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Resumo 

A perda e fragmentação de florestas são processos simultâneos que impactam a 

biodiversidade em regiões tropicais. A resposta das comunidades de morcegos à 

fragmentação florestal é ainda pouco estudada no Cerrado brasileiro, e pode diferir entre 

espécies com diferentes hábitos alimentares, tamanho e locais de forrageamento. O 

objetivo deste trabalho foi avaliar como a perda e a fragmentação florestal influenciam 

as comunidades e a estrutura trófica de morcegos filostomídeos ao longo de 20 

paisagens que constituem um gradiente de cobertura florestal na região da Serra da 

Bodoquena, Mato Grosso do Sul. Especificamente avaliar efeitos da cobertura florestal, 

número de fragmentos, e comprimento de bordas, em três escalas espaciais (buffers de 

500, 1000, e 2500 m de raio), sobre a biomassa, riqueza, dominância e diversidade de 

espécies e guildas tróficas. Foram registrados 2.646 indivíduos pertencentes a 24 

espécies de filostomídeos e cinco guildas tróficas. A guilda de frugívoros foi dominante, 

seguida pelas guildas de animalívoros e nectarívoros. Filostomídeos insetívoros e 

onívoros foram relativamente raros. A riqueza de guildas das comunidades de morcegos 

da Serra da Bodoquena apresentou resposta positiva ao comprimento de borda florestal, 

e resposta negativa com respeito à cobertura florestal e ao número de fragmentos 

florestais. Entretanto, a biomassa, dominância e diversidade das comunidades não 

apresentaram resposta significativa às variáveis da paisagem. Os resultados indicam que 

o aumento de bordas devido à fragmentação florestal promove o aumento da riqueza de 

guildas de morcegos filostomídeos na Serra da Bodoquena. Paisagens com grande 

cobertura florestal ou, no outro extremo, com pouca cobertura e fragmentos pequenos, 

tendem a conter menor área de bordas, levando a um efeito negativo sobre a riqueza.  

 
Palavras chave: Riqueza de morcegos, cobertura florestal, números de fragmentos, 

borda florestal 



2 
 

Abstract 

Forest loss and fragmentation are simultaneous processes that impact the biodiversity in 

tropical regions. The response of bat communities to forest fragmentation is still poorly 

studied in the Brazilian Cerrado, and may differ among species with different feeding 

habits, body sizes, and foraging modes. The aim of this study was to evaluate how 

forest loss and fragmentation influence phyllostomid bat communities and their trophic 

structure across 20 landscapes constituting a gradient of forest cover in the Serra da 

Bodoquena region, Mato Grosso do Sul. Specifically, I evaluate the effects of forest 

cover, number of fragments, and edge length, at three spatial scales (buffers of 500, 

1000, and 2500 m radius), on biomass, dominance, and diversity of species and trophic 

guilds. A total of 2,646 individuals belonging to 24 phyllostomid species and five 

trophic guilds were recorded. The frugivore guild was dominant, followed by the 

animalivore and nectarivore guilds. Insectivorous and omnivorous phyllostomids were 

relatively rare. The richness of trophic guilds in the Serra da Bodoquena showed a 

positive response to forest edge length, and a negative response to forest cover and 

number of forest fragments. However, the biomass, dominance and diversity of the 

communities did not show a significant response to landscape variables. The results 

indicate that increasing edges due to forest fragmentation promotes an increased 

richness of phyllostomid trophic guilds in the Serra da Bodoquena. Landscapes with 

high forest cover or, at the other extreme, with low cover and small fragments, tend to 

contain smaller edge areas, leading to a negative effect on richness. 

Keywords: Bat richness, forest cover, number of fragments, forest edge 
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Introdução 

A perda e a fragmentação de habitats naturais devido a mudanças de uso do solo, tais 

como centros urbanos, implantação de pastagens para criação de gado, cultivo de 

plantas e mineração (Briant et al. 2010, Laurance et al. 2011, Hending et al. 2024), estão 

entre os principais fatores causadores de declínio da biodiversidade em regiões tropicais 

(Wade et al. 2003, Püttker et al. 2020, Hending et al. 2024). A perda e fragmentação de 

habitats são processos concomitantes, caracterizados pela transformação de grandes 

áreas contínuas em várias manchas remanescentes isoladas por uma matriz de uso 

antrópico (Fahrig, 2003). A fragmentação de ambientes naturais reduz a disponibilidade 

e diversidade de recursos, que por sua vez são essenciais para a sobrevivência de 

indivíduos e manutenção de populações de espécies silvestres, influenciando a área de 

vida, movimento, tamanho corporal, taxas reprodutivas, e comportamento de diversos 

animais (Debinski & Holt, 2000, Hending et al. 2024). Adicionalmente, a fragmentação 

leva à remoção de habitats, isolamento e aumento do número de manchas pequenas, 

alterando as condições microclimáticas e a dinâmica das espécies de plantas (Fahrig, 

2003; Wade et al. 2003). As manchas de vegetação remanescentes (fragmentos) 

geralmente possuem baixa qualidade ecológica, e são mais vulneráveis aos efeitos de 

borda, incêndios, caça, e à entrada de espécies invasoras (Laurance et al., 2011, Coe et 

al., 2013, Hending et al., 2024). Portanto, a disponibilidade de habitats naturais, o 

tamanho dos fragmentos, e as características da matriz adjacente são fatores que 

influenciam a manutenção de espécies em paisagens modificadas (Stouffer et al. 2009, 

Stouffer, 2020).  

Estudos focados em efeitos da fragmentação de habitat mostram que a riqueza 

de espécies pode ser reduzida em determinadas situações ou regiões, ou aumentada 

devido a incorporação de espécies generalistas, invasoras e/ou sinantrópicas que 
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utilizam a matriz e as manchas de habitats remanescentes. Por outro lado, cerca de 

metade dos estudos mostram diminuição da abundância das espécies nativas com o 

aumento da fragmentação (Debinski & Holt, 2000). Para a fauna silvestre, os efeitos da 

perda e fragmentação de habitats podem levar a alterações da riqueza e composição de 

espécies, provocando perdas taxonômicas, como famílias e gêneros (Luther et al. 2020). 

Em experimentos manipulativos de longo prazo, em diferentes biomas, verificou-se que 

todos os aspectos da fragmentação resultaram em efeitos negativos sobre a riqueza de 

espécies e funções essenciais do ecossistema, como a retenção de nutrientes, movimento 

e dinâmica trófica (Haddad et al. 2015). A fragmentação e perda de habitat são 

especialmente preocupantes para a sobrevivência de espécies tropicais (Wade et al. 

2003, Meyer et al. 2008), principalmente aquelas cujas características incluem 

populações pequenas, flutuações sazonais, baixa abundância, especialização de habitat, 

baixa mobilidade, alto nível trófico, e baixa tolerância às condições da matriz; 

características que podem ser consideradas como sensíveis à fragmentação (Henle et al. 

2004, Meyer et al. 2008). Dessa maneira, a fragmentação tende a gerar mudanças 

significativas com respeito a perda de espécies vulneráveis e aumento de espécies 

generalistas e/ou invasoras.  

O efeito de borda – mudança sistemática de variáveis bióticas e abióticas na 

fronteira entre as manchas de habitat e a área de matriz adjacente (Meyer et al. 2016) – é 

um dos fatores mais representativos sobre as mudanças ecológicas em fragmentos 

florestais, levando a alterações ecológicas e na estrutura da vegetação (Carvalho & 

Vasconcelos, 1999, Briant et al. 2010, Laurance et al. 2011). Estima-se que menos de 

50% das florestas remanescentes na Terra estão livres de efeitos de borda (Pfeifer et al. 

2017). Os efeitos de borda causados pela fragmentação florestal tendem a moldar a 

estrutura das comunidades e os processos ecológicos que se encontram distantes 300 m 
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ou mais em direção ao interior dos fragmentos florestais (Luther et al. 2020), em alguns 

casos com invasão de espécies dentro de uma faixa de borda maior que 100 m (Debinski 

& Holt, 2000). Os efeitos negativos da borda podem ser mais representativos que os 

efeitos diretos da perda de habitat em paisagens alteradas, independentemente se são 

paisagens com grande ou pequena quantidade de habitat (Püttker et al., 2020). Além de 

trazer mudanças sobre a dinâmica e estrutura das comunidades de plantas, o efeito de 

borda pode impactar diferentes grupos de animais (Fowler et al. 1993, Carvalho & 

Vasconcelos, 1999, Laurance, 2004).  

Em paisagens marcadas pela fragmentação florestal, diferentes guildas tróficas 

podem apresentar respostas distintas, como observado entre primatas frugívoros e aves 

com diferentes estratégias de forrageamento em florestas contínuas e fragmentadas, ou 

mudanças de recursos consumidos como em lêmures folívoros que diversificaram a 

dieta após fragmentação (Laurence, 2004, Hending et al. 2024). Adicionalmente, para 

algumas espécies podem ocorrer alterações de esforço de forrageamento, diminuição de 

atividades sociais, e/ou aumento do período de atividades; assim como espécies que 

persistem em ambientes modificados sem apresentarem mudanças significativas de 

comportamento ou dieta (Hending et al. 2024). Comparativamente às espécies 

especialistas, aquelas com hábitos alimentares generalistas tendem a sofrer menor 

impacto negativo com a fragmentação florestal, ou mesmo serem beneficiadas dentro de 

certos limites de alteração das paisagens (Sampaio et al. 2003, Hending et al. 2024). A 

proximidade ou a presença de corredores entre as manchas florestais facilitam o 

movimento e a dispersão de indivíduos, reduzindo o impacto negativo sobre as espécies 

nativas e favorecendo a manutenção de populações locais (Debinski & Holt, 2000).  

Em regiões de florestas fragmentadas, a qualidade da matriz e os efeitos de 

borda são fatores especialmente importantes para a estruturação das comunidades de 
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pequenos mamíferos (Pardini, 2004). A estrutura das comunidades de morcegos pode 

sofrer alterações devido à fragmentação e aos efeitos de borda, com declínio da riqueza 

de espécies conforme redução de cobertura florestal e aumento da proporção das áreas 

de borda florestal (Gorresen & Willig 2004, Rocha et al. 2017). Entretanto, para a 

persistência de espécies de morcegos, a redução da área de cobertura florestal pode 

apresentar um impacto negativo mais forte do que a fragmentação de habitat (Meyer et 

al. 2016, Rocha et al. 2017). Esses efeitos são provavelmente associados a grande 

diversidade de hábitos alimentares entre os morcegos, com espécies pertencentes a 

diferentes guildas e níveis tróficos, como carnívoras, insetívoras, hematófagas, 

frugívoras e nectarívoras. Além da diversidade de hábitos alimentares, o grupo inclui 

ampla variação de estratégias de forrageamento, associadas não apenas à dieta, mas 

também à escolha de locais de alimentação e à organização social (Kunz, 1982, Russo et 

al. 2004, Gnocchi et al. 2019). Portanto, em relação aos hábitos alimentares e 

composição da dieta, a abundância das populações de morcegos tropicais pode 

responder de maneiras diferentes à perda e fragmentação florestal (Meyer et al. 2016). 

Os morcegos são importantes para a conservação da biodiversidade e 

funcionamento dos ecossistemas, pois fornecem serviços essenciais (Boyles et al. 2011, 

Gonçalves et al. 2017, Gnocchi et al. 2019, Ramírez-Fráncel et al., 2021). Por exemplo, 

morcegos insetívoros podem consumir grandes quantidades de insetos, contribuindo 

significativamente para a redução de danos à produção agrícola, assim como para a 

diminuição do uso de inseticidas (Kalka et al. 2008, Williams-Guillén et al. 2008, 

Boyles et al. 2011, Lentini et al. 2012). Os morcegos nectarívoros atuam como 

polinizadores de centenas de espécies de angiospermas, incluindo plantas de 

importância econômica e ecológica (Quesada et al. 2003, Fleming et al. 2009). Por sua 

vez, morcegos frugívoros são importantes dispersores de sementes, distribuindo grande 
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quantidade de sementes por longas distâncias (Gorchov et al. 1993, Medellín & Gaona, 

1999; Arteaga et al. 2006). Esses morcegos são particularmente importantes para a 

regeneração natural e/ou restauração de ambientes florestais por atuarem como 

dispersores de plantas pioneiras (Muscarella & Fleming, 2007, Corrêa & Fischer, 2017). 

Morcegos polinizadores e dispersores de sementes podem ser considerados 

táxons-chave em florestas tropicais por apresentarem papel importante na estruturação 

das comunidades de plantas (Gorresen & Willig, 2004). 

Em geral, a perda de habitat leva à diminuição da biomassa de mamíferos devido 

a redução da disponibilidade de recursos alimentares e ao aumento do tamanho da área 

de vida dos indivíduos (Teckentrup et al. 2019). Entretanto, populações de morcegos 

tropicais tendem a responder de forma complexa a mudanças de composição e 

configuração das paisagens (Gorresen & Willig, 2004, Henry et al. 2007, Meyer et al. 

2016). Além das características da paisagem influenciarem a ocorrência de espécies e a 

abundância de morcegos, a resposta das espécies pode variar segundo a escala espacial 

das paisagens florestais consideradas (Henle et al. 2004, Meyer et al. 2016, Rocha et al. 

2017). A sensibilidade das respostas dos morcegos às escalas espaciais consideradas 

estão associadas às diferenças de hábito alimentar, características corporais, e modo de 

forrageamento (Gorresen & Willig 2004, Pinto & Keitt 2008, Meyer et al. 2016, Rocha 

et al. 2017). Com mudanças na composição da paisagem, estudos mostraram uma 

alteração na abundância de frugívoros na estação seca, ao passo que morcegos 

animalívoros se mostraram mais abundantes na estação chuvosa (Cisneros et al. 2015, 

Meyer et al. 2016). Embora os morcegos apresentem grande capacidade de dispersão 

por locomoção aérea, e alguma resiliência a mudanças ambientais, várias espécies de 

quirópteros neotropicais mostram respostas negativas, assim como a diversidade das 

comunidades, às mudanças de uso do solo e à perda e fragmentação de habitat, 
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principalmente quanto às espécies dependentes de floresta (Gonçalves et al. 2017, 

Brändel et al. 2020, Silva et al. 2020, Lino et al. 2021). O objetivo deste estudo foi 

entender como a perda e a fragmentação de florestas influenciam a estrutura trófica das 

comunidades de morcegos filostomídeos na região da Serra da Bodoquena, sudoeste do 

Cerrado brasileiro. Especificamente, avaliar como a área de cobertura florestal, o 

número de fragmentos florestais, e o comprimento de bordas de floresta afetam a 

composição, a riqueza, e a dominância das guildas tróficas de morcegos filostomídeos. 

 

Métodos 

Região de estudo 

O estudo foi conduzido na Serra da Bodoquena (150 - 800 m de altitude) que 

compreende uma das mais extensas (18.000 km2) formações cársticas da América do 

Sul, situada no extremo sudoeste do Cerrado brasileiro (latitude – 20°34’10,43” a 

21°30’44,80” S; longitude - 56°36’25,55” a 56°51’39,92” O). O clima é tropical com 

inverno seco e verão úmido, com precipitação média anual entre 1.000 e 1.900 mm e 

temperatura média anual entre 22 e 24 °C; os meses de junho e julho apresentam as 

temperaturas mais baixas, com registros inferiores a 0 °C (Justo, 2000, Cordeiro et al. 

2013, Alvares et al. 2014). A região apresenta inúmeras nascentes que drenam para a 

planície de inundação do Pantanal. O relevo montanhoso contém centenas de grutas e 

cavernas, dolinas com paredes escarpadas, e outros espaços rochosos (Sallun Filho et al. 

2010) que podem ser utilizados como abrigos por diferentes espécies de morcegos. A 

vegetação é composta principalmente por florestas decíduas (matas secas) em porções 

elevadas de solos rochosos e florestas semidecíduas ou decíduas submontanas em terras 

baixas, além de porções cobertas por campos rupestres, brejos, ou ecossistemas 

aquáticos (Oliveira et al. 2009, ICMBio, 2013). 



9 
 

A fragmentação florestal na Serra da Bodoquena decorre principalmente da 

expansão de áreas agrícolas (para constituição de pastagens, plantações de soja e milho) 

e por atividades de mineração. Por outro lado, a região conta com o Parque Nacional da 

Serra da Bodoquena, criado em 2000, com objetivo de preservação de áreas florestais 

pristinas (Oliveira et al. 2009). O parque abrange 76.481 hectares de florestas 

preservadas, cobrindo parte dos municípios de Bodoquena (27,5%), Bonito (33,2%), 

Jardim (7,0%) e Porto Murtinho (32,3%); e corresponde a maior porção de floresta 

contínua no estado de Mato Grosso do Sul. 

 

Seleção de sítios amostrais 

Para determinar os locais de amostragem, toda a região da Serra da Bodoquena foi 

inicialmente gradeada em 360 hexágonos de 5000 ha por imagens de satélite (detalhes 

em Lino et al. 2021, e Eriksson et al. 2023), e medida a área de cobertura florestal para 

cada hexágono. A seguir, foram selecionados 20 hexágonos formando um gradiente de 

3 a 100% de cobertura florestal, que atendessem também critérios como acessibilidade, 

presença de corpos d’água, e autorização pelos proprietários. Adicionalmente, foi 

evitada a inclusão de sítios próximos entre si que representassem valores semelhantes 

de cobertura florestal (Lino et al. 2021, Eriksson et al. 2023). Em cada hexágono um 

remanescente florestal central foi então estabelecido como sítio de amostragem de 

morcegos, totalizando 20 sítios. 

 

Amostragem das espécies e guildas tróficas 

As comunidades de morcegos foram amostradas por meio de capturas em redes de 

neblina durante seis campanhas de campo, realizadas em 2015 (inverno), 2016 (verão e 

inverno), 2017 (verão e inverno), e 2019 (verão). Em cada campanha, os morcegos 
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foram amostrados por uma noite em cada sítio, e a cada noite de amostragem foram 

abertas 10 redes de neblina de 12 x 2,6 m entre 1800 e 2400 h. Entretanto, um sítio (65) 

no inverno de 2015 e cinco sítios (92, 186, 268, 275 e 303) no verão de 2019 não 

puderam ser acessados, totalizando 114 noites de amostragem.  

Para cada indivíduo capturado foram medidos o comprimento do antebraço e a 

massa, respectivamente com auxílio de paquímetro (± 0,1 mm) e dinamômetro portátil 

(± 1 g), além de registrados o sexo, a idade (jovem ou adulto) com base nas 

características de padrões de fechamento epifisário cartilaginoso e maturidade sexual 

(Haarsma, 2008) e outras características úteis para a identificação das espécies. Os 

indivíduos foram então marcados com colares-anilhas numeradas para reconhecimento 

de eventuais recapturas, e soltos na mesma noite e local da captura. As recapturas na 

mesma data foram desconsideradas para cálculos de abundância. Uma vez que o esforço 

de captura (área e tempo de abertura das redes) foi igual a cada noite, mas alguns sítios 

não foram amostrados em todas as seis campanhas, comparações de abundância entre 

sítios foram ponderadas dividindo o número total de indivíduos capturados por sítio 

pelo total de noites de captura em cada sítio. Alguns indivíduos foram coletados para 

confirmar a identificação das espécies, realizada com base nas características 

morfológicas descritas na literatura taxonômica corrente, e posteriormente depositados 

como material testemunho na Coleção Zoológica da Universidade Federal de Mato 

Grosso do Sul (ZUFMS).  

As espécies foram classificadas em cinco guildas tróficas: (i) animalívoros, (ii) 

frugívoros, (iii) insetívoros, (iv) nectarívoros e (v) onívoros. Foram considerados 

animalívoros os morcegos que se alimentam de sangue ou de animais vertebrados. A 

abundância de cada espécie por sítio foi calculada em termos de biomassa e de número 

de indivíduos; a primeira por representar a matéria-energia entre os níveis tróficos e a 
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segunda por indicar o tamanho das populações. A biomassa por espécie por sítio foi 

calculada pela multiplicação da massa média da espécie pelo número de indivíduos 

capturados, e a biomassa por guilda trófica por sítio foi calculada como a soma das 

biomassas das espécies pertencentes à mesma guilda. 

 

Variáveis da paisagem 

Com auxílio de imagens de satélite e uso do programa Fragstat (McGarigal et al. 2012), 

as variáveis da paisagem foram medidas em três escalas espaciais por meio de áreas 

tampão (buffers) circulares e concêntricas de 500, 1000 e 2500 m de raio no entorno dos 

sítios amostrados. Em cada buffer (n = 60; 3 x 20 sítios) foram mensurados a área total 

de cobertura florestal (COBER), o número de fragmentos florestais (NFRAG), e o 

comprimento total de bordas florestais (BORD). Apenas as manchas florestais ≥ 0,1 

hectares foram consideradas como “fragmento” (Eriksson et al. 2023). Diferentes 

tamanhos de buffer foram incluídos para avaliar a escala espacial que melhor se ajusta 

às possíveis respostas das comunidades locais, uma vez que a área de uso e a capacidade 

de dispersão das espécies de morcegos dependem de fatores intrínsecos (e.g., tamanho 

corporal, hábitos) e extrínsecos (e.g., densidade de recursos). 

 

Análise de dados 

Apesar de algumas espécies de morcegos não-filostomídeos terem sido registradas, as 

análises incluíram apenas morcegos filostomídeos, uma vez que amostragens por meio 

de redes de neblina apresentam viés de capturas sobre espécies dessa família. Para 

visualizar a estrutura da metacomunidade de filostomídeos na Serra da Bodoquena, em 

termos de espécies e guildas tróficas, foram utilizados gráficos de ranking-abundância 

(Magurran, 2021). Para as comunidades locais (cada sítio), foram calculados os índices 
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de dominância (Dominance D), diversidade (Shannon H’), e riqueza utilizando o 

programa Past 4.03 (Hammer et al., 2001). Esses índices foram calculados 

separadamente considerando a biomassa e o número de indivíduos, assim como 

considerando ora as espécies e ora as guildas tróficas como objetos de variação.  

Para avaliar efeitos da perda e fragmentação de florestas sobre as comunidades 

de morcegos, primeiramente foi avaliada a distribuição de frequência dos valores das 

variáveis dependentes, observada por meio de histogramas usando a função “hist”, e a 

normalidade foi testada utilizando a função “shapiro.test” (Royston, 1995). O teste de 

normalidade para a distribuição de valores de biomassa, dominância e diversidade para 

guildas tróficas não diferiu (p > 0,05) da distribuição esperada para uma curva normal, 

assim como a distribuição de valores para riqueza, biomassa, dominância, e diversidade 

de frugívoros. Para os nectarívoros, a distribuição de valores de todas as variáveis 

diferiu (p < 0,05) da distribuição normal. As guildas animalívoros, insetívoros e 

onívoros não foram abordadas separadamente devido à limitação de dados. Em seguida, 

foi avaliada a colinearidade entre as variáveis independentes, por meio do “Variance 

Inflation Factor” (VIF) usando a função "vifcor" do pacote "usdm"; e posteriormente a 

função "vifstep" para exclusão das variáveis com valores > 10 (Dormann et al. 2013). 

Após teste de correlação entre as variáveis, COBER e BORD em buffers de 1000 m 

foram removidas das análises devido à alta colinearidade. A seguir, foram utilizados 

Modelos Lineares Generalizados para testar efeito das variáveis preditoras COBER, 

NFRAG e BORD em diferentes buffers sobre as variáveis respostas: (i) riqueza de 

guildas tróficas, (ii) biomassa de guildas tróficas, (iii) dominância de guildas tróficas, 

(iv) diversidade de guildas tróficas, (v) riqueza de frugívoros, (vi) biomassa de 

frugívoros, (vii) dominância de frugívoros, (viii) diversidade de frugívoros, (ix) riqueza 

de nectarívoros, (x) biomassa de nectarívoros, (xi) dominância de nectarívoros, (xii) 
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diversidade de nectarívoros. As guildas de animalívoros, insetívoros e onívoros foram 

pouco representadas de modo geral, impedindo teste de modelos separadamente para 

essas guildas. 

Cada variável resposta foi analisada em um modelo separado, totalizando 12 

modelos com nove variáveis preditoras (três variáveis da paisagem x três tamanhos de 

buffer). O ajuste dos modelos foi desenvolvido usando a função Template Model 

Builder, glmmTMB, usados nos modelos riqueza de guildas tróficas, riqueza de 

frugívoros, riqueza de nectarívoros, biomassa de nectarívoros, dominância de 

nectarívoros e diversidade de nectarívoros. Para os modelos incluindo biomassa de 

guildas tróficas, dominância de guildas tróficas, diversidade de guildas tróficas, 

biomassa de frugívoros, dominância de frugívoros e diversidade de frugívoros, 

desenvolvemos um modelo linear múltiplo (lm). Para todas as variáveis respostas, 

construímos um conjunto de modelos candidatos com as possíveis combinações de 

variáveis preditoras, e utilizamos critério de informação de Akaike corrigido para 

amostras pequenas (AICc) para avaliar a performance dos modelos (Burnham & 

Anderson, 2002). Modelos com baixo valor de AICc e alto weights-AICc (wAICc) 

apresentam mais suporte para explicar a variação dos dados. Modelos com ΔAICc ≤ 2 

foram considerados válidos, com suporte empírico similar. A seleção dos modelos foi 

conduzida usando a família gaussian da função dredge do pacote MuMIn (Barton, 

2018). A importância de uma variável preditora individualmente foi avaliada pela 

estimativa dos parâmetros médios dos modelos e seus intervalos de confiança (Galipaud 

et al. 2017). O efeito das variáveis preditoras foi considerado significativo quando o 

intervalo de confiança de 95% não sobrepôs o valor zero para os efeitos da média do 

modelo (Burnham & Anderson, 2002). 
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Resultados 

Espécies e guildas tróficas 

Ao todo, foram capturados 2646 indivíduos pertencentes a 24 espécies de morcegos 

filostomídeos e cinco guildas tróficas: frugívoros (11 espécies), insetívoros (5), 

nectarívoros (4), animalívoros (2), e onívoros (2) (Tabela 1). De modo global para a 

região de estudo, cinco espécies frugívoras foram as mais dominantes em termos de 

biomassa, assim como a guilda de frugívoros foi dominante em relação às demais 

guildas (Figura 1).  

Os valores de riqueza de espécies, biomassa e dos índices de dominância (D) e 

diversidade (H’), por sítio amostral para todas as espécies reunidas, e para as espécies 

frugívoras e nectarívoras separadamente, estão descritos nas Tabelas 2, 3 e 4, 

respectivamente. Em cada sítio amostrado foram registradas entre seis e 12 espécies de 

filostomídeos, e a abundância de indivíduos capturados por sítio variou de 36 a 356 

indivíduos. A riqueza de espécies por guilda variou de quatro a sete entre os frugívoros, 

de zero a um entre os onívoros, e de zero a duas entre os animalívoros, insetívoros e 

nectarívoros. A diversidade (H’) e a dominância (D) de guildas tróficas variaram, 

respectivamente, de 0,036 a 0,482 e de 0,77 a 0,99 entre os sítios. A biomassa média (± 

DP) de frugívoros foi 4595,10 ± 2115,69 g (variação de 1183 a 8976,25 g), a de 

insetívoros foi 19,33 ± 35,64 g (variação de 0 a 128 g), a de animalívoros foi 93,38 ± 

99,63 g (variação de 0 a 337,5 g), a de nectarívoros foi 87,03 ± 63,45 g (variação de 12 

a 194,25 g) e a de onívoros foi 17,05 ± 32,75 g (variação de 0 a 88 g).  
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Tabela 1. Guildas tróficas e número de indivíduos capturados de 24 espécies de 

morcegos filostomídeos na Serra da Bodoquena, Mato Grosso do Sul. 

Espécie Guilda trófica Indivíduos (n) 

Chrotopterus auritus Animalívoro 9 
Desmodus rotundus Animalívoro 36 
   
Artibeus cinereus Frugívoro 2 
Artibeus lituratus Frugívoro 48 
Artibeus planirostris Frugívoro 1139 
Carollia perspicillata Frugívoro 375 
Chiroderma doriae Frugívoro 5 
Chiroderma villosum Frugívoro 1 
Platyrrhinus helleri Frugívoro 9 
Platyrrhinus lineatus Frugívoro 291 
Pygoderma bilabiatum Frugívoro 2 
Sturnira lilium Frugívoro 556 
Vampyressa pusilla Frugívoro 1 
   
Lophostoma brasiliense Insetívoro 5 
Lophostoma silvicolum Insetívoro 9 
Micronycteris microtis Insetívoro 1 
Micronycteris sanborni Insetívoro 2 
Tonatia bidens Insetívoro 1 
   
Anoura caudifer Nectarívoro 32 
Anoura geoffroyi Nectarívoro 3 
Glossophaga soricina Nectarívoro 108 
Lonchophylla dekeyseri Nectarívoro 6 
   
Phyllostomus discolor Onívoro 2 
Phyllostomus hastatus Onívoro 3 
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Figura 1. Espécies (A) e guildas tróficas (B) em ordem decrescente de abundância 

(expressa em biomassa) da metacomunidade de morcegos filostomídeos na Serra da 

Bodoquena, Mato Grosso do Sul. As cores em A correspondem às guildas em B.  
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Tabela 2. Biomassa média de indivíduos capturados por noite, riqueza de espécies, 

dominância (D), e diversidade (H’) de morcegos filostomídeos em 20 sítios amostrados 

na região da Serra da Bodoquena, Mato Grosso do Sul. 

 

Sítio Biomassa (g) Riqueza (N) Dominância (D) Shannon (H') 

     

65 2650 4 0,914 0,222 
92 1317 3 0,812 0,399 
139 3938 3 0,893 0,254 
182 6522 4 0,877 0,299 
186 2081 3 0,958 0,116 
194 7212 3 0,990 0,036 
205 9215 3 0,949 0,136 
206 2851 3 0,955 0,124 
218 4143 4 0,942 0,158 
243 2467 4 0,770 0,482 
244 7072 4 0,971 0,089 
249 3270 4 0,844 0,375 
252 6031 3 0,891 0,236 
264 6800 3 0,982 0,057 
268 2671 3 0,893 0,253 
275 6489 3 0,849 0,332 
295 4121 3 0,863 0,305 
303 6268 4 0,905 0,247 
310 4969 3 0,897 0,244 
312 6134 5 0,906 0,261 
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Tabela 3. Biomassa média de indivíduos capturados por noite, riqueza de espécies, 

dominância (D), e diversidade (H’) de morcegos frugívoros em 20 sítios amostrados na 

região da Serra da Bodoquena, Mato Grosso do Sul. 

 

Sítio Biomassa (g) Riqueza (N) Dominância (D) Shannon (H') 

     
65 2531 6 0,424 1,145 
92 1182 5 0,570 0,875 
139 3716 4 0,621 0,773 
182 6102 6 0,727 0,628 
186 2036 5 0,551 0,887 
194 7176 5 0,615 0,822 
205 8975 6 0,398 1,108 
206 2785 7 0,309 1,416 
218 4020 7 0,501 1,075 
243 2154 5 0,561 0,914 
244 6970 6 0,624 0,843 
249 3000 7 0,400 1,259 
252 5681 4 0,903 0,250 
264 6740 5 0,795 0,475 
268 2522 5 0,300 1,312 
275 5968 5 0,321 1,285 
295 3826 5 0,351 1,221 
303 5958 6 0,581 0,887 
310 4703 5 0,483 1,059 
312 5836 6 0,774 0,546 
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Tabela 4. Biomassa média de indivíduos capturados por noite, riqueza de espécies, 

dominância (D), e diversidade (H’) de morcegos nectarívoros em 20 sítios amostrados 

na região da Serra da Bodoquena, Mato Grosso do Sul. 

 

Sítio Biomassa (g) Riqueza (N) Dominância (D) Shannon (H') 

     
65 12 1 1 0 
92 60 1 1 0 
139 93 2 0,825 0,318 
182 193 3 0,757 0,488 
186 12 1 1 0 
194 19 2 0,504 0,689 
205 174 2 0,815 0,333 
206 32 1 1 0 
218 34 2 0,573 0,619 
243 128 2 0,623 0,564 
244 56 2 0,511 0,682 
249 103 3 0,460 0,918 
252 24 1 1 0 
264 22 2 0,502 0,692 
268 84 1 1 0 
275 184 2 0,545 0,647 
295 184 4 0,400 1,063 
303 156 1 1 0 
310 91 3 0,639 0,669 
312 72 1 1 0 
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Efeitos da fragmentação florestal 

Dentre as variáveis preditoras da paisagem, a cobertura florestal em buffers de 500 m 

variou de 0,053 a 0,987 hectares entre os sítios, e variou de 0,059 a 0,985 e de 0,032 a 

0,984 em buffers de 1000 e 2500 m, respectivamente (Tabela 5). O número de 

fragmentos florestais variou uma ordem de magnitude entre os sítios para os dois 

buffers menores, e duas ordens de magnitude entre sítios para o buffer maior. O 

comprimento de bordas florestais variou de 0 a 7 km de extensão entre os buffers de 500 

m, de 1,5 e 21 km entre os de 1000 m, e de 7 a 106 km entre os de 2500 m (Tabela 5).  

As análises de modelos testados com as funções glm e dredge mostraram efeitos 

do comprimento de borda, cobertura florestal, e número de fragmentos sobre a riqueza 

de guildas, em escalas espaciais diferentes (Tabela 6). BORD2500m-buffer influenciou 

positivamente a riqueza de guildas, ao passo que COBER500m-buffer e NFRAG2500m-buffer 

apresentaram efeito negativo sobre a riqueza de guildas (Figura 2). As demais variáveis 

da paisagem em outras escalas espaciais não apresentaram efeitos significativos sobre as 

variáveis respostas. 
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Tabela 5. Proporção da área de cobertura florestal, número de fragmentos de floresta, e 

comprimento de bordas de floresta (km) em três escalas espaciais (buffers concêntricos 

de 500, 1000, e 2500 m de raio) para 20 sítios amostrais na Serra da Bodoquena, Mato 

Grosso do Sul. 

Sítios 

Cobertura florestal 
(proporção) 

 Fragmentos 
(n) 

 Comprimento de bordas 
(km) 

500 1000 2500  500 1000 2500  500 1000 2500 
            
65 0,193 0,07 0,032  2 7 29  4,006 7,101 23,818 
92 0,053 0,059 0,086  13 32 131  3,227 9,793 53,411 
139 0,807 0,744 0,385  4 14 41  3,758 10,77 45,264 
182 0,603 0,355 0,247  1 3 35  3,159 8,166 57,763 
186 1 0,983 0,984  1 1 1  0 1,523 6,975 
194 0,727 0,571 0,424  2 9 59  2,881 11,692 90,704 
205 0,987 0,984 0,963  1 1 5  0,899 1,612 14,727 
206 0,982 0,985 0,913  1 1 6  0,777 1,676 18,643 
218 0,798 0,711 0,481  3 6 44  2,589 10,92 89,864 
243 0,341 0,256 0,283  3 9 36  3,562 11,348 59,025 
244 0,26 0,402 0,49  3 6 56  4,611 13,947 86,124 
249 0,402 0,326 0,439  2 18 51  4,322 15,526 79,951 
252 0,06 0,074 0,195  10 20 98  3,411 10,443 70,245 
264 0,458 0,389 0,429  3 12 78  6,947 20,835 105,804 
268 0,852 0,695 0,526  1 7 75  2,184 13,632 73,327 
275 0,732 0,69 0,568  6 13 50  3,097 9,51 42,834 
295 0,542 0,298 0,299  4 16 73  4,306 12,523 70,19 
303 0,568 0,497 0,677  5 18 40  6,632 21,224 83,469 
310 0,971 0,921 0,878  1 4 17  1,131 4,629 34,24 
312 0,535 0,383 0,498  2 16 37  3,815 15,371 75,137 
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Tabela 6. Efeitos de variáveis da paisagem – comprimento de bordas florestais 

(BORD), cobertura florestal (COBER), e número de fragmentos florestais (NFRAG) – 

sobre a riqueza de guildas e dominância entre espécies nectarívoras, na região da Serra 

da Bodoquena, Mato Grosso do Sul. 

 

Modelos  Coeficiente 
(β) 95% CI Weight 

(w) z P 

Riqueza de guildas      

BORD2500m-buffer 0,0000127 0,0000449 a 
0,0000229 

0,52 2.187 0.029 

      

COBER500m-buffer -0,0000143 -0,0000246 a 
-0,000064 

0,52 2.337 0.019 

      

NFRAG2500m-buffer -0,0000212 -0,0000337 a 
-0,0000978 

0,52 3.054 0.002 
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Figura 2. Variação da riqueza de guildas tróficas de morcegos filostomídeos em função 

da cobertura florestal (A), número de fragmentos florestais (B), e comprimento de 

bordas de floresta (C) na região da Serra da Bodoquena, Mato Grosso do Sul. 
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Discussão 

A metacomunidade de morcegos filostomídeos da região da Serra da Bodoquena é 

dominada por espécies frugívoras, as quais representam biomassa duas ordens de 

grandeza maior que a de espécies animalívoras ou nectarívoras, e três ordens de 

grandeza maior que a de insetívoras ou onívoras. Diferente das demais guildas tróficas, 

compostas apenas por filostomídeos, a guilda de insetívoros inclui pelo menos mais oito 

espécies em outras famílias – Emballonuridae, Molossidae, Vespertilionidae e Natalidae 

(Cáceres et al., 2007; Cunha et al., 2009; Camargo et al., 2009; Fenton et al., 1992; 

Fischer et al., 2022; Acero-Murcia et al., 2023). Portanto, a guilda de morcegos 

insetívoros foi subamostrada se considerada a ocorrência de outras famílias, uma 

limitação devida ao uso de redes de neblina (O'Farrell & Miller, 2003; Kuns, 2004; 

Williams-Guillén & Perfecto, 2011; Skalak et al., 2012; Mendes & Srbek-Araújo, 

2021). A inclusão de espécies de outras famílias possivelmente levaria a 

representatividade da guilda de insetívoros semelhante ou maior que a encontrado para 

as guildas de animalívoros e nectarívoros, porém parece improvável que esse 

incremento possa levar a uma dominância semelhante à de morcegos frugívoros na 

região de estudo. Em parte, o declínio de biomassa com aumento do nível trófico deve 

proporcionar maior abundância de herbívoros (morcegos frugívoros e nectarívoros), 

comparativamente à de morcegos animalívoros e insetívoros. Dentre os herbívoros, 

entretanto, a guilda de nectarívoros apresentou biomassa relativamente baixa, 

possivelmente associada a uma baixa disponibilidade de flores quiropterófilas 

comparada à de frutos zoocóricos. Embora dados mais finos, como amostragem de 

plantas fontes de frutos e flores (e.g. Kelm et al., 2008; Munin et al., 2012; Seltzer et al., 

2013), sejam importantes para entender o papel ecológico dos morcegos, em geral os 

resultados sustentam que, como grupo, morcegos são mais importantes como 
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dispersores de sementes do que como polinizadores de flores na região da Serra da 

Bodoquena.  

A riqueza de guildas tróficas das comunidades locais de morcegos filostomídeos 

respondeu à perda e fragmentação florestal na região da Serra da Bodoquena, porém a 

abundância (em termos de biomassa) das guildas tróficas e a diversidade e a dominância 

entre guildas não responderam às variáveis cobertura florestal, comprimento de bordas e 

número de fragmentos. Esses resultados indicam efeitos diretos da fragmentação 

florestal sobre a riqueza de guildas tróficas de filostomídeos, e ausência de efeitos 

diretos sobre os demais descritores estudados. Outros fatores, diferentes do gradiente de 

perda e fragmentação florestal, devem portanto influenciar a variação de abundância e 

diversidade de guildas tróficas na região de estudo, por meio de mecanismos mais 

complexos que os modelos abordados aqui. 

Alguns estudos encontraram efeitos negativos da fragmentação de habitat sobre 

a abundância de morcegos em resposta dependente da escala espacial da paisagem (De 

Jong, 1995; Cosson et al., 1999). Para os filostomídeos, ambientes perturbados e 

fragmentos florestais pequenos incorporadas à matriz podem ajudar a manter uma 

menor abundância de morcegos (Williams-Guillen e Perfecto, 2011). Porém, nos 

primeiros estágios sucessionais ou em florestas secundárias pode ocorrer aumento da 

abundância de filostomídeos após a fragmentação de habitats (Fenton et al., 1992; 

Willig et al., 2007; Heer et al., 2015). Maior tamanho corporal, alta abundância em 

florestas naturais, e o forrageamento em dossel aberto são características associadas a 

menor sensibilidade de espécies de morcegos à fragmentação florestal (Cosson et al., 

1999). Outra questão importante para se avaliar é que, após a fragmentação, a 

abundância de morcegos pode estar associada a guilda alimentar, pois tem sido 

encontrada maior abundância de morcegos frugívoros e nectarívoros, e menor 
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abundância de animalívoros, em ambientes fragmentados (Brändel et al., 2020; 

Carballo-Morales, 2021). As características da matriz circundante aos fragmentos 

também influenciam a diversidade e composição de espécies de morcegos (Cosson et 

al., 1999; Bernard & Fenton, 2007; Brändel et al., 2020). No geral, os efeitos de borda 

estão relacionados à heterogeneidade da matriz, pois leva a diferenças pronunciadas 

quanto aos contrastes entre matriz e fragmentos (Meyer & Kalko, 2008). Porém, 

fragmentos florestais pequenos incorporados à matriz podem contribuir para o aumento 

da diversidade de morcegos (Williams-Guillen & Perfecto, 2011). Em paisagens 

fragmentadas, a riqueza é maior em manchas maiores e imersas em matriz mais 

heterogênea (Brändel et al., 2020). Em contraste, Montano-Centellas et al. (2015) 

encontraram que a riqueza de morcegos aumentou com a fragmentação, sugerindo que o 

distúrbio intermediário favorece a riqueza. 

Em geral a abundância, riqueza e diversidade de espécies de morcegos podem 

apresentar respostas diferentes à fragmentação florestal em regiões distintas, 

possivelmente por fatores regionais diversos atuarem em conjunto com a fragmentação, 

entre eles características específicas das espécies, constituição da paisagem, e escala 

espacial avaliada (Gorresen & Willig, 2004;  Meyer & Kalko 2008; Williams Guillen & 

Perfecto, 2010; Avila-Cabadilla et al., 2012). Além disso, os efeitos da fragmentação de 

habitats podem ser combinados com outros fatores, como a capacidade dos animais em 

explorar novos habitats, presença de elementos favoráveis na matriz, e a natureza do 

processo de fragmentação (Bernard & Fenton, 2007). 

A abundância de filostomídeos em bordas florestais pode diferir com respeito 

aos hábitos alimentares, com morcegos frugívoros e nectarívoros em maior abundância 

e animalívoros em menor abundância. A sensibilidade a bordas florestais influencia a 

ocorrência das espécies no interior dos fragmentos, independentemente de outras 
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características como a massa corporal ou a especialização alimentar (Meyer & Kalko, 

2008). A densidade de borda florestal é associada negativamente à diversidade de 

filostomídeos, principalmente pela ausência de espécies raras ou animalívoras, devido à 

escassez de presas e abrigos nas áreas de borda (Arroyo-Rodríguez et al., 2016). Em 

nosso estudo, o aumento da área de bordas de floresta teve efeito positivo sobre a 

riqueza de guildas tróficas, assim como encontrado sobre a riqueza de espécies em 

outras regiões (Delaval & Dominique 2006, Otálora-Ardila & López-Arévalo 2021). 

Esse aumento da riqueza provavelmente ocorre por áreas de borda representarem 

ecótonos entre ambientes contrastantes, como florestas remanescentes e áreas abertas ou 

de uso do solo, que facilitam a presença de espécies de morcegos com nichos distintos, 

como espécies essencialmente herbívoras predominantes em áreas florestais e morcegos 

insetívoros aéreos que podem se beneficiar de espaços abertos (Delaval & Dominique 

2006, Santos et al. 2021). Por exemplo, espécies frugívoras utilizam recursos em 

remanescentes florestais e podem ser beneficiadas pelo aumento de plantas pioneiras 

zoocóricas, ao passo que morcegos insetívoros aéreos e predadores catadores podem se 

beneficiar de espaços livres ou baixa densidade de vegetação para encontrar e capturar 

presas (Marciente et al. 2015, Mendes et al. 2017, Santos et al. 2021). 

A abundância de morcegos filostomídeos também está associada à guilda 

trófica, pois a abundância de frugívoros responde mais a cobertura florestal enquanto 

que a abundância de animalívoros responde mais a configuração da paisagem (borda 

florestal), provavelmente associada à disponibilidade de recursos (Avila-Cabadilla et al., 

2012). Além disso, paisagens com menor cobertura florestal sofrem maior redução da 

abundância de morcegos durante a estação seca (Carvalho et al. 2023). Quanto à 

diversidade de morcegos, a cobertura florestal e a estação (chuvosa ou seca) são 

importantes fatores determinantes. O aumento da diversidade de morcegos ocorreu com 
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aumento da cobertura florestal medida em maior escala espacial (buffer de 2500 m de 

raio) e na estação chuvosa, provavelmente devido ao forrageamento em áreas mais 

amplas e à maior disponibilidade de recursos na estação úmida (Carvalho et al. 2023). 

Por outro lado, os resultados mostraram que a área de cobertura florestal e o 

número de fragmentos de floresta afetam negativamente a riqueza de guildas tróficas de 

morcegos na região da Serra da Bodoquena. Em parte, esses resultados reforçam o 

entendimento de que paisagens predominantemente florestais podem conter menos 

morcegos insetívoros, ao passo que paisagens abertas com muitos fragmentos pequenos 

levam à redução de morcegos herbívoros. Além da possível diferença quanto a 

disponibilidade de recursos, o maior número de fragmentos em paisagens com pouca 

cobertura florestal favorece espécies cujo comportamento de forrageamento é associado 

a espaços abertos, mais comum entre espécies de morcegos predadores do que 

herbívoros (Mendes et al. 2017, Santos et al. 2020).  Importante considerar que a 

proporção de área de bordas, variável que apresentou efeito positivo sobre a riqueza de 

guildas, pode ser igualmente baixa em paisagens com valores extremos do gradiente de 

cobertura florestal; i.e., a área de borda é baixa em paisagens fortemente florestadas 

assim como é baixa em paisagens com pouca cobertura e fragmentos pequenos. 

Portanto, o aumento da proporção de bordas em paisagens com valores intermediários 

de cobertura florestal pode explicar os efeitos negativos da cobertura florestal e número 

de fragmentos sobre a riqueza de guildas tróficas.    

Os resultados mostram que apenas duas escalas espaciais tiveram respostas 

significativas quando avaliadas, a maior escala 2500 m (≈ 1960 hectares) e a menor 

escala 500 m (≈ 79 hectares). A abundância das espécies pode responder 

significativamente a uma ou mais características da paisagem, porém quando há 

variações na combinação de diferentes variáveis preditoras com as escalas espaciais 
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avaliadas (Gorresen et al. 2005). Outras variações na combinação de diferentes 

variáveis preditoras com escalas espaciais avaliadas, como interação entre sexo e tipo de 

habitat para as estações seca e chuvosa, podem mostrar diferentes efeitos (Rocha et al. 

2017). Dessa maneira, estudos que abordam a multiescala espacial são importantes para 

retirar possíveis vieses de amostragem que poderiam resultar em falsos negativos, e para 

entender como os efeitos de mudanças de uso do solo em diferentes escalas diferem 

entre espécies de morcegos, guildas e regiões. Pode-se observar efeitos em diferentes 

direções dependendo do tamanho da paisagem avaliada, assim como as respostas podem 

variar em razão da estrutura da vegetação, da interação entre sexo e habitat, e estações 

seca ou chuvosa (Gorresen et al., 2005; Rocha et al., 2017; Mendes & Srbek-Araújo, 

2021). Em geral, os morcegos podem responder a escala da paisagem de maneiras 

diferentes. Em uma escala maior eles respondem à configuração da paisagem 

(disponibilidade de poleiro, locais de alimentação, água, clima e perturbações 

antrópicas), ao passo que em uma escala menor, respondem mais à estrutura da 

vegetação (características ecomorfológicas e disponibilidade de presas) (Mendes et al., 

2017). 

Com base nos resultados, a comunidade de morcegos da Serra da Bodoquena 

respondem à quantidade de borda florestal. Ao avaliarmos a riqueza de guildas em 

diferentes escalas, o efeito positivo observado foi na maior escala avaliada (2500 

metros) e sobre todas as guildas tróficas em conjunto, o que inclui diferentes espécies 

com diferentes características quanto aos locais de abrigo, locais e modos de 

forrageamento, além dos hábitos alimentares. Esse efeito pode ser devido a uma maior 

atividade de morcegos em bordas florestais. Em uma maior escala, as diferentes guildas 

tróficas de morcegos poderiam estar utilizando alguns dos recursos que surgiram devido 

às mudanças que os efeitos de bordas geraram, como por exemplo, ambientes mais 
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abertos e, portanto mais acessíveis para o forrageamento. Além disso, bordas podem ser 

entendidas como os ambientes com estruturas lineares, que também podem ser 

encontrados próximos à borda, e fornecem locais propícios para poleiro e reduzem o 

gasto energético de deslocamento (Lentini et al., 2012;  Mendes et al., 2017). 

Além dos efeitos de borda gerarem diferentes mudanças ecológicas no ambiente 

(Delaval & Dominique, 2002), que poderiam trazer, em alguns casos, benefícios para 

algumas espécies, pode-se concluir que, em nosso estudo a riqueza de guildas tenha sido 

positiva devido a avaliação em uma maior escala e também por ser uma avaliação de 

todas as guildas juntas e não apenas uma guilda trófica separada, que incluiria apenas 

espécies com características específicas. Além disso, alguns trabalhos sugerem que a 

riqueza de espécies que se movimentam na matriz pode aumentar devido a essa 

capacidade de se locomover nesse ambiente (Otálora-Ardila & López-Arévalo, 2021). 

Por outro lado, ainda na maior escala avaliada em nosso estudo, o número de 

fragmentos apresentou efeitos negativos para a riqueza de guildas tróficas. Diferente do 

encontrado por Mendes et al. (2017), onde a heterogeneidade do habitat explicou seus 

resultados positivos, pois diferentes manchas de habitats propiciaram uma maior 

disponibilidade de recursos essenciais para os morcegos. 

Diferentes tipos de habitats podem interferir pouco na riqueza de morcegos, mas 

o que parece aumentar a riqueza é a quantidade de florestas presentes na paisagem, se 

considerado todos os tipos de habitat representados. Além disso, existe um percentual 

(47%) de floresta necessária que mantém maiores valores de riqueza (Muylaert et al., 

2016). Na menor escala avaliada em nosso estudo (500 m), houve efeito negativo da 

cobertura florestal, o que pode estar associado a estrutura da vegetação. Devido à 

ecolocalização, em lugares estreitos os morcegos precisam se orientar espacialmente à 

procura de presas que estejam sobre ou perto da vegetação, e podem utilizá-la de fundo 
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como um ponto de referência para se orientar, apresentando dois diferentes 

comportamentos: em espaços periféricos, em que reagem ao fundo formado pela 

vegetação e os ecos das presas não são mascarados pela desordem gerada, ou em 

espaços estreitos em que os ecos acabam sendo mascarados (Schnitzler et al., 2003). 

Nesse caso, a cobertura florestal avaliada em uma menor escala pode não favorecer 

morcegos forrageadores de espaços abertos, como morcegos insetívoros aéreos que 

demandam ambientes propícios para voos livres à procura de alimento, pois em um 

ambiente com maior desordem, com a presença de árvores, galhos e folhagens, pode 

gerar mais gastos energéticos (Grindal & Brigham, 1999). 

 

Conclusão 

A diversidade de morcegos e de suas guildas tróficas na Serra da Bodoquena apresenta 

aumento em níveis intermediários de alteração da paisagem. Segundo a Hipótese do 

Distúrbio Intermediário, níveis intermediários de perturbações impedem a exclusão de 

espécies menos competitivas, pois o aumento da heterogeneidade de habitats 

proporcionar diversidade de nichos que levam a coexistência de mais espécies (Mackey 

& Currie, 2001; Roxburgh et al., 2004; Kershaw & Mallik, 2013). Um fator importante 

é que a área de bordas de florestas é maior em paisagens com cobertura florestal 

intermediária, e o comprimento de bordas mostrou efeito significativo sobre a 

diversidade de morcegos e guildas tróficas. Com relação aos esforços de conservação, a 

riqueza de guildas tróficas de morcegos responde às mudanças na paisagem de maneira 

diferente, então a manutenção de paisagens com maior heterogeneidade de habitats deve 

conter recursos essenciais para as diferentes guildas tróficas. Por exemplo, as guildas de 

morcegos animalívoros e nectarívoros respondem melhor à vegetação nativa enquanto 
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que os frugívoros respondem mais à presença de florestas secundárias, por utilizarem 

frutos de plantas pioneiras ou secundárias tardias (Muylaert et al., 2016). A maior 

quantidade de borda florestal, portanto, favoreceria espécies frugívoras. Assim, outras 

guildas tróficas mais sensíveis à fragmentação, como os nectarívoros, podem ser 

melhores indicadoras de sustentabilidade e de locais com potencial para restauração 

(Medellín et al. 2000; Muylaert et al., 2016). 
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