estudo, 

foi registrada apenas 1 recaptura em outro sítio (0.06%), ou seja, maior probabilidade de 

interações com morcegos da mesma comunidade. 

 A análise de elementos da estrutura da metacomunidade (AEM) avalia a matriz 

de ocorrência de espécies quanto à coerência, substituição de espécies (turnover), e 

coincidência dos limites de ocorrência das espécies (range boundary clumping) 

(Leibold & Mikkelson 2002). Assim, segue abaixo uma breve descrição da análise de 

cada um desses elementos: 

Coerência. É um atributo da distribuição das espécies e não da área de ocorrência, 

sendo calculada pela contagem do número de ausências entre presenças. Entretanto, o 

teste é sensível à ordenação dos dados na matriz, portanto recomenda-se que a matriz 

seja ordenada pelo primeiro eixo de uma análise de correspondência (“reciprocal 

average”, Leibold & Mikkelson 2002), levando a uma maior concentração da ocorrência 

das espécies ao longo da diagonal principal da matriz (Lewinsohn et al. 2006). Para a 

realização deste teste serão realizadas algumas adaptações da análise original de Leibold 

& Mikkelson (2002). A hipótese nula a ser testada é bicaudal, onde número de 

ausências não deverá ser maior nem menor que o esperado ao acaso. As estruturas da 

metacomunidade para cada resultado estatístico do teste podem ser vistos na Figura 4-2.  

Para analisar se a coerência da distribuição das espécies difere do observado ao 

acaso, foram geradas matrizes por 1000 simulações de modelos nulos de coluna e linha 

fixas.  Este modelo, conhecido como modelo fixo-fixo (Gotelli 2000), restringe os totais 

das colunas e linhas no modelo nulo para corresponder aos valores observados na 

matriz, preservando diferenças entre linhas e entre as colunas.  Segundo o guia do 

consumidor para análise de aninhamento, é indicado que se use modelos restritos como 

esse, porque reduzem os efeitos de tamanho amostral, diminuindo potencialmente erros 

do tipo I (Ulrich, Almeida‐Neto & Gotelli 2009). Assim, visto que os níveis de erro de 

tipo I têm importante papel na inferência estatística, modelos nulos mais restritos são 

mais adequados, porque eles são conservadores e não vão rejeitar a hipótese nula, a não 

ser que o processo gerador do padrão seja forte. 

Os valores de ausências entre presenças das simulações foram testados para 

normalidade e a média e desvio padrão destes valores foram utilizados para realizar a 
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estatística Z unicaudal. Quando o valor observado foi menor que os valores simulados 

(significância de 5%) a hipótese nula foi descartada.  

Substituição de Espécies (Turnover). Esta métrica é calculada através do número de 

substituições de uma espécie por outra, ao longo do gradiente (Leibold & Mikkelson 

2002). O número observado de substituições foi comparado com uma distribuição de 

valores de substituição criados a partir de 1000 matrizes simuladas pelo modelo nulo, 

assim como para coerência. Resultados significativamente negativos indicam 

distribuições aninhadas, e turnover significativamente positivo indica estruturas 

uniformemente espaçadas, Gleasonianas ou Clementsianas (Presley, Higgins & Willig 

2010).  

 

 

Figura 4-2. Representação da abordagem hierárquica com base na análise de elementos 

de estrutura da metacomunidade e combinações de resultados consistentes com cada 

uma das seis estruturas idealizadas (Leibold & Mikkelson 2002), três padrões de perda 

de espécies para subconjuntos aninhados, seis Quasi-estruturas e estruturas de 

compartimentos dentro distribuições Clementsianas. Caixas indicam resultados 

estatísticos; elipses indicam a direção turnover não-significativo. Traduzida e 

modificada de Presley et al. 2010.  
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Coincidência de Limites de Distribuição de Espécies (Range Boundary Clumping). 

O Índice de Morisita (I) mede a coincidência dos limites de ocorrência das espécies por 

contagem do número de limites terminais em cada sítio. A significância é determinada 

através de um teste de aderência de qui-quadrado que compara a distribuição observada 

dos limites da distribuição de uma espécie a uma distribuição uniforme esperada. 

Limites de distribuição que ocorrem ao acaso tendem a ter um Índice de Morisita com 

valor aproximado de 1, consistentes com estruturas aninhadas que apresentam perda de 

espécies Gleasonianas, Quasi-Gleasonianas ou estocásticas (ver Figura 4-2). Valores do 

índice de Morisita >1 com qui-quadrado significativo indicam coincidência dos limites 

de distribuição, sendo consistentes com estruturas aninhadas que apresentam perda de 

espécies Clementsiana, Quasi-Clementsiana ou agrupada (Figura 4-2). Valores de 

índice <1 com qui-quadrado significativo indicam limites hiperdispersos e são 

consistentes com estruturas aninhadas com perda de espécies uniformemente espaçados, 

quase uniformemente espaçados, ou hiperdispersas (Figura 4-2). Algumas estruturas 

clementsianas podem apresentar grande número de espécies com limites agregados ao 

longo da ordenação dos sítios; estes compartimentos bem definidos, (grupos distintos de 

espécies ao longo de partes de um gradiente ambiental, Lewinsohn et al. 2006) podem 

ser analisados separadamente (Presley et al. 2010, López‐González et al. 2012). 

Todos os testes de coerência, turnover e coincidência dos limites de distribuição 

foram realizados pelo pacote 'Metacom' (Dallas 2013), no software R 3.0 (R 

Development Core Team 2013). As métricas e os modelos nulos foram calculados 

através do algoritmo parcialmente adaptado a partir da linguagem de Matlab, escrito por 

Christopher Higgins (Disponível em 

http://www.tarleton.edu/Faculty/higgins/EMS.htm), baseado na estrutura de análise de 

elementos de metacomunidades proposta por Presley et al. (2010), e conta com muitas 

funções do pacote 'vegan' (Oksanen et al. 2013). 

 

4.2.3.2 Análises da relação entre variáveis ambientais e a ocorrência espécies da 

metacomunidade 
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Baseado nas métricas de paisagem (variáveis ambientais) que melhor explicaram 

a distribuição de morcegos na região (Capítulos 2 e 3, Tabela S 15/Material 

Suplementar deste Capítulo) foi avaliada a hipótese de que a estrutura da 

metacomunidade é mediada, pelo menos em parte, pelas associações de espécies com 

gradientes ambientais.  

Primeiramente, usando métricas de paisagem (número de fragmentos, área total, 

densidade de borda, tamanho médio do fragmento, índice de proximidade, índice de 

forma, distância média do vizinho mais próximo) e espaciais (latitude, longitude) foi 

avaliado se a estrutura de metacomunidades (escores da análise) era consistente com um 

gradiente de paisagem por meio de Correlação de Spearman.  

O mesmo conjunto de variáveis de paisagem selecionados nos capítulos 2 e 3 foi 

utilizado em uma análise exploratória de Partição de Variância, baseada em 4 partições 

(Composição e Configuração do Habitat e das Classes de Matriz), buscando explorar 

como a composição de morcegos (identidade das espécies e abundâncias) responde a 

variação na paisagem. As partições das variáveis de paisagem estão divididas em 

Composição do Habitat (Caf/%Floresta, NumPf/Número de Fragmentos, 

MPSf/Tamanho Médio de Fragmentos), Configuração do Habitat (MSIf/Forma dos 

Fragmentos, MPIf/Proximidade dos fragmentos, MNNf/Distancia Média dos 

fragmentos mais próximos), Composição das Classes de Matriz (Cam/% Matriz, Cau/% 

vegetação arbustiva, Cad/% vegetação alterada), e Configuração das Classes de Matriz 

(MPIm/ Proximidade de áreas de matriz, MPIu/ Proximidade de áreas de vegetação 

arbustiva, MPId/ proximidade de vegetação alterada). 

A abordagem de partição de variância é uma análise exploratória, que difere das 

seleções de modelos, pois seu objetivo não é predição e sim, o entendimento do sistema. 

Desta forma, pode-se utilizar muitas variáveis simultaneamente, e devido ao caráter 

exploratório, a significância considerada para o modelo global será menos conservadora 

(p< 0.1). Essa análise foi realizada usando a função varpart do pacote Vegan (Oksanen 

et al. 2013) no software R (R Development Core Team 2013). Esta análise permitiu 

particionar a influência destes 4 conjuntos de variáveis de paisagem. A função varpart 

utiliza uma análise de redundância (RDA, pacote Vegan) para encontrar o poder de 

explicação das quatro partições da paisagem para a matriz resposta (composição de 
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espécies).  Posteriormente, testa-se a significância de cada partição pela função anova, 

com os dados da RDA e calcula-se o R2 ajustado para cada parte. 

 

4.3. Resultados 

 

A estrutura de metacomunidade encontrada nas análises foi a de morcegos 

herbívoros (nectarívoros e frugívoros) com um padrão Quasi-Clementsiano, ou 

parcialmente compartimentado. Entretanto na análise sazonal deste grupo, herbívoros de 

cada estação não evidenciaram nenhum padrão. As metacomunidades baseadas em 

todos os morcegos filostomídeos e somente animalívoros apresentaram uma estrutura 

aleatória, de forma geral e também nas análises sazonais (Tabela 4-1, Figura 4-3).  

As metacomunidades analisadas, são resultado de um esforço amostral total de 

207.360 m2.h, que permitiu a captura de 1.638 filostomideos representando 43 espécies 

em 24 sítios no sudeste da Amazônia Brasileira (96 noites, 8640 m2.h / sítio). A riqueza 

variou de 8-20 espécies, e a abundância entre 22-154 indivíduos. Um total de 1488 

morcegos herbívoros de 27 espécies (88% da abundância e 63% da riqueza de espécies) 

e 195 animalívoros de 16 espécies foram registrados. 

A análise de AEM para distribuição de herbívoros apresentou coerência 

significativa (p = 0.002), o que excluiu a possibilidade de uma estrutura de tabuleiro de 

damas.  No segundo passo da análise a substituição de espécies não foi significativa, o 

resultado indicou uma Quasi-Estrutura, e essa substituição foi positiva, ou seja, maior 

que ao acaso (1315 > 1168, Tabela 4-1). Finalizando a AEM, o teste para limites 

coincidentes de distribuição de espécies, apresentou um índice de Morisita mais que 1, 

levando a uma estrutura Quasi-Clementsiana. 
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Tabela 4-1. Análise de Elementos da Metacomunidade com abordagem hierárquica, 

apresentando dados de coerencia, turnover e coincidência de limites das distribuiçoes de 

especies para morcegos filosotmideos, herbivoros e animalivoros em todas as estaçoes. 

 

 

 

Figura 4-3. Representação gráfica da reordenação das espécies nos sítios de 

amostragem, segundo escores da Análise de Metacomunidade. 

A metacomunidade de herbívoros não foi associada a nenhum gradiente 

ambiental latente das métricas de paisagem, quando avaliada pelo teste de correlação de 

Spearman. Contudo, a metacomunidade de herbívoros foi associada com a latitude 

Coerência Substituição de Espécies (Turnover) Coincidência de Limites de Distribuição de Espécies

Número 

de falsas 

Ausências

p Média dp
Número de 

Subsituições
p Média dp

Indice de 

Morisita
p

Padrão com melhor ajuste 

para as distribuições

Morcegos 298 0,48 310 18,4 1955 0,42 2622 843,7 1,572 0,003 Aleatório

M. seca 347 0,17 317 21,8 2860 0,38 3908 1199 1,36 0,049 Aleatório

M. chuva 293 0,46 321 25,9 4053 0,63 4709 1384 1,85 < 0,0001 Aleatório

Herbivoros 121 0,002 162 13,8 1315 0,72 1178 385 1,66 0,0002 Quasi-Clementsiano

H. seca 151 0,15 169 12,8 1864 0,41 1477 479 1,07 0,265 Aleatório

H. chuva 146 0,24 166 17,9 923 0,08 2040 647 1,56 0,0007 Aleatório

Animalivoros 90 0,53 84,59 8,73 721 0,23 1079 303 1,24 0,03 Aleatório

A. seca 74 0,13 59,48 9,82 1075 0,8 1015 243 1,88 < 0,0001 Aleatório

A. chuva 71 0,44 62,45 11,08 711 0,1 1196 297 1,08 0,16 Aleatório

As análises foram realizadas para todos os morcegos da família Phyllostomidae, para as duas grandes guildas e posteriormente para estações 

seca e chuvosa em cada um destes grupos. Os resultados significativos (p< 0,05 estão em negrito). Desvio padrão (dp)
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(Correlação de Spearman = 0,4; p = 0,05), um substituto para distância das populações-

fonte ao norte da área de estudo (grande maciço de florestas não perturbadas). Além 

disso, a análise exploratória de Partição da Variância mostrou que a variação na 

composição de morcegos herbívoros (ponderada pela abundância) foi associada com 

algumas características da paisagem (Modelo Global: p = 0,092; R2aj = 0,46), 

principalmente devido a Composição do Habitat (p = 0,036; R2aj = 0,51) (Figura 4-4). 

A composição do habitat diz respeito à quantidade de floresta (Caf), número de 

fragmentos florestais (NumPf), e tamanho médio de fragmentos (MPSf). Assim, fica 

estabelecida a estruturação da metacomunidade de herbívoros, Quasi-Clemensiana 

(semi-compartimentada), através de um gradiente de quantidade de habitat. 

 

 

Figura 4-4. Diagrama de Venn indicando a fração de explicação exclusiva e 

compartilhada das quatro partições das métricas de paisagem (Análise de Partição de 

Variância) na composição de morcegos herbívoros. Valores indicados representam o R2 

ajustado para cada partição. 

 

4.4. Discussão 
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As metacomunidades baseadas em todos os morcegos e somente carnívoros 

evidenciaram uma estrutura aleatória. Em contraste, a distribuição de herbívoros 

(nectarívoros e frugívoros) indicou uma estrutura Quasi-Clementsiana, sugerindo que a 

maioria das espécies está respondendo ao mesmo gradiente ambiental latente. Esta 

organização compartimentada ocorre porque espécies que formam agrupamentos 

utilizam recursos semelhantes. Se as espécies respondem ao mesmo gradiente, os sítios 

foram ordenados pela similaridade nas variáveis ambientais, não devendo haver 

interrupções na distribuição das espécies.  

Dentro da discussão sobre padrões de distribuição de espécies e fragmentação, 

esperava-se que este processo de alteração de habitats naturais levasse a um padrão 

aninhado de ocorrência de espécies (Patterson & Atmar 1986). Isso ocorreria porque 

fragmentos de um habitat original contínuo teriam o mesmo conjunto inicial de 

espécies, onde a matriz seria impermeável impedindo imigrações. Além disso, a ordem 

de extinções seria a mesma para todos os fragmentos, com velocidade de extinção maior 

em fragmentos menores. Entretanto, estes fragmentos no limite sul da Amazônia 

apresentaram uma distribuição de espécies de morcegos ao longo de gradiente, mais 

agrupada do que o esperado ao acaso, e com limites de distribuição coincidentes; 

indicando que as espécies podem compartilhar uma história evolutiva comum, possuir 

relações ecológicas interdependentes e/ou barreiras à dispersões comuns (Clements 

1916). 

O fato das análises não encontrarem subconjuntos aninhados para as 

metacomunidades de morcegos vai em caminho oposto ao observado em diversos 

estudos que usaram análises de aninhamento para vários táxons, incluindo morcegos, 

em paisagens antrópicas (Meyer & Kalko 2008b, Struebig et al. 2008, Louzada et al. 

2010). Mas, para um padrão aninhado ocorrer seria necessária uma fonte comum de 

espécies, uma estrutura florestal semelhante entre os sítios, e uma hierarquia das 

relações de nicho das espécies (Patterson & Brown 1991, Wright et al. 1997). 

Considerando as análises de estrutura florestal do primeiro capítulo e as métricas de 

paisagens usadas nos demais capítulos, é fato que os sítios são muito variados em sua 

estrutura de vegetação e paisagem, assim o padrão aninhado não poderia ocorrer. Outra 

razão para ausência de aninhamento, é que em ambientes alterados antropicamente não 

é possível o estabelecimento de uma estrutura hierárquica de nicho entre as espécies, 
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visto que estas se adaptam a sua dependência da floresta ou tolerância e até preferência 

por ambientes alterados (florestas secundárias, plantações, pomares, bordas de mata). 

Na estruturação da metacomunidade de herbívoros, dois gradientes ficaram 

evidenciados para a metacomunidade de herbívoros, primeiramente o gradiente 

latitudinal, onde a latitude explicou a ordenação dos escores da AEM (Correlação de 

Spearman = 0,4; p = 0,05), o que provavelmente ocorreu pela presença dos grandes 

maciços florestais ao norte da área de estudo, acima do Rio Teles Pires, Estado do Pará. 

A latitude é um substituto para distância das populações-fonte ao norte da área de 

estudo (grande maciço de florestas não perturbadas). Esta extensa área contínua de 

floresta provavelmente age como fonte de espécies, sugerindo a existência de uma 

dinâmica fonte-dreno nas comunidades locais dos fragmentos analisados (Leibold et al. 

2004). O segundo gradiente, foi registrado na abordagem de partição de variância, onde 

a composição de herbívoros foi explicada pela composição do habitat (p = 0,036; R2aj = 

0,51), ou seja, a estruturação da metacomunidade de herbívoros seria devido ao 

gradiente de quantidade e densidade de fragmentos florestais.  

A estrutura encontrada para a metacomunidade de morcegos herbívoros é Quasi-

Clementsiana, ou seja, parcialmente compartimentada. Quando se trabalha com 

metacomunidades, deve-se olhar atentamente para os pequenos grupos que divergem do 

agrupamento principal com determinado padrão. No caso de habitats modificados, 

algumas espécies podem forragear em ambientes abertos e outras podem ser mais 

sensíveis à fragmentação de habitats. Das espécies que apresentaram diferentes padrões 

de ocorrência entre os sítios mais ou menos alterados, Chiroderma trinitatum, 

Vampyressa pusilla e Plathyrrhinus brachycephallus ocorreram somente nos sítios 

menos alterados (50% < cobertura florestal < 80% da paisagem; sítios: 1, 3, 4, 15-18, 21 

e 22); e as espécies Artibeus concolor, Dermanura anderseni, Dermanura glauca, 

Lichonycteris obscura e Platyrrhinus lineatus ocorreram somente nos sítios mais 

alterados (cobertura florestal<50%; sítios: 2, 6-14, 19-24). 

Quando observamos as variações na escala espacial de análise de 

metacomunidades, temos a escala ecológica (ecologia da paisagem e fragmentos 

florestais) e escala biogeográfica (ampla, de uma região ou bioma). A maioria dos 

estudos com metacomunidades de morcegos analisa sítios que abrangem grandes 

escalas: no Paraguai, as metacomunidades apresentaram redes compartimentadas 
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clementsianas (Presley et al. 2009); nas Grandes Antilhas, um padrão aninhado (Presley 

& Willig 2010); e no México, o padrão encontrado foi Clementsiano ou parcialmente 

compartimentado, associado a umidade, altitude e vegetação (López‐González et al. 

2012).  

Estudos recentes sobre metacomunidades de morcegos em escalas ecológicas 

encontraram um padrão aninhado para a metacomunidade de morcegos na caatinga 

brasileira, causado pela colonização diferencial devido aos morcegos herbívoros (Sá-

Neto 2012), e metacomunidades de morcegos na Costa Rica, mediadas pela utilização 

diferencial de recursos com padrões de distribuição sazonal-especifico e guilda-

especifico (Cisneros et al. 2015). No presente estudo encontrou-se uma 

metacomunidade Quasi-clementsiana de morcegos herbívoros nessa mesma escala. 

Poucos estudos de metacomunidade enfocam a variação temporal nas análises. 

No estudo da Costa Rica (Cisneros et al. 2015), morcegos filostomideos e frugívoros 

apresentaram estrutura Gleasoniana na estação seca e Clementsiana na estação chuvosa; 

enquanto animalívoros tiveram estrutura de tabuleiro de damas na estação seca e 

aleatória na estação chuvosa (Cisneros et al. 2015). Nos sítios amostrados da Amazônia 

no presente estudo, não foi registrada variação sazonal na estrutura das 

metacomunidades. 

Morcegos têm grande capacidade de dispersão, e algumas vezes as métricas de 

paisagem usuais podem não ser as melhores preditoras para composição de espécies em 

pequenas escalas. Entretanto, a metacomunidade de morcegos herbívoros apresentou 

uma estrutura parcialmente compartimentada ou Quasi-Clementsiana, explicada por 

pela latitude e a composição de habitat (quantidade e densidade de fragmentos 

florestais). Assim, espera-se que uma paisagem fragmentada próxima a uma extensa 

área contínua de floresta preservada não sofra extinções locais, mas a abundância das 

espécies se altera em resposta a fragmentação e perda de habitat. 
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4.6. Material Suplementar 

 

S 14. Composição de espécies de morcegos filostomideos em 24 sítios em paisagem 

fragmentada no sul da Amazônia. Guildas estão apresentadas separadamente: 

Herbívoros (H) e Animalívoros (A). 

 

 

# Espécies Guilda A1 A2 A3 A4 A5 A6 A7 A8 A9 A10 A11 A12 A13 A14 A15 A16 A17 A18 A19 A20 A21 A22 A23 A24

1 Artibeus concolor H 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 2

2 Artibeus lituratus H 7 1 0 5 3 2 3 4 0 3 4 0 5 1 2 3 7 2 0 8 2 0 0 1

3 Artibeus obscurus H 5 0 6 12 0 1 3 15 1 2 0 0 1 3 1 3 0 0 5 1 4 1 0 0

4 Artibeus planirostris H 10 1 8 14 1 7 0 21 7 0 1 10 1 1 1 3 4 3 2 13 13 1 3 3

5 Dermanura anderseni H 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0

6 Dermanura cinerea H 2 3 2 0 1 4 1 1 0 0 4 0 2 3 0 1 2 0 1 1 1 2 3 6

7 Dermanura gnoma H 0 0 1 1 0 0 0 0 0 0 1 0 1 1 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0

8 Dermanura glauca H 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0

9 Carollia brevicauda H 2 3 8 0 0 6 1 16 15 0 2 0 18 13 5 0 0 2 2 5 9 2 2 6

10 Carollia castanea H 1 0 0 0 0 2 0 3 2 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 1

11 Carollia perspicillata H 35 27 16 23 9 65 17 35 14 20 21 13 101 119 13 31 19 8 12 25 14 17 25 35

12 Chiroderma trinitatum H 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 2 0 0 0 0 0 0 0

13 Choeroniscus minor H 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 1 0 0 0 0 0

14 Glossophaga soricina H 0 1 6 1 0 0 0 1 1 3 3 0 4 1 0 1 1 0 0 1 1 0 10 2

15 Lichonycteris obscura H 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0

16 Lonchophylla thomasi H 3 2 7 2 0 0 0 1 0 2 0 0 2 1 0 4 3 3 0 2 3 2 0 3

17 Mesophylla macconnelli H 0 0 0 2 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 2 0 1 0 0 0 0 0 0 10

18 Plathyrrhinus brachycephallus H 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0

19 Plathyrrhinus incarum H 0 1 0 2 0 4 2 1 1 1 4 2 1 1 1 0 0 0 1 0 0 5 0 3

20 Platyrrhinus lineatus H 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0

21 Rhinophylla fischerae H 0 1 0 0 0 0 5 1 0 0 6 0 0 1 4 2 1 0 0 0 0 0 4 1

22 Rhinophylla pumilio H 16 5 4 8 2 2 0 1 1 2 3 0 1 1 9 14 10 9 6 5 12 6 7 7

23 Sturnira tildae H 0 0 0 0 0 1 0 2 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 2 0 0

24 Uroderma bilobatum H 1 0 2 6 0 0 0 0 0 0 0 0 2 1 0 0 5 0 0 0 1 1 5 3

25 Uroderma magnirostrum H 0 1 1 0 0 0 0 0 2 3 1 1 2 1 0 0 0 0 0 1 0 0 0 2

26 Vampyressa pusilla H 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 1 0 0 0 0 0 0 0

27 Vampyrodes caraccioli H 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0

82 46 61 78 16 94 32 102 44 36 52 26 145 148 40 63 58 28 30 63 60 39 60 85

10 11 11 13 5 10 7 13 9 8 13 4 17 14 11 10 14 7 8 11 10 10 9 15

28 Desmodus rotundus A 1 0 0 0 1 1 1 0 1 2 0 0 0 0 0 0 3 0 1 4 0 0 0 1

29 Lampronycteris brachyotis A 1 0 0 0 0 0 0 0 2 0 0 0 0 0 4 0 2 0 0 0 1 0 0 0

30 Lophostoma brasiliense A 0 1 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 1 0 0 1 1

31 Lophostoma carrikeri A 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0

32 Lophostoma silvicolum A 4 1 0 3 1 1 0 0 2 2 2 8 2 2 5 1 2 0 1 0 2 2 2 0

33 Glyphonycteris sylvestris A 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0

34 Micronycteris microtis A 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0

35 Micronycteris minuta A 0 1 0 2 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1

36 Mimon crenulatum A 4 0 0 0 0 0 3 0 0 0 3 0 0 0 0 0 1 0 0 1 0 4 4 0

37 Phylloderma stenops A 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0

38 Phyllostomus elongatus A 3 0 1 4 3 2 2 1 2 0 1 2 6 1 0 0 2 1 4 0 4 1 4 3

39 Phyllostomus hastatus A 1 0 0 1 0 0 0 1 2 0 0 1 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 1

40 Tonatia saurophila A 2 0 1 1 0 0 1 0 0 0 1 0 1 0 0 0 0 1 0 4 7 0 0 0

41 Trachops cirrhosus A 0 0 0 3 0 0 0 0 1 2 0 0 0 2 0 2 3 0 0 0 0 0 0 0

42 Trinycteris nicefori A 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 1

43 Vampyrum spectrum A 0 0 0 0 0 0 0 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0

16 3 2 15 6 4 7 4 10 6 7 12 9 5 11 4 13 3 6 10 16 7 11 8

7 3 2 7 4 3 4 4 6 3 4 4 3 3 4 3 6 3 3 4 6 3 4 6

98 49 63 93 22 98 39 106 54 42 59 38 154 153 51 67 71 31 36 73 76 46 71 93

17 14 13 20 9 13 11 17 15 11 17 8 20 17 15 13 20 10 11 15 16 13 13 21

Abundância de herbívoros

Abundância de animalívoros

Riqueza de animalívoros

Abundância total

Riqueza total

Riqueza de herbívoros
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S 15. Métricas de paisagem em cinco escalas para 24 sítios de uma área fragmentada no 

sul da Amazônia, já escalonadas por escore de Z e sob tratamento de resíduos que tira 

influência de área de floresta (Caf) sobre as outras métricas. 

 

  

Sítio Lat Long Caf NumPf MPSf MSIf MPIf MNNf Cam Cau Cad MPIm MPIu MPId SDI

A1 -9,878 -56,296 0,567 -0,272 -0,685 0,131 -0,233 0,118 0,294 -0,161 -0,248 -0,383 -0,242 -0,301 0,691

A2 -9,879 -56,303 0,418 0,618 -0,778 -0,196 1,107 -0,518 0,295 -0,612 -0,182 -0,632 -0,272 -0,576 0,568

A3 -9,898 -56,300 0,644 1,334 -2,057 2,654 1,860 0,181 0,248 -0,460 -0,225 0,264 -0,236 -0,075 0,315

A4 -9,906 -56,305 0,744 0,291 -1,397 0,184 2,812 0,435 0,066 -0,308 -0,020 -0,116 -0,219 0,224 -0,624

A5 -9,958 -55,951 0,684 -0,581 1,102 -0,742 -0,875 0,068 0,271 -0,309 -0,225 -0,223 -0,229 0,044 -0,003

A6 -9,950 -55,958 0,164 -0,870 0,758 0,985 -0,530 -0,355 0,909 -0,915 -0,728 0,326 -0,314 -0,690 -1,962

A7 -9,958 -56,048 0,396 1,228 -0,778 0,131 1,197 -0,505 -0,091 2,981 -0,318 -0,244 -0,035 -0,603 1,025

A8 -9,954 -56,061 0,436 -0,687 -0,158 -0,594 1,436 -0,529 0,136 0,286 -0,182 -0,605 -0,248 -0,113 0,877

A9 -9,942 -55,927 0,262 -0,559 0,257 0,362 0,192 -0,035 -2,408 -0,315 2,444 -0,054 -0,296 0,959 0,675

A10 -9,943 -55,910 0,464 -0,598 -0,270 -1,033 -0,166 -0,250 0,249 2,982 -0,680 -0,034 4,654 -0,569 0,922

A11 -9,924 -56,041 0,322 1,674 -0,402 0,914 0,169 -0,368 -1,181 -0,763 1,312 3,766 -0,288 1,876 0,739

A12 -9,916 -56,038 0,193 -0,097 0,501 0,825 0,034 -0,751 0,977 -0,166 -0,977 -0,979 -0,202 -0,833 -1,568

A13 -9,824 -55,933 0,267 1,499 -0,060 -0,725 -0,064 -0,728 -2,499 0,134 2,489 -0,752 -0,207 3,598 0,828

A14 -9,814 -55,931 0,374 -0,884 0,092 -0,095 -0,609 0,043 -0,637 -0,463 0,497 -0,127 -0,275 -0,406 0,798

A15 -9,643 -55,934 0,782 -0,270 1,030 -0,973 -0,936 0,375 -0,093 -0,308 0,139 -0,072 -0,213 0,314 -1,357

A16 -9,640 -55,944 0,730 -0,435 1,069 1,912 -0,904 0,212 -1,092 -0,309 1,135 -0,152 -0,222 0,262 -0,447

A17 -9,664 -55,967 0,700 -0,530 1,089 1,087 -0,885 0,118 -0,320 -0,309 0,387 -0,198 -0,227 0,197 0,120

A18 -9,673 -55,962 0,784 -0,264 1,030 -1,436 -0,937 0,381 -0,047 -0,308 0,093 -0,069 -0,213 0,319 -1,513

A19 -9,977 -56,413 0,488 -1,203 1,247 -0,974 -0,754 -0,545 0,930 -0,312 -0,861 -0,525 -0,180 -0,529 0,195

A20 -9,980 -56,403 0,423 -1,409 1,293 -0,493 -0,714 -0,749 1,158 -0,013 -1,133 -0,625 -0,245 -0,717 -0,192

A21 -9,969 -56,438 0,510 2,271 -1,576 -0,457 0,083 -0,245 0,567 0,886 -0,702 -0,491 0,327 -0,394 0,593

A22 -9,966 -56,447 0,547 1,027 -1,503 0,220 0,047 -0,102 0,362 0,288 -0,384 1,238 -0,050 -0,292 0,708

A23 -9,781 -55,924 0,471 -0,576 -0,303 -0,920 -0,744 -0,598 0,181 -0,612 -0,068 1,631 -0,264 -0,444 0,748

A24 -9,788 -55,926 0,215 -0,708 0,501 -0,766 -0,585 4,348 1,726 -0,914 -1,565 -0,945 -0,305 -1,250 -2,139

Latitude (Lat), Longitude (Long), Área de Floresta (Caf), Número de Fragmentos (NumPf), Tamanho Médio dos Fragmentos 

(MPSf), Índice de Forma dos Fragmentos (MSIf), Índice de proximidade de área florestada (MPIf), Distancia Media do fragmento 

mais próximo (MNNf), Area de matriz (Cam), Área de vegetação em rebrota/ arbustiva (Cau), Índice de proximidade de área de 

matriz (MPIm), Índice de proximidade de área de vegetação em rebrota/ arbustiva (MPIu), Índice de proximidade de área 

alterada (MPId), e Índice de Diversidade de Shannon para paisagem (SDI)
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5. CONCLUSÕES  

 

Em um mundo cada vez mais fragmentado devido ao desmatamento e degradação de 

florestas tropicais, é preciso saber como animais que prestam serviços ecossistêmicos, 

respondem a essas alterações. Neste contexto, na presente tese pudemos concluir que: 

 

• A estrutura da vegetação pode ser usada na avaliação de habitats adequados para 

morcegos. 

• Copas mais altas e fechadas tendem a aumentar a diversidade taxonômica e 

filogenética de morcegos em um fragmento. 

• Florestas com árvores grandes e copas fechadas aumentam a persistência de 

polinizadores e dispersores de sementes. 

• Frugívoros de dossel são mais abundantes em paisagens heterogêneas e com 

grandes porcentagens de floresta, respondendo em quase todas as escalas. 

• A persistência de polinizadores está associada a diversidade da paisagem, não 

sendo tolerantes ao isolamento e grandes porções de matriz, com respostas até 3 km. 

• Onívoros, controladores de populações de artrópodes, estão relacionados à 

matriz e vegetação arbustiva, com respostas somente na maior escala (5 km).  

• Alguns morcegos são sensíveis ao desmatamento e outros não, e suas repostas à 

alteração do habitat variam entre as espécies e com a escala espacial.  

• A área de floresta em um raio de 1 km é extremamente importante para garantir 

a conservação da diversidade taxonômica e filogenética de morcegos em áreas 

fragmentadas da Amazônia.  

• A abundância total de morcegos em cada sítio é afetada pela paisagem em todas 

as escalas de maneiras muito diferenciadas, o que demonstra as formas complexas em 

que perturbação antrópica pode afetar cada espécie de morcego.  

• O estudo reforça a ideia da relação espécie-área, visto que a quantidade de 

habitat é um determinante da diversidade taxonômica e filogenética de morcegos em 

áreas fragmentadas da Amazônia. 
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• O uso da Análise de Elementos de Metacomunidade (AEM) associada a partição 

de variância permitiu verificar padrões na distribuição das espécies e possíveis 

gradientes ambientais estruturadores.  

• As metacomunidades de morcegos filostomideos e de morcegos carnívoros 

apresentam estrutura aleatória.  

• A composição de morcegos herbívoros (nectarívoros e frugívoros) indicou uma 

estrutura de Metacomunidade Quasi-Clemensiana,  

• A metacomunidade de herbívoros foi determinada pela latitude, um substituto 

para distância das populações-fonte ao norte da área de estudo (grande maciço de 

florestas não perturbadas).  

• Características da paisagem parecem afetar a composição de espécies de 

herbívoros, principalmente devido a composição do habitat (quantidade e densidade de 

fragmentos florestais). 

•  Esses resultados indicam que comunidades em uma paisagem fragmentada 

próxima a uma extensa área de floresta preservada não sofrem extinções locais, mas a 

abundância das espécies se altera em resposta à fragmentação e perda de habitat. 

• Essa tese, de forma geral, indica que morcegos têm respostas à paisagem muito 

complexas, variadas e dependentes de escala, o que leva a ausência de padrões em 

várias métricas de comunidades.  

• Ainda assim, ressalta-se a importância de se usar diversidade taxonômica e 

filogenética obtidas pelos números de Hill (diversidade verdadeira/ valor da entropia), 

pois estas sim são afetadas tanto pela paisagem quanto pela estrutura da vegetação, e 

são importantes para estudos de conservação. 

• Complementando, estudos de comunidades, devem incluir além das métricas de 

diversidade mencionadas, a abordagem de metacomunidades que se mostrou útil para 

indicar um gradiente estruturador não verificado em outras abordagens. 
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