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Introdução geral 

 

 Perda de hábitat e limiar de extinção  

Ao longo das últimas décadas, uma emergente corrente de evidências empíricas tem 

indicado a relevância da diversidade biológica para processos ecossistêmicos (NAEEM, 

2002). Fortes evidências sugerem sua influência sobre a produtividade primária ( TILMAN 

et al., 1997; GRONER & NOVOPLANSKY, 2003), estabilidade de comunidades 

(HADDAD et al., 2010), invasão por espécies exógenas (LYONS & SCHWARTZ, 2001), 

ciclagem de nutrientes ( MADRITCH & HUNTER, 2002; FONTAINE & BAROT, 2005; 

GUSTAFSSON & BOSTRÖM, 2010; SACKETT et al., 2010), entre outros processos. 

Tendo em vista os potenciais impactos sobre o bem estar humano, Isbell et al., (2011) 

empregaram os resultados experimentais disponíveis na literatura para explorar uma 

estimativa para a quantidade de diversidade de plantas necessária para manter aqueles 

processos ecossistêmicos que tem direta influência na vida do homem. O resultado desta 

análise é que 84% das 147 espécies de plantas empregadas nos experimentos são 

necessárias para que uma série de processos ecossistêmicos de interesse humano possam 

ser desempenhados pelos ecossistemas. À despeito de seu caráter especulativo, o resultado 

deste estudo permite vislumbrar a ampla necessidade (e dependência) de diversidade 

biológica, por parte das sociedades humanas. Apesar disso, a população humana é 

apontada como uma das principais responsáveis pela redução e fragmentação do hábitat, 

principais processos que levam a perda de biodiversidade, pois conduz atividades de 

extração de madeira, agricultura e criação de gado, às custas de áreas florestais (ANDRÉN, 

1994; FAHRIG & MERRIAM, 1994; FORMAN, 1995).  

Embora seja de amplo conhecimento que os impactos antrópicos podem induzir 

mudanças nos ecossistemas, incluindo os ecossistemas florestais (ANDRÉN, 1994; 

DELONGE et al., 2008), a definição das variáveis e processos que regem essas mudanças 

é de grande importância se considerarmos o quão acelerada vem sendo a perda da 

biodiversidade (GARDNER et al., 2009). A literatura em ecologia disponibiliza modelos 

teóricos que produziram importantes hipóteses sobre tais variáveis e processos, sendo de 

grande interesse conservacionista sua avaliação empírica (SISK et al., 2004; 

LINDENMAYER et al., 2008). O avanço proporcionado pela pesquisa relacionada com 

tais modelos pode trazer importantes contribuições na construção de estratégias de gestão 
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que minimize os problemas associados à conversão de hábitats naturais, principalmente na 

região tropical (GARDNER et al., 2009).   

À medida que ocorre a redução do hábitat, aspectos relacionados com a 

configuração da paisagem (ex.; isolamento entre fragmentos, número e tamanho dos 

fragmentos) e com a qualidade dos remanescentes (ex.; quantidade de bordas) também se 

alteram, trazendo prejuízos adicionais às populações florestais (ANDRÉN, 1994, 

TURNER et al., 2001). Apesar de serem distintos, os processos de fragmentação, perda do 

hábitat e a progressiva alteração da qualidade dos remanescentes estão correlacionados e 

são apontados como os principais responsáveis por uma série de impactos negativos como, 

diminuição da riqueza e da abundância das espécies nos fragmentos (FAHRIG, 2003). Isso 

acontece porque muitas espécies não suportam tais processos e as populações não 

conseguem se estabelecer em manchas menores, com uma maior área de borda e isoladas, 

o que pode levar a sua extinção local (FARIA et al., 2007; PARDINI et al., 2010).   

A influência de cada um desses processos sobre a manutenção de populações vem 

sendo investigada (TURNER et al., 2001; BASCOMPTE & SOLÉ, 1996; FAHRIG, 2003) 

e em seu trabalho recente Pardini et al., (2010) trazem um modelo conceitual que propõe 

como as espécies respondem ao processo de fragmentação e perda de hábitat. Esse modelo 

assume que a distribuição e abundância de espécies especialistas (florestais) em paisagens 

fragmentadas são mediadas por dois fatores: viabilidade de recurso (determinada pelo 

tamanho da mancha) e a taxa de imigração na paisagem (determinada pela conectividade 

entre os fragmentos). 

O efeito do tamanho da mancha de hábitat sobre a biodiversidade (relação espécie-

área) é um dos assuntos mais conhecidos e bem estudados da ecologia (GOTELLI, 2001). 

Essa relação descreve a maneira como a riqueza de espécies aumenta com o tamanho da 

área e a teoria da biogeografia de ilhas explica como isso ocorre (MACARTHUR & 

WILSON 1963, 1967; GASTON & BLACKBURN, 2000; GOTELLI, 2001). A base dessa 

teoria é que a riqueza de um local isolado reflete o equilíbrio dinâmico entre as taxas com 

que as espécies colonizam e a taxa de extinção local, permitindo a inclusão de efeitos dos 

fatores como, por exemplo, a área (TURNER & TJØRVE, 2005). Essa teoria foi proposta 

para explicar a riqueza de espécies em ilhas, mas também tem sido usada para descrever o 

efeito da fragmentação em áreas continentais (ANDRÉN, 1994).  

A redução na taxa de extinção e o aumento na colonização produzem uma relação 

positiva entre a riqueza de espécies e a área, ou seja, quanto maior a área maior o número 

de espécies (MACARTHUR & WILSON, 1967; GILPIN & DIAMOND, 1976). Trabalhos 
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onde a teoria do equilíbrio de biogeografia de ilhas é aplicável foram produzidos durante 

esses anos com uma variedade de táxons: aves (BLAKE, 1977), caramujos (AHO, 1978), 

insetos herbívoros (TAHVANAINEN & NIEMELÄ, 1987), mamíferos (LOMOLINO & 

PERAULT, 2001), lagartos (BARRETT et al., 2003), fungos (PEAY et al., 2007). 

Segundo Wilcox & Murphy (1985), algumas espécies (ex.; grandes endotérmicos) 

têm sua sobrevivência ameaçada quando seu hábitat é reduzido. O mesmo foi observado 

para as espécies especialistas em florestas por Verboom et al. (1991) e Tellería & Santos 

(1995). Do ponto de vista teórico e empírico, uma questão que tem interessado muitos 

estudiosos se refere ao tamanho mínimo de hábitat necessário para manter uma população 

viável (MARSHALL & EDWARDS-JONES, 1998). 

Contudo, vários trabalhos concluíram que apenas o tamanho da mancha não é 

suficiente para predizer a persistência das espécies. A natureza da paisagem ao redor da 

mancha (quantidade de hábitat, permeabilidade da matriz, distância entre os fragmentos, 

quantidade de borda, etc.) também é importante (WIENS, 1994; GUSTAFSON & 

GARDNER, 1996; JONSEN & FAHRIG, 1997; SISK et al., 1997; POPE et al., 2000; 

PARDINI et al., 2010). Por exemplo, um fragmento grande, inserido em um regime onde a 

destruição do hábitat é intensa, se não estiver próximo a outros fragmentos e se a matriz ao 

redor não for permeável para permitir a passagem das espécies, esse fragmento não será 

capaz de suportar esses organismos que passam a correr risco de extinção (WIENS, 1994; 

PARDINI et al., 2009, 2010). A partir desses estudos, alguns trabalhos passaram a avaliar 

como a perda de hábitat e fragmentação florestal podem conduzir mudanças na 

biodiversidade, levando em consideração características da paisagem como a redução de 

cobertura florestal e a matriz ao redor dos fragmentos (GIBBS, 1998; JANSSON & 

ANGELSTAM, 1999; FAHRIG, 2003; PARDINI  et al., 2010).  

A própria fragmentação altera a qualidade do hábitat dentro da mancha em função 

da formação de um ecótono entre o hábitat e a matriz circundante. Esse processo é 

conhecido como o efeito de borda (MURCIA, 1995). O aumento da quantidade de borda 

na paisagem produz mudanças físicas (radiação, umidade, temperatura, velocidade do 

vento) e biológicas (composição das espécies, competição, predação, etc.) no fragmento 

(LAURANCE, 1991; SAUNDERS et al., 1991; BENÍTEZ-MALVIDO & ARROYO-

RODRÍGUEZ, 2008). Como a borda proporciona um ambiente adequado para as espécies 

generalistas, em fragmentos menores, através da competição, essas espécies dominam e 

com isso, as espécies especialistas acabam sendo extintas daquele local (KROODSMA, 

1984; BÁLDI & KISBENEDEK, 1994). O efeito que a borda causa na composição das 
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espécies depende também da qualidade da matriz circundante, pois se a matriz for 

permeável (alguns cultivos, por exemplo) as espécies, mesmo as estritamente florestais, 

podem passar a ocupar a borda (PASITSCHNIAK-ARTS & MESSIER, 1998; FARIA  et 

al., 2007).     

O resultado desse desenvolvimento teórico e empírico é que o conhecimento atual 

relacionando a redução de hábitat e fragmentação com a perda da biodiversidade é mais 

complexo, sendo importante a avaliação desse fenômeno em mais de uma escala espacial 

(tamanho de fragmento e paisagem) (PARDINI et al., 2010). Os estudos mais recentes 

preveem a existência de limiares de extinção, ou seja, valores de redução de hábitat a partir 

dos quais ocorreria uma redução mais acentuada da abundância nas espécies em função da 

interação entre a redução do hábitat (medida da cobertura vegetal) e o aumento da 

fragmentação da paisagem (FAHRIG, 2002, 2003).  

Em outras palavras, o limiar ocorre quando uma pequena alteração na quantidade 

de hábitat altera drasticamente os valores de abundância das espécies (LUCK, 2005). 

Andrén (1994) identificou um valor de limiar entre 10-30% de cobertura para aves e 

mamíferos, sendo que esse valor pode ser subestimado por alguns grupos e que algumas 

espécies podem ser perdidas acima dessa porcentagem, levando em consideração que tem 

espécies que se mostram mais sensíveis do que outras (LINDENMAYER & LUCK, 2005). 

Alguns trabalhos afirmam que variações nos níveis de limiares que ocorrem entre as 

espécies (ANDRÉN, 1999) podem estar relacionados com a capacidade de movimento e 

requerimento do hábitat da espécie investigada (ANDRÉN, 1994, 1999; HUGGETT, 2005; 

LINDENMAYER & LUCK, 2005).  

Existe ainda uma divergência sobre a existência de limiar para comunidades. 

Alguns trabalhos defendem que o limiar deve ocorrer também para comunidade já que 

pode existir uma redundância na resposta das espécies (BAKER & KING, 2010; KING et 

al., 2011). Porém, Lindenmayer et al., (2005) não encontraram evidências empíricas que 

suportem a existência de limiares relacionando a riqueza de espécies de aves e lagartos 

com a quantidade de vegetação nativa.  

De acordo com o modelo proposto por Andrén (1994) o tamanho populacional e o 

risco de extinção local são determinados pelo tamanho e grau de isolamento das manchas, 

enquanto as taxas de imigração são determinadas pela escala, como por exemplo, 

porcentagem da cobertura vegetal paisagem. Pardini et al., (2010) apontam a existência de 

um limiar entre 10-30% de cobertura e através da expansão do modelo proposto por 

Andrén (1994) adicionam que a capacidade para recuperação da perda de espécies locais 
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(redução na diversidade alfa) é dependente do pool total de espécies na paisagem 

(diversidade gama).  

Com base nesse novo modelo, a perda de vegetação nativa vai levar a diminuição 

da resiliência ecológica – definida como a capacidade da biota em toda paisagem se 

recuperar da perda de espécies locais em manchas individuais – através da redução da 

imigração na paisagem. Quando a cobertura florestal é alta, as taxas de imigração na 

paisagem são altas por causa da proximidade entre os fragmentos, permitindo a rápida 

recuperação da perda de espécies locais (alta resiliência ecológica). Ou seja, a densidade e 

abundância de espécies (diversidade alfa e gama) são elevadas em toda a paisagem, mesmo 

em fragmentos pequenos. Na medida em que se perde cobertura florestal, a conectividade 

entre os fragmentos diminui ao ponto em que a persistência das espécies dentro do 

fragmento (diversidade alfa) vai começar a depender do seu tamanho. Com a taxa de 

imigração reduzida, populações menores não vão conseguir se sustentar e se tornam mais 

vulneráveis a extinção. Contudo, algumas espécies ficam restritas a fragmentos maiores e a 

diversidade na paisagem (diversidade gama) é mantida (resiliência não é tão prejudicada). 

Se a redução de cobertura florestal aumentar e chegar a níveis muito baixos (~10-20%) e 

os fragmentos se tornarem cada vez menores e isolados, a perda das espécies, tanto em 

pequenos como em grandes fragmentos, vai aumentar ainda mais e a diversidade da 

paisagem também vai diminuir. Consequentemente, muitas espécies não conseguirão se 

manter nos fragmentos e o risco de extinção é bem maior (resiliência ecológica vai ser 

severamente prejudicada) (PARDINI et al., 2010). 

Em resumo esse modelo prevê que altos níveis de cobertura vegetal nativa podem 

sustentar altos níveis de abundância das espécies e diversidade alfa entre manchas 

individuais e altos níveis de diversidade gama nas paisagens. Em níveis mais baixos de 

cobertura vegetal nativa a abundância das espécies e diversidade alfa entre as manchas 

individuais vão diminuir e a queda na diversidade gama vai ser drástica (limiar). 

  Muitos trabalhos sobre limiares estão sendo produzidos e a maior parte desses é de 

natureza teórica, utilizando-se principalmente de modelagem matemática e computacional 

(WITH & CRIST, 1995; PEARSON et al., 1996; WITH & KING, 1999). Porém, estudos 

empíricos sobre a existência e os valores de limiares ainda são escassos e incluem apenas a 

resposta populacional à perda de cobertura florestal na sua grande maioria (GIBBS 1998; 

JANSSON & ANGELSTAM 1999; REE et al. 2003; HOMAN ET AL. 2004). Os trabalhos 

de Radford et al. (2005) e Pardini et al. (2010), que avaliaram a resposta da comunidade de 

aves e mamíferos à perda de cobertura florestal, representam exceção.   

André Mendonça
Highlight

André Mendonça
Note
isso n deve acontecer com as aranhas, pois pequenas áreas podem ser o suficiente para permanencia do indivíduo.
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Ainda não existem, no entanto, fortes evidências empíricas que suportem tais 

previsões (FAHRIG, 2003) e os trabalhos publicados estão concentrados na região 

temperada ou são limitados a poucas réplicas (GIBBS, 1998; JANSSON & 

ANGELSTAM, 1999; PARDINI et al., 2009, 2010). As simples abordagens gráficas ou a 

utilização de métodos lineares generalizados usados na maioria dos trabalhos também não 

se mostram adequados para identificação dos limiares, por que esses métodos não vão 

apontar o ponto exato da quebra (limiar) (TOMS & LESPERANCE, 2003; DENÖEL & 

FICETOLA, 2007).  

Considerando todas as problemáticas e lacunas relacionadas com esse tema e 

apontadas pela literatura revisada, existe uma clara necessidade da realização de trabalhos 

empíricos mais robustos que utilizem como fator uma variável que possa explicar o padrão 

relacionado à abundância ou riqueza de espécies, como por exemplo, cobertura florestal, 

na tentativa de encontrar valores do limiar de extinção. A necessidade desses trabalhos 

também é de extrema importância para a criação de estratégias de intervenção que 

maximizem a manutenção da biodiversidade em paisagens antropizadas onde a perda de 

espécies é mais intensa.  

 

 Grupo de estudo  

Mudanças na abundância, diversidade alfa e diversidade gama das espécies 

especialista de hábitat ocorrem onde há alteração de cobertura vegetal nativa (ANDRÉN 

1994; GIBBS, 1998; PARDINI et al., 2010). Em paisagens com altas porcentagens de 

cobertura existe uma maior abundância dos indivíduos e riqueza das espécies especialistas 

de hábitat, tanto em toda a paisagem quanto na mancha florestal. Em paisagens com níveis 

intermediários de cobertura vegetal, a abundância dos indivíduos e riqueza das espécies 

especialistas ainda continuam elevados na paisagem, porém diminuem na mancha florestal. 

Se a quantidade de cobertura florestal for diminuindo ainda mais, maior o risco de extinção 

das espécies já que tanto a diversidade local quanto a da paisagem estão ameaçadas, 

podendo haver limiares de extinção nos mais baixos níveis de coberturas (PARDINI et al., 

2010).  

Os anuros e lagartos são bons modelos para testar a existência de limiares, pois 

algumas espécies possuem características que as tornam mais sensíveis aos efeitos da 

fragmentação e perda de hábitat como: baixa abundância, grande requerimento de área de 

vida, alta flutuação populacional, baixa fecundidade, baixa habilidade de dispersão e alta 
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especialização do hábitat (HENLE et al., 2004; BELL & DONNELY, 2006; LAURANCE, 

2008).  

Vários trabalhos têm documentado resposta negativa de anfíbios e lagartos para a 

fragmentação e perda de hábitat. Em ambientes fragmentados a comunidade de anfíbios 

respondeu com decréscimo na diversidade (VALLAN, 2000), decréscimo na abundância 

(MARSH & PEARMAN, 1997), menor riqueza de espécies na borda (SCHLAEPFER & 

GAVIN, 2001), e mudanças na composição da comunidade (GASCON et al. 1999).  

De acordo com Faria et al., (2007) a riqueza de espécies de lagartos é menor em 

ambientes perturbados em relação à floresta madura, resultando no aumento da dominância 

de algumas espécies e no declínio de outras. Driscoll (2004) encontrou que paisagens com 

menor porcentagem de cobertura florestal apresentam extinção de algumas espécies de 

lagartos. Espécies florestais, por exemplo, são as mais vulneráveis por serem incapazes de 

suportar as altas temperaturas das formações abertas (RODRIGUES, 2005).  

No geral, lagartos e anfíbios têm recebido pouca atenção no que diz respeito aos 

trabalhos desenvolvidos recentemente em paisagens fragmentadas (SARRE, 1995; SMITH 

et al., 1996). Além do número limitado de estudos, a maioria concentra-se na região 

temperada e foca mais na compreensão dos efeitos da modificação dos ambientes sobre os 

anfíbios (MCGARIGAL & CUSHMAN, 2002; GARDNER et al., 2007). Levando em 

conta que uma das principais causas do declínio observado nesses grupos são a destruição 

e fragmentação do hábitat, é necessária uma investigação empírica para avançar nessa 

compreensão (PARDINI et al., 2010), pois o conhecimento ainda é muito limitado em 

relação à velocidade de modificação dos ambientes e o consequente aumento do número de 

espécies de lagartos e anfíbios ameaçados (GARDNER et al., 2007).   

 Objetivos 

            Diante da importância de entender como as comunidades e as espécies florestais de 

lagartos e anuros respondem a perda e fragmentação do hábitat, visto que essa é apontada 

como uma das principais causas do declínio desses grupos, este trabalho tem dois objetivos 

principais que serão abordados no mesmo artigo: 

3.1  

Avaliar se a perda de hábitat florestado se reflete em uma perda gradual ou abrupta 

no número de espécies da comunidade de anuros e lagartos de serapilheira nas paisagens 

da Mata Atlântica da Bahia.  
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3.2 

Avaliar se a perda de hábitat florestado se reflete em uma perda gradual ou abrupta 

para espécie de lagarto Enyalius catenatus, em paisagens com diferentes porcentagens de 

cobertura florestal da Mata Atlântica da Bahia.  
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RESUMO  

A destruição dos hábitats promovida pela ação antrópica é um dos fatores contemporâneos que mais 

contribui com a perda da biodiversidade. Um importante avanço derivado dos trabalhos teóricos e 

empíricos que se dedicaram a investigar esse processo refere-se à proposição sobre a existência de 

limiares de extinção, ou seja, valores de redução de hábitat a partir dos quais ocorreria uma redução 

abrupta do número de indivíduos de uma população (e, na visão de alguns autores, uma redução abrupta 

da riqueza de espécies de uma comunidade). O presente estudo tem como objetivo avaliar se a perda de 

hábitat florestado reflete em uma perda gradual ou abrupta no número de espécies florestais de anuros e 

lagartos de serapilheira e para perda gradual ou abrupta do número de indivíduos de Enyalius catenatus. 

A amostragem da herpetofauna foi realizada na Mata Atlântica da Bahia no ano de 2011 em nove 

paisagens com diferentes porcentagens de cobertura florestal. Embora a riqueza da comunidade de 

lagartos tenha diminuído com a redução de cobertura florestal, essa relação foi linear e não se detectou 

um limiar abrupto. Para a comunidade de anuros, não encontramos efeito da redução de cobertura 

florestal. O lagarto florestal Enyalius catenatus ocorreu apenas nas paisagens com maiores porcentagens 

de cobertura (a partir de 25%), porém não detectamos um valor de limiar significativo. Mesmo não 

encontrando limiar, podemos concluir que a quantidade de cobertura florestal exerce influência sobre a 
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comunidade de lagartos florestais e que as porcentagens de cobertura florestal abaixo de 25% já não 

conseguem sustentar algumas populações.  

Palavras chave: Diversidade; Fragmentação; Herpetofauna; Perda de hábitat  

 

A PERDA DE HÁBITAT E A FRAGMENTAÇÃO FLORESTAL, causadas por ação antrópica, estão 

entre os principais processos responsáveis pela perda da biodiversidade (Bascompte & Solé 1996). À 

medida que ocorre a redução do hábitat, aspectos relacionados com a configuração da paisagem (ex.; 

isolamento entre fragmentos, número e tamanho dos fragmentos) (Fahrig 2003, Fischer & Lindenmayer 

2007) e com a qualidade dos remanescentes (ex.; quantidade de bordas) (Fahrig 2002) se alteram, 

trazendo prejuízos adicionais às populações florestais (Andrén 1994, Gibbons et al. 2000, Turner et al. 

2001). A perda de hábitat e a fragmentação, atuam de forma direta e indireta na diminuição dos tamanhos 

populacionais, na redução de sua variabilidade genética e na alteração das interações ecológicas (Andrén 

1994, Fahrig 2001, Melián & Bascompte 2001, Allentoft & O’Brien 2010). Isso acontece porque muitas 

espécies não suportam mudanças na estrutura das paisagens (Radford et al. 2005, Faria et al. 2007) que 

alteram os processos que mantêm suas populações (dispersão e colonização) (Andrén 1994, Paridini  et 

al. 2010), dificultando seu estabelecimento em manchas menores, isoladas e com uma maior área de 

borda (Faria et al. 2007, Pardini et al. 2010). Desse modo, tais alterações podem contribuir com a 

extinção local das espécies.  

Atualmente, existe um conjunto de estudos teóricos e empíricos que reforçam a concepção de que a perda 

do hábitat e sua fragmentação influenciam a manutenção de populações (Andrén 1994, Turner et al. 

2001, Bascompte & Solé 1996,  Fahrig 2003) e comunidades (Lomolino & Perault 2001, Radford  et al. 

2005, Padini et al. 2010). Um dos modelos mais bem estabelecidos na literatura está relacionado ao 

efeito do tamanho da mancha de hábitat sobre a biodiversidade (relação espécie-área) (Gotelli 2001). 

Essa relação descreve a maneira como a riqueza de espécies aumenta com o tamanho da área e é uma das 

bases da teoria da biogeografia de ilhas (MacArthur & Wilson 1963, Gaston & Blackburn 2000, Gotelli 



19 

 

2001). Blake (1977), por exemplo, encontrou que o número total de espécies de aves está correlacionado 

fortemente com o tamanho da área. 

Contudo, alguns estudos argumentam que apenas o tamanho da mancha não é suficiente para predizer a 

persistência das espécies (Andrén 1994, Radford et al. 2005, Pardini et al. 2010). Parte deles passou a 

avaliar como a perda e a fragmentação do hábitat, podem conduzir mudanças na biodiversidade, levando 

em consideração características da paisagem como a quantidade de cobertura florestal e a qualidade da 

matriz ao redor dos fragmentos (Gibbs 1998, Jansson & Angelstam 1999, Fahrig 2003, Pardini  et al. 

2010). De fato, nas últimas décadas a avaliação do efeito da conversão de hábitats sobre a biodiversidade 

tem se baseado em abordagens que transferiram o foco dos fragmentos para as paisagens, as quais podem 

incluir diferentes configurações espaciais e quantidades relativas de hábitat e matriz (Wiens, 1994, 

Gustafson & Gardner 1996, Jonsen & Fahrig 1997, Sisk et al. 1997; Pope et al. 2000, Pardini et al. 

2010).  

A conclusão desses estudos teóricos e empíricos é que a relação entre a quantidade de cobertura florestal 

e o tamanho populacional pode não ser linear (Andrén 1994, Fahrig 2001, 2002; Radford et al. 2005), 

mas, ao contrário, ser caracterizada por limiares de extinção, ou seja, valores de redução de hábitat na 

paisagem a partir dos quais ocorreria uma redução mais acentuada da abundância nas espécies 

(persistência populacional) (Fahrig 2002, 2003).  

Alguns modelos conceituais foram propostos para descrever limiares de extinção para a quantidade de 

indivíduos nas populações e para a quantidade de espécies nas comunidades (Andren 1994, Fahrig 2002, 

Radford et al. 2005, Pardini  et al.  2010). Um deles propõe que o tamanho populacional e o risco de 

extinção local são determinados pelo tamanho e grau de isolamento das manchas de hábitat, enquanto as 

taxas de imigração são determinadas por características observáveis na escala da paisagem (por exemplo, 

a porcentagem de hábitat) (Andrén 1994). Com base em dados disponíveis na literatura, esse estudo 

encontrou um valor de limiar entre 10-30% de cobertura para aves e mamíferos. Avançando em relação 

ao modelo proposto por Andrén (1994), Pardini et al. (2010) propuseram que a perda de hábitat leva à 
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diminuição da resiliência ecológica – definida como a capacidade da biota em toda paisagem (medida 

pela diversidade gama) se recuperar da perda de espécies locais em manchas individuais (diversidade 

alfa) – através da imigração na paisagem. Ao testar empiricamente as previsões desse modelo para as 

espécies especialista em floresta, Pardini et al. (2010) concluíram que o valor de limiar para a 

comunidade de pequenos mamíferos terrestres ocorre entre 10- 30% de cobertura vegetal, mas sugeriram 

que esse valor pode variar entre os diferentes táxons florestais.    

Boa parte da literatura sobre limiares de extinção têm natureza teórica e são baseados em modelagem 

matemática e computacional (Andrén 1994, With & Crist 1995, Pearson et al. 1996, Hernández-Suárez et 

al. 1999, With & King 1999, Oliveira Filho & Metzger 2006). Porém, estudos empíricos sobre a 

existência e os valores de limiares ainda são escassos e incluem apenas a resposta populacional à perda 

de cobertura florestal na sua grande maioria (Gibbs 1998, Jansson & Angelstam 1999, van der Ree et al. 

2003, Homan et al. 2004). Os trabalhos de Radford et al. (2005) e Pardini et al. (2010), que avaliaram a 

resposta da comunidade de aves e mamíferos à perda de cobertura florestal, representam exceção.   

O modelo de limiares foi inicialmente proposto para descrever a relação entre quantidade de cobertura 

vegetal e quantidade de indivíduos em uma população (Fahrig 2001, 2002). Alguns autores defendem 

que caso exista uma redundância na resposta das espécies à perda de hábitat, deve ocorrer também um 

limiar para comunidade (Radford et al. 2005, Baker & King 2010; King et al. 2011; Pardini  et al. 2010). 

Porém, outros pesquisadores afirmam que o limiar de cada espécie deve resultar de suas características 

particulares (Denöel & Ficetola 2007), como sua capacidade de movimento e sua dependência em 

relação ao hábitat, e, portanto, que não se deve esperar uma resposta de limiar para a riqueza das 

comunidades (Huggett 2005, Lindenmayer & Luck 2005).   

A maioria dos estudos empíricos realizados com esse tema está limitado às regiões temperadas (Gibbs 

1998, Jansson & Angelstam 1999, Homan et al. 2004), e poucos foram realizados em florestas tropicais 

(Pardini et al. 2009, 2010). Dentre estas, a Floresta Atlântica é considerada um bom cenário para avaliar 

a existência de limiar por atualmente apresentar uma cobertura florestal altamente dinâmica (Teixeira et 
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al. 2009): muitos dos remanescentes existentes estão concentrados em pequenos fragmentos (Ribeiro et 

al. 2009) e são compostos por floresta secundária em estádio médio de sucessão (Metzger 2000). A 

Floresta Atlântica é considerada um dos principais hotspots de biodiversidade do globo (Myers 1988), o 

que reforça a urgência de decisões relacionadas com a conservação desse bioma (Myers 2000).  

Os anuros e lagartos são bons modelos para testar a existência de limiar, pois algumas espécies possuem 

características que as tornam mais sensível aos efeitos da fragmentação e perda de hábitat como: grande 

requerimento de área de vida, baixa fecundidade, baixa vagilidade e alta especialização do hábitat (Henle 

et al. 2004, Bell & Donnely 2006, Laurance 2008).  

O entendimento sobre como as comunidade e populações respondem aos processos de perda e 

fragmentação do hábitat é relevante, visto que esses processos são apontados como uma das principais 

ameaças à biodiversidade, incluindo o declínio de anuros e lagartos (Gardner et al. 2007). Na tentativa de 

preencher a lacuna do conhecimento acerca da existência e dos valores de limiares de extinção na região 

tropical e gerar contribuições sobre as diretrizes relacionadas à conservação, este trabalho tem o objetivo 

de: (1) avaliar se a perda de hábitat florestado na paisagem se reflete em uma perda gradual ou abrupta no 

número de espécies florestais da comunidade de anuros e lagartos; e (2) avaliar se a perda de hábitat 

florestado se reflete em uma perda gradual ou abrupta para espécie de lagarto Enyalius catenatus, em 

paisagens com diferentes porcentagens de cobertura florestal da Mata Atlântica da Bahia.  

 

MÉTODOS  

ÁREA DE ESTUDO. – O presente estudo foi realizado em paisagens de Mata Atlântica do estado da 

Bahia (Fig. 1). O clima desta porção do bioma é classificado, de acordo com o sistema de Köppen como 

“AF” (clima quente e úmido sem estação seca definida nas áreas mais próximas ao litoral) e “AW” 

(verão chuvoso com inverno seco) para as áreas mais a oeste, apresentando temperaturas elevadas, com 

média anual que varia de 24ºC a 25°C. Possui precipitação anual elevada para as porções mais associadas 

ao litoral, apresentando valores anuais médios de 1300 a 2000 mm, sendo bem distribuída durante todo o 
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ano, sem déficit hídrico anual, com exceção das áreas mais a oeste que apresentam valores anuais médios 

de precipitação de 1000 mm, mais associadas aos períodos entre janeiro a maio (Tanajura et al. 2010). 

Topograficamente, essa porção do bioma pode ser caracterizada por áreas que possuem grandes 

variações de relevo, incluindo desde platôs relativamente planos, recortados por vales, associados a 

córregos até áreas com altitudes até 1000 m (Galindo-Leal & Câmara 2005).  

SELEÇÃO DAS PAISAGENS. – O planejamento amostral teve por objetivo sortear nove paisagens da 

Mata Atlântica da Bahia com diferentes proporções de cobertura florestal, de modo a avaliar a 

abundância e riqueza de lagartos e anuros em cada uma delas.  

A escala escolhida para a definição das paisagens foi de 6x6 km porque é suficientemente grande para 

incluir processos associados com a manutenção das espécies nos diferentes componentes da paisagem, 

que apresentam capacidade máxima de dispersão da ordem de poucos quilômetros (Sarré 1995). Dada 

essa escala e o número de réplicas pretendido, a abrangência espacial da amostragem tenderia a aumentar 

a amplitude de condições de fundo entre paisagens, o que poderia obscurecer o efeito do fator de 

interesse (quantidade de hábitat florestado). Em função disso, uma série de critérios de inclusão foram 

adotados para reduzir essa variação de fundo e tornar as paisagens amostradas mais homogêneas entre si.  

Os fatores de confusão controlados através desses critérios foram: (1) de acordo com um modelo recente 

presente na literatura, diferentes regiões da Mata Atlântica da Bahia possuem diferentes históricos 

biogeográficos em função da formação de refúgios nos últimos 21000 anos (Carnaval et al. 2009). 

Populações atuais localizadas em áreas que se mantiveram florestadas durante esse período devem 

possuir diversidade genética maior do que aquelas presentes em áreas que representam expansões mais 

recentes da floresta (Carnaval et al. 2009). Assim, a resposta de diferentes populações de uma mesma 

espécie à redução da cobertura vegetal poderia ser influenciada pelo histórico biogeográfico. Para 

controlar esse efeito, intercalamos paisagens com diferentes históricos ao longo do gradiente de cobertura 

florestal; (2) pelo menos 80% da matriz das paisagens de 6x6km deve ser composta por fisionomias não-

florestadas e não-urbanas (campos, pastos, agricultura de hortaliças). O mesmo deve acontecer com a 
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matriz de uma área de 18 x 18 km ao redor da paisagem. A necessidade de homogeneizar a matriz é que 

a depender de sua estrutura ela pode servir de hábitat alternativo, como a matriz de cacau (Dixo & 

Martins 2008) ou ser uma barreira mais eficiente, como áreas urbanas (Swift & Hannon 2010); (3) para 

diminuir a chance de existirem grandes remanescentes florestais que pudessem funcionar como áreas 

fonte nos arredores das paisagens de 6 x 6 km, o valor de LPI  (Largest Patch Index; McGarigal & Marks 

1995) da área de 18 x 18km não poderia  ser maior que o da área de 6 x 6 km. O LPI é uma medida que 

indica qual a proporção em porcentagem que a maior mancha de hábitat ocupa em uma paisagem, ou 

seja, é uma medida de dominância do maior fragmento em relação ao restante dos fragmentos em uma 

paisagem. Assim, o LPI pode ser utilizado para uma comparação direta entre as paisagens de 6 x 6 km e 

18 x 18 km; e (4) a área de 18 x 18 km que inclui a paisagem deve ter um valor de porcentagem de 

cobertura vegetal semelhante à porcentagem da paisagem de 6 x 6 km. Isso foi definido para evitar um 

possível efeito da área derivado da quantidade de mata no entorno da paisagem 6x6 km.  

Para a inclusão do primeiro critério realizamos a sobreposição, pixel a pixel, dos mapas de probabilidade 

de ocorrência de mata (classes: 0-20%, 20-40%, 40-60%, 60-80%, 80-100%) dos três períodos de 

distribuição da Floresta Atlântica do estado da Bahia oriundos dos modelos gerados pelo Maxent, 

cedidos por A.C. Carnaval. Consideramos, em nosso estudo, como áreas de não-refúgio, aquelas que 

tiveram probabilidades menores que 40% de ocorrência da floresta nos três períodos e, como área de 

refúgio, aquelas que tiveram probabilidades maiores que 60% nos três períodos. Esses intervalos foram 

usados em detrimento a intervalos mais estreitos (0-20% e 80-100%) porque esses últimos restringiram 

de forma demasiada o universo disponível para amostragem, impedindo a seleção de paisagens para 

todos os intervalos de porcentagem de cobertura de interesse. 

Para a inclusão dos três últimos critérios realizamos a sobreposição do mapa de cobertura florestal da 

Floresta Atlântica proveniente do “Atlas dos Remanescentes florestais da Mata Atlântica 2008” 

(www.sosma.org.br e www.inpe.br) sobre o mapa produzido de áreas de refúgio e não refúgio. Em 

http://www.inpe.br/
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seguida distribuímos ao longo desse mapa uma grade com cerca de 1500 células (= paisagens) de 6x6km 

(3600 ha) e, para cada uma dessas células, calculamos a porcentagem de cobertura florestal atual.  

Levando em consideração todos esses critérios, sorteamos uma paisagem para cada classe de 

porcentagem de cobertura florestal de: 5%, 10%, 15%, 25%, 30%, 35%, 40%, 45%, 55% (Fig. 1). 

CARACTERÍSTICAS DAS PAISAGENS. – Das nove paisagens utilizadas em nosso estudo, oito 

localizam-se na região sul e baixo sul do estado e apresentam características de estrutura da vegetação 

muito semelhantes, como: (1) o tipo florestal da mata (ombrófila); (2) a altura média do dossel (variou de 

8 a 14 m); (3) o estágio sucessional Médio/Avançado de regeneração (exceto por Ilhéus que apresentava 

um estágio inicial de regeneração); e (4) não apresentavam o sistema de cacau associado a floresta 

(exceto para Ilhéus e Presidente Tancredo Neves). A característica que mais variou entre as paisagens 

dessa região foi a altitude média. A paisagem de menor altitude é Jaguaripe (55% de cobertura florestal) 

com a média de 59 m e a de maior altitude foi Amargosa/Ubaíra (30% de cobertura) com média de 805 

m (tabela 1). A única paisagem fora dessa região foi a de Itambé (10% de cobertura florestal), que esta 

localizada na porção mais a oeste do estado e apresenta o único tipo florestal diferente (mata estacional 

semidecídua). Essa região apresenta características um pouco distintas das outras regiões amostradas que 

pode ser comprovada, por exemplo, pela presença da espécie Cavanillesia arborea da família Bobacacea 

e espécies da família cactácea, que são plantas típicas do cerrado e caatinga (Felfili et al. 2007)  

As paisagens de 20% e 50% de cobertura florestal não foram amostradas e a paisagem com 15% de 

cobertura não foi amostrada para os anuros devido a problemas relacionados com a dinâmica de campo 

(logística, acesso).   

AMOSTRAGEM DA FAUNA. – Todos os dados de campo foram coletados em 2011 e as coletas 

aconteceram em dois períodos. O primeiro ocorreu de Janeiro a Abril e o segundo de Agosto a Dezembro 

na tentativa de homogeneizar as condições climáticas durante a coleta, pois os meses de Junho e Julho 

são os mais chuvosos no ano da coleta. Cada paisagem de 6x6 km foi subdividida em 100 quadriculas 

(600 x 600 m) e destas, 16 foram sorteadas (8 na mata e 8 na matriz) para proceder à amostragem de 
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fauna e estimativa de riqueza das comunidades e abundância das espécies. Cada uma das dezesseis 

quadrículas sorteadas foi considerada o ponto amostral dentro das paisagens. 

Cada ponto sorteado passava por um conjunto de critérios para homogeneizar e controlar algumas 

variáveis nas áreas onde seriam instaladas as armadilhas. Os critérios para validar os pontos de mata 

foram: (1) o tamanho da mata tinha que ser suficientemente grande para colocarmos os transectos, onde 

as armadilhas eram instaladas, a uma distância de pelo menos 50 m da borda na tentativa de eliminar o 

efeito que esta causaria na amostragem; (2) o dossel tinha que ter no mínimo 8 m de altura; e (3) a mata 

tinha que apresentar estágio médio e avançado de regeneração. O único critério para validar os pontos de 

matriz foi que está tinha que ser formação de pasto (alto ou baixo) ou monocultura de herbáceas. 

Após as validações, em cada ponto amostral colocamos dois transectos paralelos de 100 m cada com 10 

m de distância um do outro. Em um dos transectos, instalamos armadilhas de contenção e queda, com 

dez baldes de trinta e cinco litros unidos por uma aparadeira com 10 metros. As armadilhas foram 

vistoriadas diariamente nos dezesseis pontos amostrais durante oito dias em cada paisagem, totalizando 

72 dias de coleta e 9216 armadilhas x noite.  

 No segundo transecto, instalamos dez conjuntos de armadilhas de contenção e queda com álcool (80%). 

Os conjuntos foram confeccionados com quatro copos plásticos de 500 ml e cerca guia de lona plástica 

que eram dispostos em forma de “Y”. Essas armadilhas ficaram ativas durante cinco dias e, no último 

dia, retirávamos o álcool com o material que havia sido capturado.  

Esse segundo método foi utilizado para o trabalho realizado com artrópodes de solo. Contudo, ele se 

mostrou bastante eficiente na captura de pequenos vertebrados, como por exemplo, Gyminodactylus 

darwinii e Chiasmocleis spp.  

ANÁLISES DE DADOS. – O modelo sob avaliação nesse trabalho se refere à influência da redução da 

quantidade de floresta na paisagem sobre a quantidade de indivíduos e  sobre a diversidade de espécies 

dependentes desse tipo de hábitat. Portanto, entre as espécies detectadas na amostragem, apenas o 

subconjunto referente às espécies dependentes de floresta são foco específico da análise. Assim, 
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separamos as espécies de anuros e lagartos de serapilheira em dois grupos. O primeiro grupo se refere às 

espécies dependentes de mata, que foram classificadas como espécies florestais. O segundo grupo se 

refere às espécies não dependentes de mata e associadas com a matriz não-florestada, que foram 

classificadas como espécies típicas de área aberta e/ou generalistas. Alguns critérios foram utilizados 

para proceder essa classificação: (1) realização de extenso levantamento bibliográfico (trabalhos 

empíricos) sobre história natural, ecologia, comportamento e descrição de todas as espécies ou gêneros 

registrados na amostragem; (2) quando não encontrávamos nenhum ou poucos trabalhos empíricos  

fazíamos uma busca na homepage  da IUCN; (3)  avaliação sobre se as espécies poderiam ser 

encontradas nas áreas urbanas; se este fosse o caso,estas seriam excluídas automaticamente das análises; 

(4) se havia referências sobre  em quais hábitats (não-urbanos) as espécies são comumente encontradas: 

interior da mata, borda da mata ou área aberta; e (5) utilização dos dados coletados na área de mata e na 

matriz do presente estudo, para comparar com os dados da literatura.   

Apenas as espécies encontradas no interior da mata e na borda da mata, que eventualmente atravessam a 

matriz, foram classificadas como espécies florestais. As espécies encontradas em ambientes urbanos e em 

área aberta, que podem utilizar também áreas de mata, foram classificadas como típicas de área aberta 

e/ou generalistas. 

Como variáveis descritoras da biodiversidade, usamos a diversidade gama (ou diversidade total, referente 

ao número total de espécies florestais por paisagem) e a média da diversidade alfa (ou diversidade local, 

referente à média do número de espécies florestais das oito parcelas amostrais de floresta da paisagem).  

Essas medidas de diversidade foram utilizadas para avaliarmos a influência da quantidade de cobertura 

florestal sobre o número de espécies local e total, sendo que o resultado dessas relações vai gerar 

implicações a cerca da resiliência ecológica  e consequentemente fornecer subsídios para traçar 

estratégias de conservação (Moreno 2001, Pardini et al. 2010). Usamos o Jacknife de primeira ordem 

para estimar a diversidade gama, pois essa é uma técnica que estima com precisão quando a amostragem 

foi pequena e contou com muitas espécies raras (Colwell & Coddington 1994). Para a resposta 
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populacional, escolhemos as espécies florestais mais abundantes, com distribuição geográfica original em 

toda extensão amostrada e que ocorressem em um maior número de paisagens. 

Resolvemos utilizar duas abordagens estatísticas para avaliar se a perda de hábitat florestado nas 

diferentes paisagens se reflete em uma perda gradual ou abrupta da diversidade alfa, gama e a abundância 

da espécie (seguindo os critérios acima). A primeira abordagem é uma regressão piecewise que busca 

avaliar a presença de limiares de extinção através do ajuste de reta (Ficetola & Denoel 2009). A segunda 

abordagem é uma regressão linear simples.  

Para compararmos qual dos modelos acima citados, é mais plausível em termos de seus ajustes aos 

nossos dados (diversidade alfa, gama e abundância),  realizamos uma análise comparativa entre os 

diferentes modelos (regressão linear e piecewise), utilizando o critérios de informação de Akaike (AIC), 

que penaliza o modelo conforme o número de parâmetros.   

Testamos o pressuposto de normalidade com o teste de Kolmogorov-Smirnov para realizar as regressões. 

Assumimos um nível de significância de 0.05. A correção do alfa não foi feita para nenhum teste por que 

seria mais custoso, nas tomadas de decisões relacionadas à conservação de determinada área, o erro do 

tipo 2 do que o erro do tipo 1. 

Os dados de abundância foram logaritimizados pelo log (x+1), por conta da presença de zeros e para 

diminuir a sua variação dos dados.  

Todas as análises foram feitas com o programa estatístico R.  

 

RESULTADOS 

LAGARTOS DE SERAPILHEIRA: DIVERSIDADE GAMA, DIVERSIDADE ALFA E O EFEITO DA 

REDUÇÃO DA COBERTURA FLORESTAL. – Nas nove paisagens amostradas, foram coletados 106 

lagartos, distribuídos em 17 espécies de 7 famílias (Gymnophthalmidae, Gekkonidae, Polychrotidae, 

Leiosauridae, Tropiduridae, Teiidae e Scincidae). 



28 

 

 As espécies mais comuns foram o lagarto florestal Enyalius catenatus (28.3% do total de coletas, 

ocorrendo em seis paisagens), seguido de outras duas espécies florestais: Coleodactylus meridionalis 

(11.3% em cinco paisagens) e Gyminodactylus darwinii (13.2% em sete paisagens) (Tabela 2). A 

quantidade de indivíduos dessas três espécies juntas representa pouco mais da metade dos indivíduos 

coletados no total (52.8%). 

Dez espécies foram registradas apenas em uma paisagem e foram pouco abundantes (juntas 

representaram apenas 24% dos indivíduos coletados): Anolis punctatus (n=1), Dryadosaura nordestina 

(n=2), Kentropyx calcarata (n=5), Leposoma puk (n=1), Leposoma sp nova 1 (n=5), Leposama sp nova 2 

(n=3), Mabuya heathi (n=1), Mabuya macrorhyncha (n=1), Strobilurus torquatus (n=2) e Tropidurus 

torquatus (n=4) (Tabela 2).  

As duas espécies novas do gênero Leposoma foram encontradas na paisagem com 40% de cobertura 

florestal, que está parcialmente inserida na reserva ecológica de Wenceslau Guimarães. Essa localidade 

também é ponto de nova ocorrência para D. nordestina.  

As paisagens nas quais registramos os maiores números de espécies e abundância total de indivíduos 

foram as com maiores porcentagens de cobertura florestal: 55% (11 espécies e 29 indivíduos), 45% (5 

espécies e 13 indivíduos), 40% (9 espécies e 26 indivíduos) e 30% (6 espécies e 11 indivíduos) (tabela 

2). As exceções foram as paisagens com 35% de cobertura, onde apenas duas espécies foram coletadas e, 

25% de cobertura, com três espécies e treze indivíduos (Tabela 2).   

Das dezessete espécies coletadas, apenas Ameiva ameiva (n=3),  Mabuya heathi (n=1), Mabuya 

macrorhyncha (n=1) e Tropidurus torquatus (n=4)  foram consideradas associadas a áreas abertas e/ou 

generalistas com base na análise da literatura (Vrcibradic & Rocha 2006, Mesquita et al. 2006, Almeida-

Gomez et al. 2008). Contudo, em nosso estudo, as três primeiras apresentaram uma maior ocorrência nas 

áreas de floresta. T. torquatus foi a única espécie de lagarto encontrada apenas na matriz não-florestada.  

Classificamos as demais espécies de lagartos como florestais, com base nos critérios estipulados (Tabela 
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3), sendo que destas apenas Leposoma annectans (n=8) e Anolis fuscuaratus (n=11) foram capturadas 

também na matriz (uma única vez cada um).  

Considerando apenas os lagartos florestais (Tabela 2), a paisagem com maior porcentagem de cobertura 

(55%) apresentou os maiores valores de diversidade gama (n=9) e de média de diversidade alfa (n=2). 

Através dos dados estimados pelo jacknnife de primeira ordem, essa paisagem, também apresentou maior 

diversidade gama estimada (10.6). As paisagens com os menores valores de diversidade foram a de 25% 

(gama = 2; média da alfa = 0,7; gama estimada = 2,9) e 35% (gama = 2; média da alfa = 0,2, gama 

estimada = 3,8). Na paisagem com 10% de cobertura nenhuma espécie florestal foi capturada.   

Para os valores de diversidade a regressão piecewise não conseguiu encontrar um ponto em que duas 

retas se ajustem. O resultado da regressão linear entre a porcentagem de cobertura e a diversidade gama 

estimada de lagartos florestais foi significativa (F1,7 = 9.56, R²=0.58, p = 0.017) (Fig. 2 A). Um resultado 

semelhante foi obtido para a regressão linear entre a porcentagem de cobertura e a média da diversidade 

alfa (F1,7  = 7.62, R² = 0.52, p = 0.028) (Fig. 2B). Ou seja, quanto maior a porcentagem de cobertura 

florestal maior a diversidade local (alfa) e total (gama) da paisagem.  

ANUROS DE SERAPILHEIRA: DIVERSIDADE GAMA, DIVERSIDADE ALFA E O EFEITO DA 

REDUÇÃO DE COBERTURA FLORESTAL. – Foram coletados um total de 455 anuros, distribuídos 

em 28 espécies de 9 famílias nas oito paisagens amostradas para esse grupo (Aromobatidae, 

Brachycephalidae, Bufonidae, Craugastoridae, Cycloramphidae, Eleutherodactylidae, Leiupeidae, 

Leptodactylidae e Microhylidae,).  

A espécie mais abundante foi a generalista Rhinella crucifer (n=99), representando 22% do total de 

indivíduos, seguido da espécie florestal Rhinella hoogmoedii (n=76), representando 17%. Essas espécies 

ocorreram em seis (5%, 25%, 30%, 35%, 45% e 55%) e cinco (5%, 25%, 35%, 45% e 55%) paisagens, 

respectivamente (Tabela 4). 

 Entre as espécies menos abundantes e registradas apenas em uma paisagem, temos: Adenomera sp (n=1), 

Cycloramphus migueli (n=6), Dendrophryniscus proboscideus (n=1), Dermatonotus muelleri (n=4), 
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Frostius pernambucensis (n=1), Haddadus binotatus (n=9), Leptodactylus fuscus (n=1), Physalaemus 

kroyeri (n=5) (Tabela 4).  

Diferente da comunidade de lagartos, os anuros não tiveram um maior número de espécie nas paisagens 

com maiores porcentagens de cobertura florestal. A paisagem com 25% de cobertura foi a que apresentou 

maior diversidade gama (n=16) e o maior número de indivíduos capturados no total (n=158). 

Após classificarmos as espécies entre florestais e típicas de área aberta e/ou generalista com base na 

literatura revisada, apenas dezesseis espécies foram consideradas florestais (Tabela 3). Entre elas, 

Stereocyclops incrassatus (n=3) e Dendrophryniscus proboscideus (n=1) foram as únicas que 

apresentaram abundância maior na matriz em nossa amostragem.   

O contrário aconteceu com Ischnocnema paulodutrai. Esta espécie foi considerada de área aberta 

(Bastazini et al. 2007, Xavier & Napoli 2011) podendo ser encontrada também em ambientes urbanos 

(observação pessoal)  mas, em nossa amostra, foi mais abundante nas áreas florestadas (11 indivíduos na 

mata e um na matriz) (Tabela 3). 

Considerando apenas os anuros florestais, a paisagem com nível intermediário de porcentagem de 

cobertura (30%) apresentou o maior valor de diversidade gama (n=8) e diversidade alfa (n= 2). Através 

dos dados estimados pelo jacknnife de primeira ordem, essa paisagem também apresentou maior 

diversidade gama estimada (n=11.5). 

 A  regressão piecewise não conseguiu encontrar um ponto em que duas retas se ajustem para os valores 

de diversidade de anuros. O resultado da regressão linear entre a porcentagem de cobertura florestal e a 

diversidade gama estimada da comunidade de anuros florestais não foi significativa (F1, 6= 0.21, p = 

0.66) (Fig. 2C). De forma semelhante, a diversidade alfa também não apresentou relação (F1,6= 0,001, p 

= 0.97) (Fig. 2D).  

ENYALIUS CATENATUS: RELAÇÃO ENTRE ABUNDÂNCIA E PORCENTAGEM DE 

COBERTURA FLORESTAL. – A única espécie que apresentou padrões compatíveis com os critérios 

definidos para que se avaliasse a resposta populacional foi o lagarto florestal Enyalius catenatus. Essa 
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espécie, entre os lagartos florestais, foi a mais abundante (n=30) e com distribuição para toda faixa 

amostrada (Rodrigues et al. 2006). E. catenatus foi capturado nas seis paisagens com maiores 

porcentagens de cobertura (25%, 30%, 35%, 40%, 45% e 55%) (Fig. 3), sendo mais abundante nas 

paisagens com 25% de cobertura, com nove indivíduos, e 40% de cobertura, com dez indivíduos.  

A regressão piecewise, ajustou duas retas no ponto com 40% de cobertura florestal, porém esse ajuste 

não foi significativo (R²= 0.61, p=0.15, AIC = 25.4). A regressão linear também não teve valor 

significativo (R²= 0.39, p=0.07, AIC =76.8).  

Comparando os índices de AIC das duas regressões, a regressão que melhor explica a relação da redução 

de cobertura florestal e a abundância de E. catenatus foi a piecewise, mesmo não sendo significativa.       

 

DISCUSSÃO  

No presente estudo foi possível identificar uma relação significativa entre a cobertura florestal e a 

diversidade das comunidades de lagartos de serapilheira, embora não tenha sido evidenciada a presença 

de um limiar (Fig. 2A e B). O mesmo não foi detectado para os anuros. Para Enyalius catenatus (a única 

espécie avaliada individualmente), não detectamos a presença de um limiar, porém essa espécie só foi 

capturada nas paisagens com maiores porcentagens (a partir de 25% de cobertura) o que pode sugerir um 

efeito negativo sobre a população com a redução de cobertura florestal. 

Lindenmayer et al. (2005) encontram um resultado semelhante para comunidade de lagartos, onde a  

riqueza de espécies aumentou significativamente com a proporção de vegetação nativa, porém um limiar 

não foi encontrado. Esses autores argumentam que a ausência de limiar para comunidade pode ser devido 

as peculiaridades de cada espécie e que isso acaba impedindo generalizações. Outros autores afirmam 

que os padrões de limiar podem estar presentes em apenas um subconjunto da comunidade que 

apresentam características em comum (espécies com sensibilidade alta, por exemplo) (Radford et al. 

2005, Denöel & Ficetola 2007), ou até mesmo apresentar diferentes valores que, quando compilados, 

podem conferir uma resposta linear da comunidade (Hanski 1994).  
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Para a única espécie avaliada separadamente no presente estudo não encontramos uma resposta limiar, 

porém a maneira como a espécie se comporta nas paisagens com maiores porcentagens de cobertura 

parece seguir um padrão, onde ela pode ser bem abundante em algumas paisagens e menos abundantes 

em outras (Fig. 3). Esse padrão encontrado talvez possa ser explicado por características de estrutura da 

mata (Faria et al. 2007; Dixo & Metzger 2009). De acordo com  Dixo & Metzger (2009), o lagarto 

Enyalius perditus, mostrou ser sensível as características de estrutura da mata, sendo menos abundantes 

nas matas com estágio inicial de regeneração ou sujeitas a níveis mais elevados de perturbação.   

Diferente do nosso resultado, outros trabalhos encontraram limiar de extinção para algumas populações: 

(1) Sarre et al. (1995) encontraram limiar para uma espécie de lagarto especialista de hábitat florestal 

(Floresta de Eucalipto) e utilizou os dados de presença e ausência dessa espécie em remanescentes 

fragmentados, concluindo que, abaixo de um determinado número de eucaliptos, a probabilidade da 

espécie ocorrer cai abruptamente; e (2) Gibbs (1998) encontrou limiar de extinção para três espécies de 

anfíbios (30% de cobertura florestal), utilizando dados de abundância, em uma paisagem fragmentada ao 

longo de um gradiente de redução de cobertura florestal.   

A comunidade de lagartos florestais do presente estudo foi influenciada de maneira negativa e respondeu 

de maneira linear à redução da cobertura florestal, ou seja, quanto menor a quantidade de cobertura 

menor a diversidade total (gama) e local (alfa). A quantidade de cobertura florestal da paisagem parece 

ser um dos fatores que mais influenciam negativamente no número de espécies de lagartos, pois outros 

trabalhos apontaram que o tamanho do fragmento (Jellinek et al.2004), efeito de borda (Bell & Donnely 

2006; Dixo & Martins 2008), matriz com cultivo (Rubio & Simonetti 2011) e a presença do sistema 

cabruca (Faria et al. 2007) não exercem tanta influência. Neste trabalho, A matriz na qual as paisagens 

estavam inseridas talvez tenha sido um fator determinante para o resultado encontrado, pois das dezessete 

espécies de lagartos apenas T. torquatus, A. ameiva, A. fuscoauratus e L. annectans foram capturadas 

nesse ambiente. Destas espécies, T. torquatus foi a única com registro apenas na matriz o que sugere que 

esta, onde grande parte é formação de pasto, é inóspita para a maioria das espécies desse grupo. 
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A forma como a comunidade de lagartos florestais responde à redução de cobertura florestal na escala de 

paisagem é de extrema importância, principalmente como ferramenta para medidas de conservação. 

Aproximadamente 1/5 das espécies encontradas na paisagem de maior cobertura (55%) não são 

encontradas na paisagem com porcentagem intermediária de cobertura (25%). Esse resultado dá suporte à 

necessidade da manutenção de grande quantidade de cobertura florestal, já que a riqueza de espécies é 

perdida numa taxa alta conforme se perde cobertura. 

Com relação à comunidade de anuros florestais, não detectamos influência significativa da redução da 

quantidade de cobertura florestal sobre a riqueza de espécies como citado acima. Uma possível 

explicação para esse resultado pode se dá em função de que a paisagem com maior porcentagem de 

cobertura (55%) ter uma menor riqueza de espécies florestais no total (n=4) do que a paisagem com a 

menor porcentagem (5%) (n=5). Um resultado diferente foi encontrado por Faria et al. (2007), onde a 

riqueza média das espécies de anuros de serapilheira foi significativamente maior na paisagem com 

maior cobertura florestal (50%) do que na paisagem com menor cobertura (5%). Guerry & Hunter (2002) 

também encontraram um resultado diferente, segundo o qual algumas espécies responderam de maneira 

linear à perda de hábitat nas paisagens.  

Alguns autores constataram que o mais importante para a manutenção das populações de anfíbios é a 

conectividade funcional (Hecnar & M’Closkey 1996, Semlitsch & Bodie 1998, Marsh & Trenham 2000) 

pois, esse grupo apresenta uma pequena taxa de movimento por geração (Bowne & Bowers 2004). Sendo 

assim, mesmo em paisagens com alta quantidade de cobertura florestal, se a matriz não for favorável ao 

deslocamento dos anfíbios, estes podem correr risco de extinção.  

No presente estudo, os anuros (incluindo as espécies florestais e de área aberta) foram bem 

representativos na matriz, pois cerca de 36% dos indivíduos e 68% das espécies foram registrados neste 

ambiente. Mesmo a matriz amostrada sendo composta por fisionomias não-florestadas, muitas delas 

apresentavam poças e vegetação arbustiva propiciando um bom ambiente para algumas espécies de 

sapos. Isso pode explicar a presença abundante de algumas espécies florestais na matriz como, por 
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exemplo, Allobates olfersioides e Rhinella hoogmoedi, com 16 e 15 indivíduos respectivamente. 

Dependendo da qualidade da matriz, esta pode se tornar um hábitat alternativo para algumas espécies 

florestais (Gascon 1993, Pardini 2004).  

De acordo com Swift & Hannon (2010), as matrizes urbanas podem formar barreiras mais eficientes do 

que a matriz de pasto, impedindo o movimento dos anfíbios e aumentando seu isolamento entre os 

fragmentos, e com isso levar a um limiar de extinção. A paisagem fragmentada inserida em uma matriz 

urbana é apontada como o principal fator na diminuição de conectividade e consequentemente na 

redução da riqueza de espécies de anfíbios (Lehtinen 1999).  

Nossos resultados podem contribuir para melhor compreensão do efeito que a cobertura florestal exerce 

sobre alguns grupos biológicos e a existência do limiar de extinção. Mesmo não encontrando limiar, 

podemos concluir que a quantidade de cobertura florestal exerce influência negativa sobre a comunidade 

de lagartos florestais, tanto na diversidade total da paisagem quanto na local, o que sustenta a perda de 

resiliência ecológica em paisagens onde a redução do hábitat é intensa. Além disso, podemos sugerir que 

as porcentagens de cobertura florestal abaixo de 25% não conseguem suportar algumas populações 

reforçando a necessidade de medidas conservacionistas em porcentagens de cobertura florestal acima 

desse valor.  
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TABELAS 

 

Tabela 1. Localização e caracterização da estrutura da vegetação nas paisagens amostradas na Floresta Atlântica do estado da Bahia, Brasil.  

 

 

Localização da paisagem 

(municípios abrangidos) 

% Cob.  

Florestal 

Estágio 

sucessional 

Tipo de 

Floresta 

Altura 

do 

Dossel 

(média) 

Altitude 

média 

(m) 

Áreas de 

Cabruca 
Coordenadas Geográficas 

Ilhéus (IOS) 05 Inicial/Médio Ombrófila 10-13m 92.62 sim S 14°44'32" W 39°06'20" 

Itambé 10 Médio Semidecidua 9-12m 370 Não S 15°10'58" W 40°20'28" 

Presidente T. Neves 15 Médio Ombrófila 8-11m 182 Sim S 13°23'28" W 39°19'06" 

Valença/Presidente T. Neves 25 Médio Ombrófila 10-13m 130 Não S 13°20'32" W 39°11'43" 

Amargosa/Ubaíra 30 Avançado Ombrófila 12-15m 805 Não S 13°07'19'' W 39°39'34'' 

Taperoá/Nilo 

Peçanha/Ituberá 
35 Avançado Ombrófila 11-14m 163 Não S 13°38'58" W 39°12'37'' 

Wenceslau Guimarães 40 
Médio/Avança

do 
Ombrófila 11-14m 543 Não S 13°33'14" W 39°42'07" 

Camamu 45 
Médio/Avança

do 
Ombrófila 11-14m 149 Não S 14°00'51'' W 39°10'56'' 

Jaguaripe 55 
Médio/Avança

do 
Ombrófila 10-13m 59 Não S 13°11'44'' W 39°01'26'' 
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Tabela 2. Classificação das espécies de lagartos de serapilheira em espécies florestais (incluídas nas análises) e espécies típicas de área aberta 

e/ou generalistas, abundância (%) de cada espécie nas paisagens amostradas com diferentes porcentagens de cobertura. Valores de abundância e 

riqueza total por paisagem. 

 N° de indivíduos por paisagem (% Cobertura de vegetação)  

Espécies 5 10 15 25 30 35 40 45 55 Total Abundância (%) 

Espécies florestais            

Alexandresaurus camacan - - - - 1  - - - 2 3 3 

Anolis fuscoauratus 4 - 1 - - 1 1 1 3 11 10 

Anolis punctatus - - - - - - - - 1 1 0.9 

Coleodactylus meridionalis 2 - 1 - - - 2 4 3 12 11 

Dryadosaura nordestina - - - - - - 2 - - 2 2 

Enyalius catenatus - - - 9 3 1 10 5 2 30 28 

Gyminodactylus darwinii 1 - 1 1 1 - 1 2 7 14 13 

Kentropyx calcarata - - - - - - - - 5 5 5 

Leposoma annectans - - - - 5 - - 1 2 8 8 

Leposoma puk - - - - 1 - - - - 1 0.9 

Leposoma sp 1 - - - - - - 5 - - 5 5 

Leposoma sp 2 - - - - - - 3 - - 3 3 

Strobilurus torquatus - - - - - - - - 2 2 2 
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Tabela 2. (Continuação)  

 N° de indivíduos por paisagem (% Cobertura de vegetação)  

Espécies típicas de área aberta e/ou 

generalistas 
5 10 15 25 30 35 40 45 55 Total Abundância (%) 

Ameiva ameiva - 1 - - - - 1 - 1 3 3 

Mabuya heathi 

 
- - 1 - - - - - - 1 0.9 

Mabuya macrorhyncha 

 - - - - - - - - 1 1 0.9 

Tropidurus torquatus - - - 3 - - 1 - - 4 4 

Abundância total por paisagem 7 1 4 13 11 2 26 13 29 106  

Riqueza total por paisagem 3 1 4 3 6 2 9 5 11 17  
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Tabela 3. Critérios para classificação das espécies de lagartos e anuros. Os valores de abundância na mata e matriz se refere aos dados coletados 

no presente estudo.* Espécie que utilizamos informações referentes ao gênero. 

Espécie/Critérios 

Levantamento 

Bibliográfico  (estudos 

empíricos ) 

Base da 

IUCN 

Áreas 

urbanas 

Interior da  

mata 
Borda Área aberta  

Abundância 

na mata  

Abundância 

na matriz  

Espécies 

Florestais 

Lagartos           

Alexandresaurus 

camacan 

Rodrigues et al. 2007, 

Dixo & Martins 2008 
- - x x - 3 - x 

Ameiva ameiva 

Silva et al. 2003, 

Almeida-Gomez et al. 

2008 

 - - x x 2 1 - 

Anolis 

fuscoauratus 
 Ribeiro-Jr et al. 2006 - - x - - 10 1 x 

Anolis punctatus* 
 Ribeiro-Jr et al. 2006 , 

Guerrero & Rocha 2009 
- - x - - 1 - x 

Coleodactylus 

meridionalis 

Faria et al. 2007, Dixo & 

Martins 2008 
- - x - - 12 - x 

 

Dryadosaura 

nordestina 

Rodrigues et al. 2005, 

Guerrero & Rocha 2009 
- - x - - 2 - x 

Enyalius catenatus 
Dixo & Martins 2008, 

Guerrero & Rocha 2009 
- - x - - 30 - x 

Gymnodactylus 

darwinii 

Faria et al. 2007, Dixo & 

Martins 2008; Texeira 

2001 

- - x x - 14 - x 

Kentropyx 

calcarata 

Faria et al. 2007, 

Ribeiro-Jr et al. 2006, 

Dixo & Martins 2008, 

Texeira 2002 

- - x x - 5 - x 
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Tabela 3. Continuação 

Espécie/Critérios 

Levantamento 

Bibliográfico  

(estudos 

empíricos ) 

Base da 

IUCN 

Áreas 

urbanas 

Interior da  

mata 
Borda 

Área 

aberta  

Abundância 

na mata  

Abundância 

na matriz  

Espécies 

Florestais 

Lagartos          

Leposoma puk* 

Faria et al. 2007, 

Dixo & Martins 

2008 

- - x x - 1 - x 

Mabuya heathi 

Vitt 1995, 

Mesquita et 

al.2006, Recoder 

& Nogueira 2007 

- - x  x 1 - - 

Mabuya 

macrorhyncha 

Vrcibradic & 

Rocha 2005, 

Texeira 2001 

- - - x x 1 - - 

Strobilurus 

torquatus 

 Rodrigues et al. 

1987 
- - x  - 2 - x 

Tropidurus 

torquatus 

Carvalho & 

Araújo 2007, 

Dixo & Martins 

2008 

- x - x x - 4 - 

Anuros      -     

Adelophryne 

pachydactyla 

Juncá 2006, Faria 

et al 2007 
- - x - - 13 1 x 

Adenomera sp 

Conte & 

Machado 2005,  

Faria et al. 2007 

- - x x - 1 - x 

Allobates 

olfersioides 
Tonini et al. 2011 

Verdade 

2010 
- x - - 32 16 x 
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Tabela 3. Continuação 

Espécie/Critérios 

Levantamento 

Bibliográfico  

(estudos 

empiricos ) 

Base da 

IUCN 

Áreas 

urbanas 

Interior da  

mata 
Borda 

Área 

aberta  

Abundância 

na mata  

Abundância 

na matriz  

Espécies 

Florestais 

Anuros          

Chiasmocleis 

crucis 

Caramaschi & 

Pimenta 2003 

Caramaschi 

& Pimenta 

2004 

- x - - 7 - x 

Chiasmocleis gr 

schubarti 

Caramaschi & 

Pimenta 2003 

Pimenta & 

Verdade 

2004 

- x - - 21 3 x 

Cycloramphus 

migueli 
Faria et al. 2007 

 Silvano & 

Carnaval 

2004 

- x - - 6 - x 

Dendrophryniscus 

proboscideus* 

Izecksohn 1993; 

Cruz & Fusinatto 

2008 

- - x - - - 1 x 

Frostius 

pernambucensis 

Haddad & Prado 

2005, Juncá 2006 
- - x - - 1 - x 

Haddadus 

binotatus 

Colombo et al. 

2008, Gomes-

Almeida et al. 

2010 

- - x - - 9 - x 

Ischnocnema 

bilineata 

Camurugi et al. 

2010 

Juncá & 

Pimenta 

2004 

- x x - 11 - x 

Ischnocnema 

paulodutrai 

Bastazini et al 

2007, Xavier & 

Napoli 2011 

- x x x x 10 2 - 
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Tabela 3. Continuação 

Espécie/Critérios 

Levantamento 

Bibliográfico  

(estudos empíricos ) 

Base da 

IUCN 

Áreas 

urbanas 

Interior da  

mata 
Borda 

Área 

aberta  

Abundância 

na mata  

Abundância 

na matriz  

Espécies 

Florestais 

Anuros          

Ischnocnema 

vinhai 
Morato et al. 2011 

Peixoto 

& 

Pimenta 

2004 

- x x - 3 - x 

Leptodactylus 

fuscus 

De-Carvalho et al. 

2008, Lucas et al. 

2008 

- - - - x - 1 - 

Leptodactylus 

latrans 
Pazinato et al. 2011 - - - - x 5 8 - 

Leptodactylus  

mystaceus 

Feio & Caramaschi 

1995, De-Carvalho 

et al. 2008 

- - - - x - 2 - 

Leptodactylus 

troglodytes 

Feio & Caramaschi 

1995 
- - - - x - 13 - 

Leptodactylus 

vastus 

Heyer 2005, Hissa 

et al. 2008 
- - - - x - 1 - 

Physalaemus 

cuvieri 

Toledo et al. 2003; 

Moraes et a.l 2007; 

Dixo & Martins 

2008 

- - x x x 15 41 - 

Physalaemus 

erikae 

Cruz & Pimenta 

2004 
- - x x x 2 5 - 

Physalaemus 

kroyeri 

Gally et al. 2012; 

Arzabe et al. 2005 
- - - - x - 5 - 
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Tabela 3. Continuação 

Espécie/Critérios 

Levantamento 

Bibliográfico  

(estudos empíricos ) 

Base da 

IUCN 

Áreas 

urbanas 

Interior da  

mata 
Borda 

Área 

aberta  

Abundância 

na mata  

Abundância 

na matriz  

Espécies 

Florestais 

Anuros          

Proceratophrys 

renalis 

Prado & Pombal Jr 

2008, Morato et al. 

2011 

- - x - - 7 1 x 

Proceratophrys 

schirchi 

Prado & Pombal Jr 

2005 

Pimenta & 

Carvalho-

e Silva 

2004 

- x - - 3 - x 

Rhinella crucifer 

Ferreira & Texeira 

2009, Xavier & 

Napoli 2011 

- - x x x 44 54 - 

 

Rhinella 

granulosa 

Narvaes & 

Rodrigues 2009 

Silvano et 

al. 2010 
- - - x - 2 - 

 

Rhinella 

hoogmoedi 

Silva-Soares et al. 

2010 

Ângulo 

2008 
- x - - 59 15 x 
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Tabela 4. Classificação das espécies de sapos de serapilheira em espécies florestais (incluídas nas análises) e espécies típicas de área aberta e/ou 

generalistas, abundância (%) de cada espécie nas paisagens amostradas com diferentes porcentagens de cobertura florestal. Valores de 

abundância e riqueza total por paisagem.  

 N° de indivíduos por paisagem (% Cobertura florestal)  

Espécies 5 10 25 30 35 40 45 55 Total Abundância (%) 

Espécies florestais           

Adelophryne 

pachydactyla 
2 - 6 2 1 1 2 - 

 

14 

 

3 

Adenomera sp - - 1 - - - - - 1 0.2 

Allobates olfersioides 2 - 26 2 1 1 2 - 34 7 

Chiasmocleis crucis - - - 5 - - 1 1 7 1 

Chiasmocleis gr 

schubarti 
3 - 17 - 1 - - 5 26 6 

Cycloramphus migueli - - - 6 - - - - 6 1 

Frostius pernambucensis - - - 1 - - - - 1 0.2 
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Tabela 4. (Continuação) 

 
 

N° de indivíduos por paisagem (% Cobertura florestal)  

 5 10 25 30 35 40 45 55 Total Abundância (%) 

Espécies florestais            

 

Haddadus binotatus 
- - - 9 - - - - 9 2 

 

Ischnocnema bilineata 
- - - 10 - 1 - - 11 2 

Ischnocnema vinhai - - - - 1 - 1 - 2 0.4 

Physalaemus gr signifer 12 - - 2 - - 6 26 46 10 

 

Proceratophrys renalis 
- 1 - - - - 7 - 8 2 

 

Proceratophrys schirchi 
- - - 2 - 1 - - 3 0.6 

 

Rhinella hoogmoedi 
13 - 27 - 3 - 17 12 76 17 

 

Stereocyclops incrassatus 
2 - 1 - - - - - 3 0.6 

 

Dendrophryniscus 

proboscideus 

- - - - - 1 - - 1 0.2 

Espécies típicas de área 

aberta e/ou generalistas 
 

         

Dermatonotus muelleri 0 - 4 - - - - - 4 9 

Ischnocnema paulodutrai 

 
1 - 3 1 - - 1 6 12 3 

Leptodactylus fuscus 0 - 1 - - - - - 1 0.2 

Leptodactylus fuscus 1 - 1 - - - - - 1 0.2 
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Tabela 4. (Continuação) 

 N° de indivíduos por paisagem (% Cobertura florestal)  

Espécies típicas de área aberta e/ou 

generalistas 
5 10 25 30 35 40 45 55 Total 

Abundância 

(%) 

            Leptodactylus latrans 1 - 2 - - - - 9 12 3 

Leptodactylus  mystaceus - - 1 - - - 1 - 2 0.4 

Leptodactylus troglodytes 
 

10 

 

- 

 

1 

 

- 

 

- 

 

- 

 

2 

 

- 

 

13 

 

3 

Leptodactylus vastus - - - - - - - 1 1 0.2 

Physalaemus cuvieri - 2 22 - - 13 - 16 53 12 

Physalaemus erikae 3 - - - - 4 - - 7 2 

Physalaemus kroyeri - - 5 - - - - - 5 1 

Rhinella crucifer 12 - 40 6 9 - 29 3 99 22 

Rhinella granulosa 1 - 1 - - - - - 2 0.4 

Abundância total por paisagem 62 3 158 46 16 22 69 79 455  

Riqueza total por paisagem 12 2 16 11 6 7 12 9 28  
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LEGENDA DAS FIGURAS 

 

Figura 1. Mapa da região do estado da Bahia contendo as paisagens da Floresta Atlântica 

onde foram realizadas as amostragens. (1-9) As paisagens com diferentes gradientes de 

porcentagens de cobertura florestal foram: 5%, 10%, 15%, 25%, 30%, 35%, 40%, 45% e 

55%.    

Figura 2. Relação entre a redução da porcentagem de cobertura florestal com: (A) e (C) 

diversidade gama estimada e (B) e (D) a diversidade alfa para comunidade de lagartos e 

anuros de serapilheira.  

Figura 3. Gráfico de dispersão da relação entre redução da porcentagem de cobertura 

florestal e a abundância da espécie de lagarto E. catenatus.  
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FIGURAS 

 

Figura 2. Mapa da região do estado da Bahia contendo as paisagens da Floresta Atlântica 

onde foram realizadas as amostragens. As paisagens com diferentes gradientes de 

porcentagens de cobertura florestal foram: 5%, 10%, 15%, 25%, 30%, 35%, 40%, 45% e 

55%.    
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Figura 2. Relação entre a redução da porcentagem de cobertura florestal com: (A) e (C) 

diversidade gama estimada e (B) e (D) a diversidade alfa para comunidade de lagartos e 

anuros de serapilheira.  
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Figura 3. Gráfico de dispersão da relação entre redução da porcentagem de cobertura 

florestal e a abundância da espécie de lagarto E. catenatus 
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 Considerações finais 

 

Nesse estudo, objetivamos avançar na investigação sobre como se reflete a perda de hábitat florestado na 

paisagem, com relação ao número de espécies de anuros e lagartos florestais e com relação ao lagarto 

florestal Enyalius catenatus: se a perda é gradual ou abrupta. Levando em consideração o nosso objetivo, 

conseguimos preencher uma importante lacuna no conhecimento a cerca desse tema que é de grande 

importância em termos teóricos e práticos, que pode ser usado como ferramenta nas tomadas de decisão 

relacionadas à conservação, principalmente se considerarmos o quão bem delineado foi o experimento e 

a importância e as características do grupo escolhido para servir como modelo.    

Mesmo sem alcançar o objetivo principal do estudo para todas os grupos, pois a comunidade de anuros 

não respondeu aos efeitos causados pela perda de hábitat, tivemos um bom resultado e pudemos avaliar o 

quanto a comunidade de lagartos é sensível à redução de cobertura florestal na escala da paisagem e a 

importância dessa variável para manutenção do grupo. A resposta que encontramos para E. catenatus 

também nos mostra uma questão interessante que é a avaliação da resposta individual da espécie. Embora 

a análise usada para encontrar o limiar não tenha sido significativa, essa espécie parece ser influenciada 

de maneira negativa a medida que se perde hábitat, pois ela não ocorreu nas paisagens com porcentagens 

inferiores a 25%. Como avaliamos apenas a resposta de uma espécie, reforçamos a necessidade de mais 

estudos que se propõe a avaliar a resposta individual de outras espécies ou a resposta de um subconjunto 

da comunidade com diferentes graus de sensibilidade.     
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� Do not include ‘exotic symbols’ (lines, dots, triangles, etc.) in figure legends; either 

label them in the figure or refer to them by name in the legend.  

� Label multiple plots/images within one figure as A, B, C etc, as in ‘FIGURE 1. Fitness 

of Medusagyne oppositifolia as indicated by (A) seed set and (B) seed viability’, making 

sure to include the labels in the relevant plot.  

VIII. Preparation of Illustrations or Graphs  

Please consult http://www.blackwellpublishing.com/bauthor/illustration.asp for 

detailed information on submitting electronic artwork. We urge authors to make use 

of online Supporting Information, particularly for tables and figures that do not have 

central importance to the manuscript. If the editorial office decides to move tables or 

figures to SI, a delay in publication of the paper will necessarily result. We therefore 

advise authors to identify material for SI on submission of the manuscript.  

� Black-and-white or half-tone (photographs), drawings, or graphs are all referred to as 

‘Figures’ in the text. Consult editor about color figures. Reproduction is virtually identical 

to what is submitted; flaws will not be corrected. Consult a recent issue of BIOTROPICA 

for examples.  

� If it is not possible to submit figures embedded within the text file, then submission as 

*.pdf, *.tif or *.eps files is permissible.  

� Native file formats (Excel, DeltaGraph, SigmaPlot, etc.) cannot be used in production. 

When your manuscript is accepted for publication, for production purposes, authors will be 

asked upon acceptance of their papers to submit:  

– Line artwork (vector graphics) as *.eps, with a resolution of > 300 dpi at final size  

– Bitmap files (halftones or photographs) as *.tif or *.eps, with a resolution of >300 dpi at 

final size  

� Final figures will be reduced. Be sure that all text will be legible when reduced to the 

appropriate size. Use large legends and font sizes. We recommend using Arial font (and 

NOT Bold) for labels within figures.  

� Do not use negative exponents in figures, including axis labels.  

� Each plot/image grouped in a figure or plate requires a label (e.g., A, B). Use upper case 

letters on grouped figures, and in text references.  

� Use high contrast for bar graphs. Solid black or white is preferred.  

IX. Insights (up to 2000 words)  
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Title page should be formatted as with Papers (see above)  

� No section headings.  

� Up to two figures or tables (additional material can be published as online Supporting 

Information).  

X. Appendices  

� We do NOT encourage the use of Appendices unless absolutely necessary. Appendices 

will be published as online Supporting Information in almost all cases.  

� Appendices are appropriate for species lists, detailed technical methods, mathematical 

equations and models, or additional references from which data for figures or tables have 

been derived (e.g., in a review paper). If in doubt, contact the editor.  

� Appendices must be referred to in the text, as Appendix S1. Additional figures and 

tables may be published as SI (as described above), but these should be referred to as Fig. 

S1, Table S1.  

� Appendices should be submitted as a separate file.  

� The editor reserves the right to move figures, tables and appendices to SI from the 

printed text, but will discuss this with the corresponding author in each case.  

English Editorial Assistance  

Authors for whom English is a second language may choose to have their manuscript 

professionally edited before submission to improve the English and to prepare the 

manuscript in accordance with the journal style. Biotropica provides this service as the cost 

of US$ 25, - per hour. Please contact the Biotropica office at Biotropica@env.ethz.ch if 

you wish to make use of this service. The service is paid for by the author and use of a 

service does not guarantee acceptance or preference for publication.  

Manuscripts that are scientifically acceptable but require rewriting to improve clarity and 

to conform to the Biotropica style will be returned to authors with a provisional acceptance 

subject to rewriting. Authors of such papers may use the Biotropica editing service at the 

cost of US$ 25, - per hour for this purpose.  

Most papers require between two to four hours, but this is dependent on the work required. 

Authors will always be contacted should there be any uncertainty about scientific meaning, 

and the edited version will be sent to authors for final approval before proceeding with 

publication.  

Questions? Please consult the online user’s guide at Manuscript Central first before 

contacting the editorial office  

Phone: 0041 44 632 89 45  
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Editor's Phone: 0041 44 632 86 27  

Fax: 0041 44 632 15 75  

biotropica@env.ethz.ch 

Please use this address for all inquiries concerning manuscripts and editorial 

correspondence 


