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RESUMO 

 

Alterações antrópicas nos ecossistemas, em especial a perda e a fragmentação de habitat, são 

consideradas as principais causas do grande aumento nas extinções de espécies nas últimas 

décadas. Uma vez que o risco de extinção varia grandemente entre as espécies, os determinantes 

ecológicos associados à chance de extinção têm sido um tema central e muito debatido na 

literatura ecológica. Atributos ecológicos relacionados à raridade, como amplitude de nicho e 

abundância local, e a capacidade de dispersão são recorrentemente citados na literatura como 

determinantes do risco de extinção local. A partir de dados de ocorrência em fragmentos, matas 

contínuas e áreas de agricultura, e de captura-recaptura em três grades de 2 ha em mata continua, 

no Planalto Atlântico Paulista, investigamos o efeito desses três atributos ecológicos sobre o 

risco de extinção local em espécies de pequenos mamíferos. Utilizamos a abordagem de seleções 

de modelos e o critério de Akaike (AICc) para avaliar qual das hipóteses existentes na literatura 

sobre a relação destes atributos com o risco de extinção é mais plausível. Foram realizadas duas 

seleções de modelos: uma considerando os três atributos para sete espécies; e outra considerando 

apenas a amplitude de nicho e abundância local para 18 espécies. Os resultados de ambas as 

seleções indicam a amplitude de nicho como determinante principal do risco de extinção local, 

que aumenta à medida que a amplitude de nicho diminui. Abundância local apresentou uma 

importância secundária, com um efeito positivo sobre o risco de extinção, mas que é mais forte 

para espécies com menor amplitude de nicho. Este resultado é consistente com a idéia de que a 

abundância local é influenciada pelo grau de especialização e pela capacidade competitiva das 

espécies, a qual está negativamente relacionada à capacidade de colonização através de uma 

demanda conflitante. Como a capacidade de dispersão variou pouco entre as espécies estudadas e 

a capacidade de colonização é determinada também pela taxa de crescimento populacional, é 

possível que o risco de extinção das espécies de pequenos mamíferos especialistas de habitat seja 

secundariamente definido pela taxa de crescimento populacional. 

 

Palavras-chave: área de vida, capacidade de deslocamento, demanda conflitante, espécies 

ameaçadas, fragmentação de habitat, movimento, perda de habitat, raridade, requerimentos de 

habitat, especialização ecológica      
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ABSTRACT 

 

Anthropogenic disturbances, particularly habitat loss and fragmentation, are considered the main 

causes of the increased extinction rates observed in the last decades. Since the risk of extinction 

is extremely variable among species, the ecological determinants of the chance of extinction 

have been in the center of the debates in the ecological literature. Ecological traits associated 

with rarity, as niche breadth and local abundance, and dispersal ability are recurrently mentioned 

in the literature as the main determinants of the risk of local extinction. Using data on occurrence 

in fragments, continuous forest and areas of agriculture, and on capture-recapture in three 2-ha 

grids in continuous forest, in the Atlantic Plateau of São Paulo, we investigate the effects of 

these three ecological traits on the risk of local extinction in small mammals. We used a model 

selection approach and the Akaike criterion (AICc) to evaluate which of the existing hypotheses 

on the relationship of these traits with the extinction risk is most plausible. Two model selections 

were run: one considering the three traits and seven species, and another considering only niche 

breadth and local abundance and 18 species. The results from both selections point to niche 

breadth as the main determinant of the risk of local extinction. Local abundance was secondarily 

important, with a positive effect on extinction risk, which is stronger among the species with 

smaller niche breadth. This result is consistent with the idea that local abundance is influenced 

by species degree of ecological specialization and competitive ability, which is negatively related 

to colonization ability through a trade-off. As dispersal ability varied little among studied 

species, and colonization ability is also determined by population growth rate, it is possible that 

the risk of extinction among habitat specialist small mammals is secondarily defined by 

population growth rate. 

 

Key-words: home range, trade-off, endangered species, habitat fragmentation, movement, 

habitat loss, rarity, habitat requirements, ecological specialization 
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INTRODUÇÃO 

 

Alterações antrópicas nos ecossistemas, em especial a perda e a fragmentação de habitat, 

são consideradas as principais causas de extinções de espécies nas últimas décadas (Henle et al., 

2004; Isaac et al., 2009). Essas interferências humanas têm elevado as taxas de extinção atuais, 

levando ao que pode ser considerada a sexta extinção em massa na Terra (Barnosky et al., 2011). 

No entanto, dada a variação nos atributos ecológicos e de história de vida, as respostas às 

alterações antrópicas e consequentemente o risco de extinção variam amplamente entre as 

espécies (McIntyre, 1992; McKinney, 1997; Henle et al., 2004; Mace et al., 2008; Isaac et al., 

2009). Assim, os atributos determinantes do risco de extinção têm sido um tema central e muito 

debatido na literatura ecológica (McKinney, 1997; Purvis et al., 2000a; Henle et al., 2004; 

Watling e Donnelly, 2007; Vetter et al., 2011). A definição dos atributos ecológicos que 

determinam o risco de extinção das espécies é também crucial para o delineamento de estratégias 

de conservação (McKinney, 1997; Mace et al., 2008; Isaac et al., 2009).  

Muitos são os atributos ecológicos propostos na literatura, a partir de modelos teóricos e 

trabalhos empíricos, como sendo os mais importantes para determinar o risco de extinção das 

espécies (McKinney, 1997; Davies et al., 2000; Reynolds, 2003; Henle et al., 2004). Muitos 

destes atributos, no entanto, são altamente correlacionados, o que dificulta a compreensão e 

definição dos principais determinantes do risco de extinção (Pimm et al., 1988; Gaston, 1994; 

Purvis et al., 2000a; Ewers e Didham, 2006).  

Tamanho do corpo, longevidade e fecundidade (i.e. idade de maturação sexual, tempo de 

geração, tamanho de prole, intervalo de gestações), por exemplo, são características 

recorrentemente citadas como determinantes da extinção e são altamente correlacionadas (Pimm 

et al., 1988; Laurance, 1991; McKinney, 1997; Henle et al., 2004). Espécies com maior tamanho 

corpóreo geralmente têm maior longevidade e menor fecundidade (Pimm et al., 1988; Gaston e 

Blackburn, 2000; Purvis et al., 2000a). Essas características estão também associadas a um 

atributo estreitamente relacionado à chance de extinção (Pimm et al., 1988; McKinney, 1997; 

Davies et al., 2000; Mace et al., 2008), o menor tamanho populacional (Kunin e Gaston, 1993; 

Gaston e Blackburn, 2000). Assim, o tamanho populacional ou raridade da espécie (e.g. Brown, 

1984; McKinney, 1997; Reynolds, 2003 Ewers e Didham, 2006) tem sido considerado um dos 

atributos chave associados ao risco de extinção (Gaston 1994), já que a redução do tamanho 

populacional antecede a extinção (Davies et al., 2000; Reynolds, 2003). Por outro lado, trabalhos 

empíricos (e.g. Pires et al., 2002; Ims e Andreassen, 2005; Moore et al., 2008) e teóricos (e.g. 
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Travis e Dytham, 1999; Hanski e Ovaskainen, 2003) têm apontado a capacidade de dispersão 

como outro atributo importante associado ao risco de extinção.  

A raridade, ou tamanho populacional, no entanto, é um atributo complexo, definido por 

mais de uma característica (McIntyre, 1992; Kunin e Gaston, 1993). Rabinowitz (1981) propôs 

que a raridade de uma espécie é dada a partir da combinação de três atributos ecológicos 

principais: distribuição geográfica, amplitude de nicho e abundância local (McIntyre, 1992). A 

raridade, portanto, descreve uma ampla gama de padrões espaciais de abundância (Kunin e 

Gaston, 1993; Gaston, 1994). Por exemplo, espécies endêmicas, que são restritas 

geograficamente, podem apresentar alta abundância local, e espécies com ampla distribuição 

geográfica podem apresentar baixa abundância local (Gaston, 1994). Por outro lado, a 

distribuição geográfica é definida pela maneira como estão distribuídos os recursos bióticos e 

abióticos que a espécie necessita (Brown, 1984; Gaston e Blackburn, 2000; Devictor et al., 

2010). Espécies que utilizam diferentes recursos, ou seja, que possuem maior amplitude de 

nicho, têm maior distribuição geográfica (Brown, 1984; Gaston e Blackburn, 2000; Brown e 

Lomolino, 2006; Devictor et al., 2010).  

Assim, os atributos que determinam a raridade das espécies estão associados à extinção 

em escalas espaciais distintas (Gaston, 1994; Purvis et al., 2000b; Hartley e Kunin, 2003). O 

tamanho da distribuição geográfica, por exemplo, está mais associado ao risco de extinção em 

escala global, já que distribuições geográficas amplas diminuem a chance de extinção global 

devido alterações locais no ambiente (McIntyre, 1992; Purvis et al., 2000b). Por outro lado, a 

abundância local e a amplitude de nicho, além da capacidade de dispersão, estão mais associados 

ao risco de extinção em uma escala local (Purvis et al., 2000b). 

Espécies com baixa abundância local apresentam maior risco de extinção por 

estocasticidade demográfica, ambiental ou genética (Pimm et al., 1988; Lande, 1998; Reynolds, 

2003; Mace et al., 2008). Trabalhos empíricos demonstraram que espécies com maior 

abundância antes de distúrbios, como a fragmentação de habitats, têm menor risco de extinção 

local (Bolger et al., 1991; Bolger et al., 1997; Davies et al., 2000). Por outro lado, uma espécie 

com maior amplitude de nicho, ou generalista (Devictor et al., 2010), por ter a capacidade de 

explorar diferentes recursos, além de uma maior tolerância às alterações em seu ambiente 

(Gaston et al., 1997; Pulliam, 2000; Clavel et al., 2010; Devictor et al., 2010), terá maiores 

chances de se adaptar a mudanças naturais ou antrópicas ocorridas no ambiente (Laurance 1991; 

Manor e Saltz, 2008; Isaac et al., 2009), sofrendo menor risco de extinção local.  

Há poucos estudos que quantificaram empiricamente a capacidade de dispersão das 

espécies (e.g. Cadotte et al., 2006, para protozoários; Diffendorfer et al., 1995 e Ims e 
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Andreassen, 2005, para pequenos mamíferos; Moore et al., 2008, para aves; Thomas et al., 2000 

e Öckinger et al., 2010, para borboletas), atributo ecológico difícil de ser quantificado (Ims e 

Andreassen, 2005). Assim, a importância da capacidade de dispersão para a chance de extinção 

local das espécies foi abordada principalmente através de modelos teóricos e simulações (e.g. 

Travis e Dytham, 1999; With e King, 1999; Amarasekare e Nisbet, 2001; Hanski e Ovaskainen, 

2003), e existem hipóteses concorrentes e contraditórias sobre o efeito deste atributo.  

Por um lado, quando há alterações no ambiente, espécies com elevada capacidade de 

dispersão podem alcançar outras manchas de habitat, tendo, assim, menor risco de extinção 

(Andrén, 1994; Pires et al., 2002; Hanski e Ovaskainen, 2003). Além disso, uma elevada 

capacidade de dispersão aumenta as chances de re-colonização de manchas de habitat onde a 

espécie se extinguiu localmente (Haila, 2002; Fahrig, 2003; Tilman, 2004; Ewers e Didham, 

2006) e diminui as chances de extinção local pelo efeito resgate (sensu Brown e Kodric-Brown, 

1977). O efeito resgate pode aumentar o tamanho das populações nas manchas de habitat 

remanescentes (Moilanen e Hanski, 1998; Gaston e Blackburn, 2000; Reynolds, 2003), 

diminuindo-se as chances de extinção por efeitos estocásticos, mais prováveis de ocorrer em 

menores populações (Pimm et al., 1988; Moilanen e Hanski, 1998). 

Por outro lado, pode haver um aumento no risco de mortalidade durante a dispersão em 

ambientes alterados (Lande, 1998; Travis e Dytham, 1999; Thomas, 2000; Fahrig, 2002). Além 

disso, espécies com elevada capacidade de dispersão geralmente têm maior requerimento de área 

(Thomas, 2000; Bowman et al., 2002), sendo mais sensíveis a alterações que causem redução do 

habitat remanescente. Assim, por se deslocarem com maior freqüência entre as manchas de 

habitat, espécies com maior capacidade de dispersão sofreriam maior mortalidade, apresentando 

maior risco de extinção. Ao contrário, espécies com baixa capacidade de dispersão têm menor 

requerimento de área (Thomas, 2000) e por isso podem persistir nas manchas de habitat 

remanescentes (Thomas, 2000; Rodríguez et al., 2007), tendo menor risco de extinção associado 

ao deslocamento em um ambiente alterado (Travis e Dytham, 1999; Pires et al., 2002).  

Outra hipótese concorrente quanto à capacidade de dispersão e o risco de extinção foi 

apresentada por Thomas (2000). Em um trabalho empírico com borboletas, o autor encontrou 

que as espécies que se deslocavam por distâncias intermediárias foram as espécies com maior 

risco de extinção local associado à fragmentação de habitat. A hipótese levantada pelo autor 

sugere que os indivíduos de espécies com capacidade de dispersão intermediária emigram, mas 

falham em alcançar um novo habitat. Assim, não só a mortalidade associada a dispersão é alta, 

mas também o efeito resgate é baixo, já que os indivíduos emigrantes não são substituídos por 

indivíduos imigrantes. 
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 Por fim, teorias em ecologia de comunidades sugerem que haja interações importantes 

entre os três atributos ecológicos – abundância local, amplitude de nicho e capacidade de 

dispersão – que definem o risco de extinção local. Estas interações estão relacionadas à 

capacidade competitiva das espécies e à demanda conflitante entre capacidade competitiva e 

capacidade de colonização (Rabinowitz et al., 1984; Nee e May, 1992; Tilman, 1994; Cadotte et 

al., 2006). 

A amplitude de nicho, ou grau de especialização ecológica, está relacionada à capacidade 

competitiva (Tilman, 1994; Pulliam, 2000; Clavel et al., 2010; Devictor et al., 2010) e também à 

abundância local das espécies (Rabinowitz et al., 1984; Gaston e Blackburn, 2000; Manor e 

Saltz, 2008; Isaac et al., 2009; Williams et al., 2009). Quanto maior o grau de especialização, 

maior a capacidade competitiva das espécies nos ambientes em que os recursos em que são 

especializadas são comuns, consequentemente resultando em uma maior abundância local 

(Gaston et al., 1997; Pulliam, 2000; Glazier e Eckert, 2002; Clavel et al., 2010; Devictor et al., 

2010). Porém, quanto maior o grau de especialização, menor a capacidade de suportar alterações 

ou perturbações no ambiente, já que espécies especialistas têm menor plasticidade fenotípica e 

fisiológica (Manor e Saltz, 2008).  

Além disso, uma série de trabalhos sugere que haja uma demanda conflitante entre 

capacidade competitiva e capacidade de colonização, que seria responsável por permitir a 

coexistência de espécies competidoras superiores e inferiores. Espécies com alta capacidade 

competitiva (e alta abundância local) apresentariam necessariamente baixa capacidade de 

colonização, por apresentar baixa capacidade de dispersão (Tilman, 1994; Tilman, 2004; 

Rodríguez et al., 2007; Burton et al., 2010), ou baixa capacidade de crescimento populacional 

(Tilman, 1994; Cadotte et al., 2006; Burton et al., 2010). Segundo esta hipótese de demanda 

conflitante, as espécies competidoras inferiores serão abundantes somente em manchas de 

habitat onde a espécie melhor competidora não estiver presente, ou em manchas não alcançadas 

por esta espécie, que possui baixa capacidade de colonização (Amarasekare e Nisbet, 2001).  

Embora a existência destas interações e demandas conflitantes não altere as relações 

esperadas e descritas anteriormente entre risco de extinção e tanto a amplitude de nicho quanto a 

capacidade de dispersão (relação negativa), este não é o caso para a abundância local. Sob a 

perspectiva de que a abundância local seja um reflexo do grau de especialização ecológica e 

capacidade competitiva das espécies, espera-se que a maior abundância local leve não a menor 

(Pimm et al., 1988) mas a um maior risco de extinção (Nee e May, 1992; Tilman, 1994; Manor e 

Saltz, 2008; Isaac et al., 2009; Williams et al., 2009). Assim, embora os três atributos ecológicos 

– abundância local, amplitude de nicho e capacidade de dispersão – sejam considerados 
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determinantes do risco de extinção local, o sentido e o mecanismo através do qual influenciariam 

a extinção são pouco conhecidos, e hipóteses diferentes já foram levantadas na literatura (Tabela 

1). Além disso, poucos estudos abordaram simultaneamente o efeito destes três atributos (Ewers 

e Didham, 2006; Thornton et al., 2011; Vetter et al., 2011).  

Este trabalho tem por objetivo contribuir com o entendimento de como a abundância 

local, amplitude de nicho e capacidade de dispersão interagem para determinar o risco de 

extinção das espécies. Para tanto, escolhemos como sistema de estudo o risco de extinção de 

espécies de pequenos mamíferos frente o desmatamento e fragmentação da Mata Atlântica do 

Planalto de São Paulo. A perda e a fragmentação de habitat são os principais processos 

responsáveis pela atual perda da diversidade de espécies (Fahrig, 2003). O bioma Mata 

Atlântica, considerado um hotspot de biodiversidade (Myers et al., 2000), atualmente está 

reduzido a menos de 16 % de sua área original (Ribeiro et al., 2009), e apenas 1,73% do total de 

sua área está em unidades de conservação de proteção integral (Silva et al., 2011). Os pequenos 

mamíferos são um grupo diverso (Fonseca et al., 1996),  que responde a perda e a fragmentação 

do habitat da Mata Atlântica (Pardini, 2004; Viveiros de Castro e Fernandez, 2004; Pardini et al. 

2005; Pardini et al., 2010). 

O risco de extinção local e a amplitude de nicho das espécies de pequenos mamíferos 

foram estimados a partir de um banco de dados sobre a ocorrência das espécies em múltiplos 

sítios em seis paisagens de 10.000 ha no Planalto Atlântico Paulista, que variam quanto à 

porcentagem de mata remanescente. A abundância local e a capacidade de dispersão, por outro 

lado, foram estimadas a partir de dados de dois anos de captura-recaptura em três grades de 

armadilhas em áreas contínuas. A partir destes dados, usando a abordagem de seleção de 

modelos verificamos qual das hipóteses disponíveis na literatura a respeito dos efeitos da 

abundância local, amplitude de nicho e capacidade de dispersão das espécies sobre o risco de 

extinção local (Tabela 1) são mais plausíveis. 
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MATERIAIS E MÉTODOS 

 

Área de estudo 

O estudo foi realizado na região do Planalto Atlântico Paulista. Toda a região era 

originalmente coberta por floresta Atlântica, classificada como Floresta Atlântica baixo montana 

(Oliveira-Filho e Fontes, 2000). A altitude da região varia de 800 a 1000 metros, com 

pluviosidade anual entre 1220 a 1810 mm (Ross e Moroz, 1997), temperaturas mínima e máxima 

de 17,3ºC e 28,4ºC nos meses mais quentes e chuvosos (outubro a março), e de 12,1ºC e 24,9ºC 

nos meses mais frios e secos (abril a setembro).   

Foram estudadas três regiões do Planalto Atlântico Paulista, compreendendo os 

municípios de Tapiraí e Piedade, Cotia e Ibiúna, e Ribeirão Grande e Capão Bonito. Em cada 

uma das regiões foram amostradas uma paisagem de mata contínua e outra de mata fragmentada, 

perfazendo ao todo seis paisagens de 10.000 ha (Figura 1). As três paisagens de mata contínua 

fazem parte do maior contínuo de Mata Atlântica do Brasil, a Serra do Mar (Ribeiro et al., 2009) 

e as três paisagens de mata fragmentada apresentavam diferentes porcentagens de mata 

remanescente, com 49% de mata remanescente em Tapiraí e Piedade, 31% em Cotia e Ibiúna e 

11% em Ribeirão Grande e Capão Bonito. Maiores detalhes sobre as paisagens de estudo podem 

ser encontrados em Pardini et al. (2010). 

 

Coleta de dados em campo 

Risco de extinção e amplitude de nicho 

Dados sobre a ocorrência e número de indivíduos das espécies de pequenos mamíferos 

nas três regiões do Planalto Atlântico Paulista foram obtidos a partir de estudos anteriores 

(Bueno, 2008; Pardini et al., 2010; Umetsu et al. 2010). Nestes estudos, foram amostrados de 

maneira padronizada um total de 104 sítios, sendo 68 em matas (Bueno, 2008; Pardini et al., 

2010) e 36 em áreas de agricultura de cultivos anuais (Umetsu et al., 2010). 

Entre os 68 sítios em matas, 50 estavam localizados em fragmentos (15 na paisagem 

fragmentada de Tapiraí e Piedade, 20 na paisagem fragmentada Cotia e Ibiúna e 15 na paisagem 

fragmentada de Ribeirão Grande e Capão Bonito) e 18 em matas contínuas (seis em cada uma 

das três regiões) (Figura 1). Entre os 36 sítios em áreas de agricultura, 18 estavam localizados na 

paisagem fragmentada mais florestada (Tapiraí e Piedade) e 18 na paisagem fragmentada menos 

florestada (Ribeirão Grande e Capão Bonito). 
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Abundância local e capacidade de dispersão 

Em uma das três paisagens contínuas estudadas no Planalto Atlântico Paulista, a Reserva 

Florestal do Morro Grande, foram obtidos dados de captura-recaptura das espécies de pequenos 

mamíferos em três sítios em estádio médio de regeneração, distando ao menos um quilômetro 

entre si (Figura 1). Cada sítio continha uma grade com dois tipos de armadilhas de contenção 

viva (shermans e armadilhas de interceptação e queda). Cada grade foi composta por 11 linhas 

paralelas de armadilhas, cada uma com 100 m de comprimento e distando 20 m entre si, 

abrangendo uma área total de 2 ha (100 m x 200 m). Seis das 11 linhas continham apenas 

armadilhas do tipo sherman e, intercalando-se a elas, cinco linhas continham armadilhas de 

interceptação e queda e shermans (Figura 2).  

As linhas de interceptação e queda continham 11 baldes de 60 litros a cada 10 m. Os 

baldes foram conectados por cercas-guia de lona plástica, com altura de 50 cm. Para evitar o 

acúmulo de água durante o período de chuvas, o fundo dos baldes foi furado e sobre os baldes 

foram colocadas tampas apoiadas em estacas. Além disso, placas de isopor foram colocadas 

dentro dos baldes, para aumentar as chances de sobrevivência do animal, caso enchessem de 

água. Ao lado dos baldes foram colocadas armadilhas sherman, totalizando 11 shermans por 

linha. As linhas de sherman continham apenas 11 armadilhas sherman a cada 10 m. Cada grade 

de armadilhas continha, portanto, 121 shermans e 55 baldes.  

A amostragem das populações de pequenos mamíferos, por meio da captura, marcação e 

recaptura nas grades de armadilhas, teve início em março de 2008 e término em outubro de 2009. 

As sessões de amostragem tiveram um intervalo de no máximo 30 dias e no mínimo 16 (média 

de 23,4 dias) totalizando 21 sessões, cada uma com cinco dias consecutivos, resultando em um 

esforço total de 55.440 armadilhas-noite. Todas as armadilhas foram checadas e iscadas 

diariamente. A isca foi composta por pasta de amendoim, sardinha, banana e fubá ou aveia, 

componentes que são efetivos na atração de pequenos mamíferos (Voss et al.  2001).  

A identificação das espécies capturadas foi realizada a partir do conhecimento prévio 

sobre as características morfológicas externas compiladas em Rossi (2011). Três pares de 

espécies do mesmo gênero são de difícil identificação a partir da morfologia externa (Rossi, 

2011) e foram consideradas conjuntamente nas análises de dados: Juliomys pictipes e J. 

ossitenuis, Monodelphis scalops e M. americana, e Phyllomys nigrispinus e P. sulinus. 

Os indivíduos capturados foram anestesiados e tiveram uma orelha marcada com brinco 

metálico numerado para a identificação individual. Na primeira captura de um indivíduo e 

também na primeira recaptura em todas as sessões posteriores, foram anotados tamanho 

corpóreo, peso, sexo, classe etária e condição reprodutiva. Posteriormente, os indivíduos foram 
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soltos próximos às armadilhas em que foram capturados. Para os indivíduos capturados mais de 

uma vez em uma mesma sessão de amostragem, apenas o ponto de captura e o tipo de armadilha 

foram registrados. Em poucas ocasiões, os animais foram encontrados mortos na armadilha ou 

morreram durante o manuseio. Os animais mortos foram taxidermizados e o esqueleto, 

estômago, fígado e fezes desses animais foram coletados. 

A classe etária dos roedores foi determinada pela coloração de sua pelagem e pelas 

proporções do corpo, separando-os em jovens, subadultos e adultos. Para os marsupiais, a classe 

etária foi inferida a partir da fórmula dentária dos indivíduos (Macedo et al., 2006). Para 

determinar a condição reprodutiva das fêmeas de marsupiais e roedores, foram registradas a 

ocorrência de gravidez e a condição das mamas (inchadas ou não). Já para os machos, a 

determinação por caracteres externos é confiável apenas para roedores, dos quais foi registrada a 

posição do testículo (abdominal ou escrotal) (Bergallo e Magnusson, 2004). 

 

Risco de extinção local associado à fragmentação de habitat 

Para caracterizar o risco de extinção local das espécies de pequenos mamíferos associado 

à fragmentação de habitat, foi criado um índice que leva em consideração a ocorrência dessas 

espécies em 18 sítios de mata contínua (três paisagens, seis sítios por paisagem) e em 50 

fragmentos florestais (três paisagens, 15 a 20 fragmentos por paisagem) (Bueno, 2008; Pardini et 

al., 2010). O índice foi obtido pela diferença entre a porcentagem de sítios com registros da 

espécie na mata contínua (ambiente original) e a porcentagem de fragmentos florestais com 

registro das espécies (ambiente alterado pela fragmentação).  

Um índice semelhante foi utilizado também por Thornton e colaboradores (2011) em um 

estudo que mediu o risco de extinção associado à fragmentação de espécies de mamíferos de 

médio e grande porte. O índice considera que quanto menor a porcentagem de fragmentos 

florestais em que a espécie ocorre em relação à porcentagem de sítios ocupados em mata 

contínua, maior o risco de extinção associado à fragmentação de habitats. Esse índice resulta em 

um intervalo de valores de -1 a +1, em que as espécies com maior risco de extinção apresentam 

maiores valores do índice, e é calculado pela fórmula: 
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Abundância local 

A abundância pode ser obtida a partir de métodos de enumeração ou de estimação. 

Métodos de enumeração, que não consideram a probabilidade de captura, subestimam a 

abundância, principalmente quando a probabilidade de captura é baixa (Krebs, 1999). Já os 

métodos de estimação consideram a possibilidade de haver diferentes probabilidades de captura, 

seja entre os indivíduos da população, entre diferentes amostragens, ou entre diferentes capturas 

do mesmo individuo, e utilizam essas probabilidades de captura para estimar a abundância 

(White et al., 1982).  

 Para obter a abundância local das espécies de pequenos mamíferos capturadas na Reserva 

Florestal do Morro Grande, foram consideradas as três grades de amostragem em conjunto, isto 

é, as estimativas se referem ao tamanho populacional em uma área de 6 ha. Inicialmente optou-se 

por um método de estimação, utilizando-se o programa CAPTURE. O programa CAPTURE 

fornece estimativas de probabilidade de captura e de abundância populacional a partir de dados 

de captura e recaptura dos indivíduos, em populações fechadas. Cada sessão de amostragem teve 

duração de cinco dias, período em que uma população de pequenos mamíferos pode ser 

considerada fechada (i.e. sem mortes, nascimentos, emigração ou migração) (Pollock et al., 

1990; Parmenter et al., 2003). A estimativa de abundância realizada no programa é enviesada e 

pouco precisa quando a probabilidade de captura é menor que 0,1 (White et al., 1982). Assim, 

foram consideradas apenas as estimativas de abundância das sessões em que a estimativa da 

probabilidade de captura foi maior que 0,2. No total, foi possível obter 87 estimativas de 

abundância no CAPTURE para nove espécies de pequenos mamíferos (Anexo 1). 

Para a maioria das espécies, no entanto, não foi possível realizar a estimativa de 

abundância através do CAPTURE, ou porque mesmo com um grande número de indivíduos 

capturados houve baixa taxa de recaptura, ou porque houve baixo número de indivíduos 

capturados por sessão de amostragem. Por esse motivo, decidiu-se calcular a abundância 

populacional também através do MNKA (“minimum number known alive”: número mínimo de 

indivíduos vivos conhecidos) (Krebs, 1999). MNKA é um método de enumeração em que a 

abundância é calculada em cada sessão de amostragem considerando-se o número de indivíduos 

capturados naquela determinada sessão e o número de indivíduos que foram capturados tanto na 

sessão anterior quanto na sessão posterior, mas não na sessão considerada. Assim foi possível 

obter um valor de abundância para todas as espécies em todas as sessões de amostragem. 

O MNKA, apesar de subestimar a abundância local por desconsiderar a probabilidade de 

captura, pode ser um bom índice da abundância se mantiver as diferenças relativas na 

abundância entre as espécies. Assumindo que as estimativas do CAPTURE representam uma boa 
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estimativa da abundância, foi realizada uma correlação de Pearson entre os valores de MNKA e 

as estimativas de abundância do CAPTURE para testar se os valores de MNKA podem ser 

considerados um bom índice de abundância. A correlação foi realizada considerando as 87 

estimativas do CAPTURE com probabilidade de captura maior que 0,2 (Anexo 2). 

Para obter um único valor que representasse a abundância populacional de cada espécie, 

foi utilizada a mediana dos valores de MNKA das 21 sessões de amostragem. A decisão de 

utilizar a mediana foi baseada nas seguintes observações: 1) a distribuição de freqüências dos 

valores de MNKA das espécies que foram capturadas em pelo menos 15 sessões de amostragem 

foi semelhante à distribuição normal; e 2) a mediana é uma medida representativa de tendência 

central para distribuições que se aproximam de uma distribuição normal, mas é mais robusta que 

a média a valores extremos da amostra quando o tamanho da amostra é pequeno. 

 

Capacidade de dispersão 

A área de vida é uma medida útil para acessar a capacidade de dispersão em mamíferos 

(Bowman et al., 2002), já que ambas as medidas de uso do espaço são altamente correlacionadas. 

Dessa maneira, para caracterizar a capacidade de dispersão das espécies de pequenos mamíferos 

da Reserva Florestal do Morro Grande, optou-se inicialmente por utilizar estimativas da área de 

vida.  

A área de vida foi estimada através do método do Mínimo Polígono Convexo (MPC), 

obtido a partir do mapeamento dos pontos de captura de cada indivíduo através do programa 

ArcMap 9.2 (ESRI, 1999-2006) e do pacote Hawth’s Analysis (Beyer, 2004). O MPC é 

construído conectando-se os pontos de capturas mais externos de um indivíduo, sem que o 

ângulo entre esses pontos exceda 180
o
, gerando assim um polígono que representa os limites 

externos da área de vida (Mohr, 1947). 

Uma premissa para a utilização do MPC é que os pontos de captura sejam 

estatisticamente independentes (Swihart e Slade, 1985; Laver e Kelly, 2008). Portanto apenas os 

primeiros pontos de captura dos indivíduos em cada sessão de amostragem foram considerados. 

Neste estudo, em particular, há mais uma razão para não utilizar os pontos de captura de uma 

mesma sessão de amostragem para estimar a área de vida: o uso de cercas-guia nas armadilhas 

de interceptação e queda, erguidas durante os cinco dias das sessões de amostragem, impedem 

e/ou dificultam o deslocamento dos indivíduos. 

Além disso, a estimativa de área de vida é influenciada pelo número de pontos de captura 

(Stickel, 1954; Schoener, 1981; Börger et al., 2006; Laver e Kelly, 2008), e estimativas de área 

de vida baseadas em poucos pontos de captura são subestimadas (Schoener, 1981). Diferentes 
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trabalhos realizaram estimativas de área de vida de pequenos mamíferos com pelo menos cinco 

pontos de captura (e.g. Fernandez, 1989; Lira, 2005; Püttker et al., no prelo), um número 

suficiente para alcançar uma assíntota da estimativa (Stickel, 1954). Neste trabalho calculamos o 

MPC para os indivíduos com pelos menos três, quatro e cinco pontos de captura (Anexo 3). 

Dado que as estimativas com pelo menos quatro pontos de captura foram semelhantes às 

estimativas com pelo menos cinco pontos de captura (Anexo 3), optou-se por considerar as 

estimativas com pelo menos quatro pontos de captura para representar a capacidade de dispersão 

das espécies, já que estas permitem calcular a área de vida para um número maior de indivíduos. 

No total, a estimativa de área de vida com pelo menos quatro pontos de captura foi possível para 

indivíduos de sete espécies de pequenos mamíferos, mas para três dessas espécies foi possível 

obter a estimativa para apenas 1 e 3 indivíduos (Anexo 3).  

Como para maioria das espécies de pequenos mamíferos o número de indivíduos com 

pelo menos quatro capturas foi muito baixo ou inexistente, optou-se por utilizar outra métrica - a 

distância máxima percorrida entre sessões de amostragem - para caracterizar a capacidade de 

dispersão. Vários trabalhos verificaram a correlação entre estimativas de área de vida e 

distâncias percorridas para dados de captura e recaptura (Slade e Swihart, 1983; Slade e Russell, 

1998; Mendel e Vieira, 2003; Püttker et al., no prelo).  

Para calcular a distância máxima percorrida, foram consideradas apenas as distâncias 

percorridas entre sessões de amostragem sucessivas, e incluídas apenas a primeira captura por 

sessão pelos mesmos motivos mencionados anteriormente. A distância percorrida entre sessões 

foi representada pela distância euclidiana entre as armadilhas em que o indivíduo foi capturado 

em duas sessões de amostragem sucessivas (considerando a primeira captura por sessão). As 

distâncias foram calculadas através do programa ArcMap 9.2 (ESRI, 1999-2006), com o uso do 

pacote Hawth’s Analysis (Beyer, 2004).  

Para vários indivíduos obteve-se mais de um valor de distância percorrida entre sessões 

sucessivas e a distância máxima percorrida por cada um deles foi selecionada. Para os indivíduos 

que apresentaram apenas uma distância percorrida, esse único valor foi utilizado. Assim, poderia 

haver uma maior probabilidade de obter valores de máxima distância percorrida maiores para 

indivíduos com um maior número de distâncias percorridas. No entanto, para a espécie com 

maior número de indivíduos com pelo menos um valor de distância percorrida entre sessões 

sucessivas (Akodon montensis) houve uma fraca correlação positiva entre o número de valores de 

distância percorrida e os valores de distância máxima percorrida (r= 0,2243, p= 0,0190; Anexo 

4).  
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Foi possível obter dados de distância máxima percorrida entre sessões de amostragem 

sucessivas para pelo menos 10 indivíduos de sete espécies de pequenos mamíferos. Para verificar 

se a distância máxima percorrida é um bom índice da estimativa do tamanho da área de vida, foi 

realizada uma correlação de Pearson entre os valores de distância máxima percorrida e as 

estimativas de MPC com pelo menos quatro pontos de captura para os indivíduos das sete 

espécies de pequenos mamíferos em que estes dados puderam ser calculados (Anexo 5).  

Com a finalidade de obter um único valor de distância máxima percorrida para cada 

espécie, foi investigada qual distribuição de probabilidades teórica melhor se ajusta aos valores 

de distância máxima percorrida para cada espécie. Para a maioria das espécies, os dados de 

distância máxima percorrida não se aproximaram de uma distribuição normal, de modo que o 

uso de uma medida de tendência central como a média ou mediana não seria adequado (Gotelli e 

Ellison, 2004). Desta forma, foram ajustadas as distribuições teóricas para variáveis contínuas 

exponencial, weibull, gamma, lognormal e normal, truncadas no valor de maior distância 

euclidiana possível entre armadilhas nas grades de estudo (223,60 metros). Para cada espécie, foi 

selecionada a distribuição que obteve o melhor ajuste por máxima verossimilhança (Anexo 6). A 

análise foi realizada apenas para as sete espécies em que houve 10 ou mais valores de distâncias 

máximas percorridas (10 ou mais indivíduos capturados em pelo menos duas sessões sucessivas).  

Como houve diferentes distribuições teóricas selecionadas entre as espécies, não foi 

possível utilizar os parâmetros das distribuições para representar a capacidade de dispersão de 

cada espécie, já que cada distribuição teórica tem parâmetros distintos. Além disso, a 

interpretação biológica dos parâmetros das distribuições nem sempre é intuitivo (Mandai, 2010). 

Optou-se, portanto, por selecionar um quantil que englobasse a cauda das distribuições teóricas 

para representar a capacidade de dispersão de cada espécie. Em todos os casos, apenas os quantis 

0,85 em diante englobaram a cauda das distribuições (Anexo 7). Para selecionar um destes 

quantis, foi realizada uma correlação de Pearson entre eles. A correlação entre os três quantis 

(0,85, 0,90 e 0,95) foi maior entre o quantil 0,90 e os quantis 0,85 e 0,95, sendo estes últimos 

menos correlacionados entre si (quantil 0,85 e 0,90: r= 0,8571, p=0,014, quantil 0,90 e 0,95: 

r=0,9515, p< 0,001, quantil 0,85 e 0,95: r=0,7107, p=0,073). Optou-se, portanto, por utilizar o 

quantil 0,90 da distribuição teórica melhor ajustada aos dados para representar a máxima 

distância percorrida de cada espécie.  

Os procedimentos de ajuste, truncamento de distribuições de probabilidades teóricas e 

seleção da distribuição por meio de máxima verossimilhança foram realizados no ambiente 

computacional R (R, 2010). 
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Amplitude de nicho 

A amplitude de nicho de uma espécie pode ser acessada através de diferentes informações 

sobre sua história natural (Gaston e Blackburn, 2000; Brown e Lomolino, 2006). A informação 

disponível mais refinada que se tem atualmente sobre a amplitude de nicho das espécies de 

pequenos mamíferos do Planalto Atlântico Paulista diz respeito a apenas um aspecto do nicho, o 

requerimento de habitat (Rossi, 2011).  

Rossi (2011) compilou informações sobre a ocorrência das espécies de pequenos 

mamíferos em 18 sítios de mata contínua (três paisagens, seis sítios por paisagem) (Bueno, 2008; 

Pardini et al., 2010) e em 36 sítios em áreas abertas de agricultura (duas paisagens fragmentadas, 

18 sítios por paisagem) (Umetsu, 2010). A partir da comparação dessas informações advindas de 

dois ambientes muito distintos entre si, Rossi (2011) definiu quatro categorias de requerimento 

de habitat, que foram usadas nesse trabalho para definir a amplitude de nicho (i.e. o grau de 

especialização em florestas nativas): 

a) alta especialização no habitat florestas nativas - espécie que ocupa uma proporção maior de 

sítios em áreas de mata contínua em relação às áreas de agricultura, e não ocorre nas áreas de 

agricultura da paisagem muito desmatada;  

b) média especialização no habitat florestas nativas - espécie que ocupa uma proporção maior de 

sítios em áreas de mata contínua em relação às áreas de agricultura, mas ocorre também nas 

áreas de agricultura da paisagem muito desmatada;  

c) baixa especialização no habitat florestas nativas - espécie que ocupa proporções semelhantes 

de sítios nas áreas de mata contínua e nas áreas de agricultura;  

d) não especializada no habitat florestas nativas - espécie que ocupa uma proporção de sítios 

maior nas áreas de agricultura em relação às áreas de mata contínua.  

 

Modelos sobre os determinantes ecológicos do risco de extinção local 

Foram realizadas correlações de Pearson entre as variáveis independentes abundância 

local, capacidade de dispersão e amplitude de nicho, para verificar se havia multicolinearidade 

entre elas. Todas as correlações foram não significativas, indicando que as variáveis 

independentes apresentam significado biológico distinto (Gotelli e Ellison, 2004).  Os modelos 

candidatos representam hipóteses ecológicas concorrentes, disponíveis na literatura, sobre a 

influência da abundância local, capacidade de dispersão e amplitude de nicho sobre o risco de 

extinção das espécies, tendo sido construídos a partir do conhecimento prévio sobre o sistema 

ecológico em estudo (Burnham e Anderson, 2002; Hobbs e Hilborn, 2006). 
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Já que para muitas espécies não foi possível obter a variável independente distância 

máxima percorrida, foram realizadas duas seleções de modelos, que diferiram quanto ao número 

de espécies e número de variáveis independentes incorporadas aos modelos. Houve, assim, um 

maior número de variáveis independentes consideradas nos modelos, mas para um menor 

número de espécies na primeira seleção de modelos, e um menor número de variáveis 

independentes, mas para um maior número de espécies na segunda seleção de modelos. Em 

todos os casos, a variável dependente “risco de extinção local” foi modelada como uma variável 

normal. 

Na primeira seleção, o conjunto de modelos candidatos foi construído considerando-se as 

três variáveis independentes (amplitude de nicho, capacidade de dispersão e abundância local). 

As espécies incluídas nesse primeiro conjunto de modelos foram aquelas em que foi possível 

obter a variável dependente distância máxima percorrida (perfazendo um total de sete espécies), 

a variável operacional da capacidade de dispersão. O pequeno número de espécies que puderam 

ser incluídas nesse primeiro conjunto de modelos não permite a construção de modelos com mais 

de uma variável independente, e, portanto, não permite a consideração dos efeitos aditivos ou das 

interações entre as variáveis independentes (Burnham e Anderson, 2002). Assim, todos os quatro 

modelos matemáticos construídos nessa primeira seleção foram simples, contendo apenas uma 

variável independente, além de um modelo nulo (sem variável independente) (Modelos A a E 

abaixo, Tabela 1). Dado o pequeno número de espécies, que abarcavam apenas parte da variação 

na amplitude de nicho, essa variável foi tratada como uma variável categórica, contendo dois 

níveis (menor e maior amplitude de nicho). 

Na segunda análise, o conjunto de modelos candidatos foi construído considerando-se 

apenas as variáveis independentes amplitude de nicho e abundância local, as quais foram 

calculadas para um número maior de espécies (18 espécies).  Com a inclusão de 18 espécies, foi 

possível construir não apenas os modelos simples contendo cada uma das duas variáveis e o 

modelo nulo, mas também modelos múltiplos que consideram ou apenas o efeito aditivo ou o 

efeito aditivo e a interação entre elas, totalizando cinco modelos concorrentes (Modelos A e D a 

G abaixo, Tabela 1). Nesta seleção, devido ao maior número de espécies, a variável amplitude de 

nicho foi tratada como uma variável ordinal, com valores de 1 a 4 (de alta especialização a não 

especializado no habitat florestas nativas). 

A avaliação dos modelos mais plausíveis foi feita a partir dos valores de AICc (critério de 

informação de Akaike, para amostras pequenas). O AICc possui um fator de correção que leva 

em consideração o tamanho da amostra, em relação ao número de parâmetros do modelo. 

Burnham e Anderson (2002) indicam a utilização de AICc quando a razão entre tamanho 
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amostral e número de parâmetros do modelo é menor que 40, como é aqui o caso. Modelos que 

possuíram diferenças no valor de AICc pouco maiores que 2 em relação ao modelo mais 

plausível, foram incluídos na discussão dos resultados por ainda terem uma capacidade 

explanatória substancial (Burnham e Anderson, 2002). Os modelos candidatos foram:  

A) Modelo nulo, que considera que o valor esperado da variável dependente risco de extinção 

local é uma constante, não havendo efeito da capacidade de dispersão, da amplitude de nicho, ou 

da abundância das espécies (hipótese 1- Tabela 1).  

B) Os valores esperados da variável dependente risco de extinção local são uma função linear da 

variável independente capacidade de dispersão. A este modelo matemático estão associadas duas 

hipóteses propostas na literatura. Uma delas propõe que quanto maior a capacidade de dispersão 

maior o risco de extinção local, resultando em uma inclinação positiva da reta da regressão 

(hipótese 2- Tabela 1). A segunda hipótese propõe que quanto maior a capacidade de dispersão 

menor o risco de extinção local, resultando em uma inclinação negativa da reta da regressão 

(hipótese 3- Tabela 1).  

C) Os valores esperados da variável dependente risco de extinção são uma função de segunda 

ordem (parábola) da variável independente capacidade de dispersão. A hipótese associada a este 

modelo propõe que capacidades de dispersão intermediárias estão associadas ao maior risco de 

extinção da espécie, resultando na concavidade da parábola voltada para cima (hipótese 4- 

Tabela 1). 

D) Os valores esperados da variável dependente risco de extinção são uma função linear da 

variável independente abundância local. A este modelo matemático estão associadas duas 

hipóteses propostas na literatura. Uma delas propõe que quanto maior a abundância local menor 

o risco de extinção, resultando em uma inclinação negativa da reta da regressão (hipótese 5- 

Tabela 1). A segunda propõe que quanto maior a abundância de uma espécie maior a capacidade 

competitiva e menor a capacidade de colonização e, portanto, maior o risco de extinção, 

resultando em uma inclinação positiva da reta da regressão (hipótese 6- Tabela 1).  

E) Os valores esperados da variável dependente risco de extinção são uma função linear da 

variável independente amplitude de nicho. A este modelo matemático está associada uma 

hipótese proposta na literatura, que propõe quanto maior a amplitude de nicho menor o risco de 

extinção, resultando em uma inclinação negativa da reta da regressão (hipótese 7- Tabela 1).  

F) Os valores esperados da variável dependente risco de extinção são uma função linear das 

variáveis abundância local e amplitude de nicho. Esse modelo agrupa três hipóteses 

anteriormente mencionadas sobre os efeitos destas duas variáveis sobre o risco de extinção, e 

assume que há um efeito aditivo das mesmas sobre o risco de extinção.  
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G) Os valores esperados da variável dependente risco de extinção são uma função linear das 

variáveis independentes abundância local e amplitude de nicho, sendo que o efeito de uma 

depende da outra. Esse modelo agrupa três hipóteses anteriormente mencionadas sobre os efeitos 

destas duas variáveis sobre risco de extinção local, e assume que há interação entre elas na 

definição do risco de extinção local.  

A construção e seleção dos modelos foram realizadas no ambiente computacional R (R, 

2010). 
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RESULTADOS 

 

Espécies de pequenos mamíferos  

Durante as 21 sessões de amostragem na Reserva Florestal do Morro Grande, foram 

capturados 1343 indivíduos de 24 espécies de pequenos mamíferos (16 espécies de roedores e 

oito espécies de marsupiais) (Tabela 2). Como mencionado anteriormente, três duplas de 

espécies do mesmo gênero (Juliomys pictipes e J. ossitenuis, Monodelphis scalops e M. 

americana, e Phyllomys nigrispinus e P. sulinus) foram consideradas conjuntamente nas análises 

de dados devido sua morfologia externa críptica. Assim, foram consideradas 21 espécies ou 

pares de espécies neste trabalho.  

 

Risco de extinção local, abundância local, capacidade de dispersão e amplitude de nicho 

O índice de risco de extinção variou de -0,217 a +0,820 entre as 21 espécies de pequenos 

mamíferos (Tabela 3). As três espécies com os maiores valores de risco de extinção local foram 

Euryoryzomys russatus, Monodelphis iheringi e Juliomys spp., e as três espécies com os menores 

valores de risco de extinção foram Akodon montensis, Gracilinanus microtarsus e Sooretamys 

angouya (Tabela 3). 

 Foram obtidas 87 estimativas de abundância local através do CAPTURE para um total de 

nove espécies (Anexo 1). Estas estimativas estiveram positivamente correlacionadas aos valores 

de abundância local calculados através do MNKA (r=0,9779, p<0.001; Anexo 2). Como 

esperado, comparando-se as medianas entre as sessões de amostragem da abundância local das 

nove espécies de pequenos mamíferos entre os dois métodos (CAPTURE e MNKA), os valores 

foram mais altos nas estimativas do CAPTURE, que considera a probabilidade de captura 

(exceto para Oligoryzomys nigripes, Tabela 4). As espécies mais abundantes, e que foram 

incluídas na primeira seleção de modelos, foram os roedores Akodon montensis, Delomys 

sublineatus, Oligoryzomys nigripes, Thaptomys nigrita, Euryoryzomys russatus, 

Brucepattersonius soricinus e o marsupial Marmosops incanus. Entre estas sete espécies, a 

mediana da abundância local em 6 ha variou de 6 a 32,5 indivíduos pelas estimativas do 

CAPTURE e de 5 a 26 indivíduos pelo cálculo do MNKA (Tabela 4). 

Para estas mesmas sete espécies, foi possível estimar o tamanho da área de vida através 

do MPC (com pelo menos quatro pontos de captura), embora para três delas a estimativa foi 

possível apenas para poucos indivíduos (Tabela 5). As estimativas de área de vida e a distância 

máxima percorrida entre sessões sucessivas, para 77 indivíduos destas sete espécies, foram 

correlacionadas positivamente (r= 0,6876; p<0,001) (Anexo 5). Esta correlação indica que a 
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distância máxima percorrida entre sessões pode ser utilizada como um índice da estimativa de 

área de vida, assim representando um índice da capacidade de dispersão das espécies de 

pequenos mamíferos. Entre estas sete espécies, a mediana (entre os indivíduos da espécie) da 

área de vida variou de 200 a 1600 m
2
 e a mediana da distância máxima percorrida entre sessões 

sucessivas variou de 10 a 101,98 m (Tabela 5). 

Ao realizar os ajustes de distribuições teóricas aos valores de distância máxima 

percorrida entre sessões de amostragem sucessivas para cada uma das sete espécies, a 

distribuição gamma foi a que melhor se ajustou aos dados de cinco espécies (Anexo 6 e 7). Para 

O. nigripes, a distribuição que melhor se ajustou aos dados foi a normal, e para M. incanus, a  

distribuição lognormal (Anexos 6 e 7). O quantil 0,90 das distribuições melhor ajustadas variou 

de 78,98 a 122,18 m entre as sete espécies (Tabela 5).  

Das 21 espécies ou pares de espécies de pequenos mamíferos capturadas na Reserva 

Florestal do Morro Grande, 11 apresentam alta especialização no habitat “florestas nativas”, três 

média especialização, três baixa especialização e uma não é especializada neste habitat (Tabela 

6). As espécies Marmosa paraguayana, Nectomys squamipes e Blarinomys breviceps não 

puderam ser classificadas quanto a sua amplitude de nicho, devido à falta de dados (Rossi, 

2011). 

 

Modelos sobre os determinantes ecológicos do risco de extinção local 

A primeira seleção de modelos considerou sete espécies de pequenos mamíferos, para as 

quais foi possível obter, além da abundância local e da amplitude de nicho, os valores de 

capacidade de dispersão. Para estas sete espécies, todas as correlações entre as variáveis 

independentes foram não significativas (amplitude de nicho e abundância local: p= 0,0698, r= -

0,7169; amplitude de nicho e capacidade de dispersão: p= 0,6867, r= -0,1878; abundância local e 

capacidade de dispersão: p= 0,3842, r= -0,3921), indicando independência entre elas.  

Nesta primeira seleção de modelos, dois modelos foram selecionados (Tabela 7, Figura 

3): o modelo nulo (modelo A) e o modelo contendo a variável independente amplitude de nicho 

(modelo E). Assim, a seleção de modelos indica que o risco de extinção das espécies de 

pequenos mamíferos é menor entre as espécies com maior amplitude de nicho (Figura 3), como 

esperado pela hipótese 7 (Tabela 1). Os outros três modelos (modelos B a D), sendo dois 

contendo a variável capacidade de dispersão e um contendo a variável abundância local, foram 

menos plausíveis (Tabela 7, Figura 3). Os modelos B e D indicam que o risco de extinção 

diminui com o aumento da abundância local (hipótese 5 - Tabela 1; Figura 3) e aumenta com o 

aumento da capacidade de dispersão (hipótese 2 - Tabela 1; Figura 3). O modelo C indica que o 
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risco de extinção é menor nas espécies com capacidade de dispersão intermediária, ao contrário 

do proposto na literatura (hipótese 4 - Tabela 1; Figura 3). O uso dos quantis 0,85 ou 0,95 da 

distribuição teórica melhor ajustada aos dados de distância máxima percorrida para representar a 

capacidade de dispersão das espécies não altera os modelos selecionados nesta primeira seleção 

de modelos (Anexo 8). 

A segunda seleção de modelos considerou 18 espécies de pequenos mamíferos. Para estas 

18 espécies, novamente não houve correlação entre as variáveis amplitude de nicho e abundância 

local (p = 0,5515, r = -0,15035). O modelo contendo apenas a variável independente amplitude 

de nicho (modelo E) foi o mais plausível e único selecionado (Tabela 8; Figura 3), e indica que o 

risco de extinção diminui com o aumento da amplitude de nicho, como proposto pela hipótese 7 

(Tabela 1).  

Os modelos de regressão linear múltipla aditivo e de interação (modelos F e G), apesar de 

menos plausíveis, foram melhores do que o nulo, enquanto que o modelo contendo apenas a 

abundância local foi o pior modelo, sendo o único menos plausível que o nulo (Tabela 8; Figura 

4). No modelo aditivo, o risco de extinção diminui com o aumento da amplitude de nicho e 

aumenta com o aumento da abundância local, conforme hipóteses 6 e 7 (Tabela 1). No entanto, o 

coeficiente positivo da abundância local foi bastante baixo e próximo de zero (0.003) neste 

modelo (Tabela 8). No modelo de interação, novamente o risco de extinção diminui com o 

aumento da amplitude de nicho e aumenta com o aumento da abundância, mas o efeito positivo 

da abundância sobre o risco de extinção diminui quando a amplitude de nicho é maior. Neste 

modelo que inclui a interação, o coeficiente da abundância local foi um pouco mais elevado 

(0.031, Tabela 8). Já no pior modelo, aquele que contém apenas a abundância local, o risco de 

extinção diminui com o aumento da abundância, mas novamente o coeficiente foi muito próximo 

de zero (-0.001, Tabela 8). 
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DISCUSSÃO 

 

Espécies de pequenos mamíferos 

  Ao longo das 21 sessões de amostragem foi possível capturar 24 das 30 espécies de 

pequenos mamíferos já registradas na Reserva Florestal do Morro Grande (Pardini e Umetsu, 

2006; Pinotti, 2010). Essas 24 espécies representam 56% do total de 43 espécies de pequenos 

mamíferos capturadas nos 104 sítios de amostragem no Planalto Atlântico Paulista (Pardini et al. 

2010; Umetsu 2010). O grande número de espécies capturado neste trabalho é reflexo do elevado 

esforço amostral, tanto temporal como espacial, representado pelo tamanho e número das grades 

e número de armadilhas, e o número de dias e sessões de amostragem. Poucos trabalhos com 

pequenos mamíferos na Mata Atlântica capturaram um número tão alto de espécies (mas, veja 

Pardini, 2004; Passamani e Fernandez, 2011). 

 

Índice de risco de extinção 

Diferentes índices de risco de extinção associado à fragmentação têm sido propostos na 

literatura (e.g. Bolger et al., 1991; Davies et al., 2000; Thornton et al., 2011). O mais simples 

destes considera apenas o número de fragmentos florestais com a ocorrência da espécie de um 

total de fragmentos amostrados (Bolger et al., 1991). Este índice assume que as espécies 

capturadas distribuem-se de maneira homogênea em toda a área de estudo antes da 

fragmentação, e que a probabilidade de registrar as espécies nos fragmentos independe da 

abundância das mesmas. Essas premissas, no entanto, são pouco plausíveis, pois geralmente 

espécies mais abundantes têm maior chance de serem capturadas (Gaston, 1994). Além disso, há 

variações na abundância de uma espécie dada a heterogeneidade ambiental mesmo em florestas 

contínuas (Brown, 1984; Gaston e Blackburn, 2000).  

Outros índices mais complexos procuram minimizar estes problemas. Davies e 

colaboradores (2000), a partir de dados de abundância em sítios de área contínua e em área 

fragmentada, propuseram um índice que inclui um fator de correção (i.e., abundância das 

espécies dois anos antes da fragmentação) para remover o efeito de distribuição desigual antes da 

fragmentação. O índice que utilizamos considera o número de sítios com ocorrência da espécie, 

ao invés da abundância, e contabiliza sítios em área contínua e fragmentada. É semelhante ao 

índice utilizado por Thornton e colaboradores (2011), que também considerou o número de sítios 

ocupados pelas espécies em áreas contínuas e fragmentadas, porém através da probabilidade de 

ocupação desses sítios. Este tipo de índice que leva em conta a ocorrência observada ou 

estimativas de ocupação também deve ser menos afetado pelas variações na forma de 
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distribuição (homogênea ou heterogênea) e na abundância entre as espécies. Além disso, ter 

considerado três regiões e seis paisagens para o cálculo do índice de risco de extinção 

possivelmente o tornou menos enviesado, não só pelo aumento do número de sítios amostrados, 

mas também por permitir a incorporação de variações geográficas na forma de distribuição e 

abundância das espécies.   

 

Abundância local, capacidade de dispersão e amplitude de nicho 

Abundância local 

Do total de 21 espécies ou pares de espécies de pequenos mamíferos capturadas na 

Reserva Florestal do Morro Grande, mais da metade (12) apresentaram abundância local baixa, 

sem indivíduos capturados em mais da metade das sessões de amostragem. A presença de muitas 

espécies raras e poucas espécies abundantes em uma comunidade biológica é um padrão 

recorrentemente observado, principalmente nos trópicos (Yu e Dobson, 2000; McGill et al., 

2007). Nossos resultados indicam que a dificuldade em se estimar parâmetros populacionais e de 

uso do espaço é grande para a maior parte das espécies tropicais, mesmo quando o esforço 

amostral é elevado como o realizado neste trabalho. O desenvolvimento e teste de índices destes 

parâmetros são, por conseqüência, extremamente valiosos. 

As espécies mais abundantes e as mais raras em nossas grades de captura também o 

foram em outros trabalhos realizados no Planalto Atlântico Paulista (Bueno, 2008; Püttker et al., 

2008a; Pinotti et al., 2011). Para a maioria das espécies, até mesmo para algumas espécies 

relativamente abundantes em nossa área (e.g. Thaptomys nigrita, Monodelphis spp., B. 

soricinus), há poucos dados disponíveis sobre densidade populacional, seja na Mata Atlântica, 

seja em toda sua área de ocorrência (Rossi, 2011). Entre as espécies com este tipo de informação 

disponível para áreas de Mata Atlântica, duas parecem ser mais abundantes em outras regiões de 

mata contínua do que na Reserva Florestal do Morro Grande. O roedor B. breviceps, que teve 

baixas densidades populacionais médias na nossa área de estudo (de zero, 0,02 e 0,02 

indivíduos/ha) parece ser mais comum ao norte da Mata Atlântica, como no Estado da Bahia 

(Pardini, 2001). O marsupial M. paulensis, para o qual obtivemos um total de oito indivíduos 

capturados ao longo dos 21 meses de amostragem, foi mais abundante em uma área contínua de 

Mata Atlântica ao sul do Planalto, onde ao longo de dois anos de amostragem, em uma grade de 

armadilhas de 2,8 ha, foram capturados um total de 51 indivíduos (Leiner et al., 2008). Para 

outras espécies raras capturadas na Reserva, informações de densidades estão disponíveis apenas 

para fragmentos florestais. O marsupial M. paraguayana teve densidades populacionais médias 

variando de 1,01 a 1,86 indivíduos/ha em fragmentos florestais em zonas de baixada do Rio de 
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Janeiro (Quental et al., 2001; Barros, 2006), enquanto em nossas áreas do Planalto a densidade 

média foi bem mais baixa (0,02, 0,07 e 0,07 indivíduos/ha).  

Entre as espécies mais abundantes na Reserva Florestal do Morro Grande, a densidade 

populacional média do roedor A. montensis (a espécie com maior densidade populacional, com 

2,36, 3,36 e 8,88 indivíduos/ha) foi em parte das grades semelhante ao observado em anos 

anteriores na Reserva (4,06 indivíduos/ha; Püttker et al., 2008a) e em uma área de Mata 

Atlântica em Santa Catarina (3,3 indivíduos/ha;  Graipel et al., 2006). Em uma de nossas grades, 

a densidade média foi mais elevada e comparável ao valor encontrado em fragmentos florestais 

de tamanho médio (30 ha) no Planalto (8,92 indivíduos/ha e 8,63 indivíduos/ha; Püttker et al., 

2008a). A densidade populacional média do roedor O. nigripes (2,43, 2,81 e 3,43 indivíduos/ha), 

também foi maior do que em anos anteriores na Reserva (0.72 indivíduos/ha; Püttker et al., 

2008a), e mais semelhante às encontradas em fragmentos florestais de tamanho médio (30 ha) no 

Planalto (2,93 e 2,35 indivíduos/ha; Püttker et al., 2008a). Já a densidade populacional média do 

roedor D. sublineatus (1,45, 3,00 e 3,45 indivíduos/ha) foi semelhante à observada na Reserva 

em anos anteriores (2,96 indivíduos/ha; Püttker et al., 2008a), e bem superiores aos valores 

encontrados em fragmentos florestais de tamanho médio (30 ha) no Planalto (0,37 e 0,38 

indivíduos/ha; Püttker et al. 2008a). A densidade populacional média do roedor E. russatus 

(1,79, 2,02 e 2,24 indivíduos/ha) foi semelhante à observada em uma área de Mata Atlântica de 

Santa Catarina (2,7 ind/ha; Graipel et al., 2006), mas menor do que em áreas de baixada no 

Estado de São Paulo (5,26 indivíduos/ha; Bergallo, 1994).  

 Para a maioria das espécies de pequenos mamíferos, estimativas precisas de abundância 

que considerem a probabilidade de captura não são possíveis, mesmo quando se utilizada 

grandes grades, com dois tipos de armadilhas, o que aumenta as chances de captura (Umetsu et 

al., 2006). Porém, os dados deste estudo demonstram que o MNKA é um bom índice de 

abundância, que captura as diferenças relativas entre as espécies, como observado em outros 

estudos (Gentile e Fernandez, 1999; Quental et al., 2001). Quando há necessidade de dados 

acurados de abundância, como em trabalhos de demografia, os pesquisadores podem fazer uso de 

um fator de correção sobre o valor de MNKA (e.g. Gentile e Fernandez, 1999; Quental et al., 

2001). No entanto, em muitos trabalhos como o nosso, em que o objetivo é a comparação entre 

espécies, essa correção não é necessária (e.g. Passamani, 2000; Mabry et al., 2003; Dalmagro e 

Vieira, 2005; Püttker et al., 2008a).  
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Área de vida, distância máxima percorrida e capacidade de dispersão 

A maioria dos trabalhos disponíveis na literatura, que estimaram a área de vida para 

pequenos mamíferos através do mínimo polígono convexo, considerou pontos entre capturas 

sucessivas dentro de uma mesma sessão de amostragem. Mesmo assim, não houve diferenças 

muito elevadas entre as estimativas de área de vida obtidas nestes trabalhos e as estimativas que 

obtivemos na Reserva Florestal do Morro Grande. Das sete espécies para as quais foi possível 

obter estimativas acuradas de área de vida, para quatro (M. incanus, O. nigripes, B. soricinus e T. 

nigrita) não há na literatura outros valores disponíveis. Para o gênero Akodon, foram encontrados 

trabalhos apenas com a espécie A. cursor. A média da área de vida obtida para esta espécie foi 

2800 m
2
 (Gentile et al., 1997) e 1800 m

2
 (Fernandez 1989), muito maiores que a mediana da 

área de vida de A. montensis obtida neste trabalho (750 m
2
), apesar do valor máximo obtido ter 

sido bem superior nos nossos dados (6900 m
2
). A média da área de vida para a espécie E. 

russatus em uma área contínua de Mata Atlântica no Rio de Janeiro foi de 798,32 m
2
 (Bergallo e 

Magnusson, 2004), menor que a mediana obtida neste trabalho (1100m
2
). Porém, os valores 

máximos e mínimos dos nossos dados (2400 m
2 

e 200 m
2
) foram muito semelhantes (2500 m

2
 e 

200 m
2
; Bergallo e Magnusson, 2004).  

 Apesar da grande quantidade de estudos sobre área de vida nos trópicos, especialmente 

para pequenos mamíferos (Prevedello et al., 2008), a maioria desses estudos violaram a premissa 

de independência temporal entre capturas, e utilizaram pontos de captura registrados em curto 

período de tempo. Mesmo assim, apresentam a estimativa de área de vida para poucos 

indivíduos, e geralmente para as espécies mais abundantes (Prevedello et al., 2008). As 

estimativas de área de vida neste trabalho mantiveram a independência temporal, o que por sua 

vez ocasionou um tamanho amostral baixo de pontos de captura. As espécies menos abundantes 

não tiveram número de capturas suficientes para se estimar a área de vida, nem mesmo ao se 

utilizar grades de armadilhas grandes como as nossas. Assim, é importante que outras métricas 

que representem o uso do espaço das espécies sejam desenvolvidas e testadas, já que requerem 

um menor número de recapturas.  

Diferentes medidas de distâncias foram propostas como índice da área de vida (Stickel, 

1954; Koeppl et al., 1977; Slade e Russell, 1998). Medidas de distâncias obtidas em grades de 

armadilhas e freqüentemente utilizadas como índices da estimativa de área de vida são distâncias 

percorridas entre capturas sucessivas (Koeppl et al., 1977; Slade e Russell, 1998; Püttker et al., 

no prelo), distância entre todos os pontos de captura (Koeppl et al., 1977; Püttker et al., no prelo) 

e máxima distância entre todos os pontos de captura de um indivíduo (Stickel, 1954; Püttker et 
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al., no prelo). No entanto, poucos foram os trabalhos que avaliaram qual o melhor índice a ser 

utilizado para espécies tropicais (e.g. Püttker et al., no prelo).  

Entre essas medidas de distância, a máxima distância percorrida entre capturas sucessivas 

em uma mesma sessão de amostragem é uma medida freqüentemente utilizada em trabalhos que 

comparam o deslocamento entre indivíduos de sexos diferentes (Bergallo e Magnusson, 2004; 

Gomez et al., 2010) e entre diferentes espécies (Bergallo e Magnusson, 2004), e é bastante 

semelhante à medida de distância utilizada em nosso trabalho (distância máxima percorrida entre 

sessões de amostragem sucessivas). Há, no entanto, vantagens da medida que utilizamos em 

relação às medidas de distância percorrida obtidas dentro de uma mesma sessão de amostragem. 

Uma vantagem é a possibilidade de se detectar maiores distâncias percorridas, já que foi mantida 

a independência temporal entre as capturas. Para essas distâncias máximas entre sessões 

sucessivas, não há a influência e interferência das outras armadilhas presentes na grade, que 

geralmente barram o deslocamento do indivíduo entre as capturas sucessivas dentro de uma 

mesma sessão de amostragem, resultando em uma medida de distância subestimada. Além disso, 

a distância máxima entre sessões sucessivas que utilizamos foi capaz de capturar as diferenças 

relativas no tamanho das áreas de vida entre as espécies, o que indica que seja um bom índice da 

área de vida.  

É importante notar, entretanto, que os valores obtidos para os quantis das distribuições 

que melhor se ajustaram aos dados de distância máxima percorrida entre sessões sucessivas 

variaram pouco entre as espécies de pequenos mamíferos. Isto indica que os requerimentos de 

área e as capacidades de dispersão não variam grandemente dentro deste grupo de espécies. 

 

Amplitude de nicho 

A amplitude de nicho de uma espécie pode ser descrita a partir de diferentes 

características de sua história natural (características intrínsecas), das características do ambiente 

que utiliza ou habita (características extrínsecas) ou conciliando ambas as abordagens (Pulliam, 

2000; Devictor et al., 2010). Idealmente, quanto mais informações sobre a história natural de 

uma espécie, melhor a caracterização do nicho, já que este, pela definição de Hutchinson (1957 

apud Brown, 1984), é multidimensional. Neste trabalho, a estimativa de amplitude de nicho foi 

baseada em características extrínsecas do habitat, que é a informação mais refinada e 

comparativa disponível para as espécies de pequenos mamíferos na Mata Atlântica. Os 

requerimentos de habitat parecem variar bastante entre as espécies deste grupo de mamíferos, 

com assembléias bem distintas entre áreas abertas e florestadas (Umetsu e Pardini 2007; Naxara 

2008).   
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Para o grupo de espécies de pequenos mamíferos abordado neste trabalho, a classificação 

de amplitude de nicho utilizada é consistente com outras informações disponíveis na literatura. 

De modo geral, espécies generalistas capazes de ocupar os dois ambientes (florestado e alterado) 

são espécies que preferem as bordas de remanescentes florestais (Naxara, 2008), usam 

microhabitats associados a matas perturbadas (Püttker et al., 2008b) e são mais comuns em 

matas em estágios mais iniciais de regeneração (Pinotti, 2010). Essas diferenças de requerimento 

de habitat parecem estar associadas à maior plasticidade fisiológica (Ariovaldo Neto, dados não 

publicados), já que uma das principais mudanças nestes ambientes alterados em relação às 

florestas bem preservadas são as condições microclimáticas (Kędziora e Olejnik, 2002; 

Laurance, 2004).  

 

Determinantes do risco de extinção  

As diferentes hipóteses concorrentes consideradas nesse trabalho seguiram trabalhos 

teóricos e empíricos, que em seu conjunto sugerem que os mecanismos ou o sentido da 

influência de certos atributos ecológicos das espécies sobre o risco de extinção local podem 

variar. Ambas as seleções de modelo realizadas neste trabalho indicam que a amplitude de nicho 

é fundamental para determinar o risco de extinção local. De fato, a amplitude de nicho é um dos 

poucos atributos ecológicos em que encontramos um só sentido e mecanismo para seu efeito 

sobre o risco de extinção na literatura: espécies especialistas são menos plásticas quanto à 

fisiologia, comportamento ou ecologia, e assim mais sensíveis a distúrbios.  

Esse resultado é coerente com uma série de trabalhos empíricos mais recentes que 

indicam que o grau de especialização é um atributo fundamental para a resposta das espécies a 

perturbações (Purvis et al., 2000b; Mabry et al. 2003; Swihart et al., 2003; Manor e Saltz, 2008; 

Umetsu et al., 2008; Pardini et al., 2010; Öckinger et al., 2010). Trabalhos que não obtiveram 

este resultado (e.g. Owens e Bennet, 2000) podem ter medido um aspecto do nicho que não 

esteve relacionado diretamente ao tipo de perturbação (Gaston et al., 1997; Gaston e Blackburn, 

2000; Purvis et al., 2000). É fundamental observar o fator causal da extinção (que, em nosso 

trabalho, foi a fragmentação do habitat) para estabelecer quais os aspectos do nicho podem ser 

determinantes da extinção local (Purvis et al., 2000).  

Nosso resultado também é coerente com outros trabalhos empíricos sobre a 

vulnerabilidade a fragmentação do habitat em pequenos mamíferos, que avaliaram o efeito de 

métricas relacionadas à capacidade das espécies de usar ou se deslocar pelos ambientes alterados 

do entorno, embora não tenham chamado essas métricas de amplitude de nicho (e.g. Laurance, 

1990, 1991, 1994; Pires et al., 2002; Mabry et al., 2003; Viveiros de Castro e Fernandez, 2004). 
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Assim, os ambientes alterados no entorno de fragmentos podem funcionar como habitat para 

algumas espécies, e não apenas uma barreira ou não-habitat (McIntyre e Hobbs, 1999), 

dependendo da qualidade e da estrutura desses ambientes (Szacki e Liro, 1991; Kupfer et al., 

2006; Umetsu et al., 2008; Prevedello e Vieira, 2010). Dessa maneira, a habilidade de utilizar 

diferentes ambientes como habitat (característica de espécies generalistas) determina um menor 

risco de extinção em paisagens fragmentadas (Andrén et al., 1997; Fisher et al., 2003; Mabry et 

al., 2003; Umetsu et al., 2008; Pardini et al. 2010). 

Por outro lado, a capacidade de dispersão não foi uma característica previsora do risco de 

extinção local, provavelmente porque essa característica variou pouco entre as espécies de 

pequenos mamíferos. No entanto, dada à baixa vagilidade dessas espécies de pequeno porte, a 

capacidade de ocupar ambientes alterados deve ser muito mais importante para definir o fluxo de 

indivíduos e genes entre sub-populações do que o deslocamento de indivíduos entre manchas de 

habitat. Além disso, comparações das distâncias percorridas e das freqüências de deslocamentos 

entre áreas contínuas e entre fragmentos indicam que espécies de pequenos mamíferos evitam 

atravessar ambientes alterados, mesmo que as distâncias a serem percorridas estejam dentro de 

suas capacidades de dispersão (Diffendorfer et al., 1995).  Por fim, é possível que espécies que 

percorrem maiores distâncias tenham tanto vantagens como desvantagens, como indicam as 

várias hipóteses concorrentes sobre o efeito da capacidade de dispersão sobre o risco de extinção 

local (Travis e Dytham 1999; Thomas, 2000; Hanski e Ovaskainen, 2003) e como verificado em 

alguns trabalhos empíricos (Diffendorfer et al., 1995; Thomas 2000).  

É possível, no entanto, que a capacidade de dispersão seja um atributo mais importante 

para o risco de extinção local em outros grupos em que a capacidade de dispersão seja maior ou 

mais variável. Por exemplo, as aves possuem um maior potencial de dispersão em relação aos 

mamíferos (Gaston et al., 2007) e o efeito das diferenças na capacidade de dispersão se mostrou 

importante para determinar a ocorrência e persistência de aves do sub-bosque em manchas de 

habitat remanescente (Moore et al., 2008). No entanto, analisar somente a capacidade de 

dispersão de uma espécie sem considerar demandas conflitantes com outros atributos ecológicos 

não é adequado (Burton et al., 2010). 

A abundância local em áreas contínuas, considerada isoladamente de outros atributos 

ecológicos, não foi determinante do risco de extinção para as espécies de pequenos mamíferos 

analisadas no nosso trabalho, assim como observado em outros estudos empíricos com pequenos 

mamíferos (Laurance, 1991, 1994; Viveiro de Castro e Fernandez, 2004) e como sugerido em 

trabalhos teóricos (Andrén et al., 1997). No entanto, em outros trabalhos empíricos com 

pequenos mamíferos (Bolger et al., 1997), aves (Bolger et al., 1991) e besouros (Davies et al., 
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2000) em áreas fragmentadas, a elevada abundância local antes da fragmentação foi um fator 

determinante para diminuir o risco de extinção.  

A abundância local só foi importante para explicar as diferenças no risco de extinção 

entre as espécies de pequenos mamíferos estudadas quando considerada junto com a amplitude 

de nicho e levando-se em consideração a interação entre as duas variáveis. Outros trabalhos 

empíricos observaram que a menor abundância local antes da fragmentação foi uma das 

características determinantes do maior risco de extinção, porém não o mais importante 

(Laurance, 1991; Purvis et al. 2000a). De fato, padrões tendem a emergir quando se considera 

mais de um atributo ecológico para avaliar o risco de extinção (Swihart et al., 2003; Watling e 

Donnelly, 2007).  

No entanto, entre as espécies que estudamos o efeito da abundância local sobre o risco de 

extinção foi positivo, ao contrário do que sugerem muitos trabalhos empíricos e teóricos. Este 

resultado é consistente com a idéia de que a abundância local indica o grau de especialização e a 

capacidade competitiva das espécies (Rabinowitz et al., 1984; Glazier e Eckert, 2002), sendo que 

as espécies mais abundantes seriam as menos capazes de suportar mudanças no ambiente 

(Tilman, 1994), ou com menor capacidade de colonização (Tilman, 1994; Cadotte et al., 2006). 

A interação com a amplitude de nicho, entretanto, indica que este efeito positivo da abundância 

sobre o risco de extinção só ocorre ou é mais forte entre as espécies com menor amplitude de 

nicho, as mais especializadas. Assim, entre estas espécies que não são capazes de ocupar os 

ambientes alterados, o risco de extinção parece ser também definido pela sua baixa capacidade 

de colonização, que pode ser dada tanto pela baixa capacidade de dispersão como pela baixa taxa 

de crescimento populacional (Gaston 1994; Tilman, 1994; Cadotte et al., 2006; Burton et al., 

2010), também associada ao risco de extinção (Purvis et al., 2000a). Como entre as espécies 

estudadas a capacidade de dispersão varia pouco e parece não ser importante, os resultados 

sugerem que o risco de extinção das espécies de pequenos mamíferos especialistas de habitat 

seja secundariamente definido pela capacidade de crescimento populacional, que seria maior em 

espécies com menor capacidade competitiva e assim menos abundantes localmente. 
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Tabela 1: Hipóteses concorrentes disponíveis na literatura sobre os atributos ecológicos 

determinantes do risco de extinção. 

Variável 

independente 
Hipóteses concorrentes   

Fonte 

bibliográfica 
Gráfico  

- 
1- O risco de extinção não é explicado pela 

abundância local, capacidade de dispersão ou 

amplitude de nicho das espécies. 
- 

 

Capacidade 

de dispersão 

2- Espécies com maior capacidade de dispersão 

têm maior requerimento de área e se deslocam 

com maior freqüência entre manchas de habitat, o 

que aumenta a mortalidade e, assim, o risco de 

extinção. 

 

Travis & 

Dytham 1999 

 

Capacidade 

de dispersão 

3- Espécies com maior capacidade de dispersão 

têm maior chance de recolonizar manchas de 

habitat ou ter suas populações resgatadas por 

indivíduos vindos de outras populações, 

diminuindo o risco de extinção. 

 

Hanski & 

Ovaskainen 

2003 

 

Capacidade 

de dispersão 

4- Espécies com capacidade de dispersão 

intermediária têm maior risco de extinção, pois 

embora os indivíduos possuam maior 

requerimento de área e emigrem de manchas de 

habitat, não alcançam outras manchas. Assim, 

essas espécies apresentam alta mortalidade, alta 

emigração e baixa imigração. 

 

Thomas 2000 

 

Abundância 

local 

5- Espécies com maior abundância têm menor 

risco de extinção, pois suas populações maiores 

têm menor risco de extinção por eventos 

estocásticos de cunho ambiental, genético ou 

demográfico. 

 

Pimm et al. 

1988 

 

Abundância 

local 

6- Há uma demanda conflitante entre a 

capacidade competitiva e a capacidade de 

colonização das espécies. As espécies melhores 

competidoras apresentam maior abundância, mas 

são piores colonizadoras, o que dificulta a 

recolonização de manchas de habitat ou o resgate 

de populações. Essas espécies têm, portanto, 

maior risco de extinção. 

Cadotte et al. 

2006 

 

 
 

 

Amplitude 

de nicho 

7- Espécies com menor amplitude de nicho têm 

maior risco de extinção local, pois possuem pouca 

plasticidade comportamental, fisiológica e 

ecológica para adaptar-se a alterações ocorridas 

em seu ambiente. 

 

Manor & Saltz 
2008 
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Tabela 2: Número de indivíduos capturados das espécies de pequenos mamíferos em cada grade 

de armadilhas e no total na Reserva Florestal de Morro Grande.  

Espécie 
Número de indivíduos 

Grade 1 Grade 2 Grade 3 Total    

Rodentia 
    

Cricetidae 
    

Oligoryzomys nigripes 110 108 90 308 

Akodon montensis 159 77 45 281 

Delomys sublineatus 66 47 66 179 

Thaptomys nigrita 34 15 102 151 

Euryoryzomys russatus 41 49 43 133 

Brucepattersonius soricinus 32 29 9 70 

Juliomys pictipes, J. ossitenuis 1 4 11 16 

Sooretamys angouya 9 2 5 16 

Bibimys labiosus 2 1 0 3 

Blarinomys breviceps 0 1 1 2 

Drymoreomys albimaculatus 0 0 2 2 

Nectomys squamipes 1 0 0 1 

Oxymycterus judex 1 0 0 1 

Echimyidae 

    Phyllomys nigrispinus, P. sulinus 0 1 0 1 

Didelphimorphia 

    Didelphidae 

    Marmosops incanus 17 42 14 73 

Monodelphis americana, M.  scalops 1 3 26 30 

Monodelphis iheringi 12 7 8 27 

Gracilinanus microtarsus 4 7 10 21 

Monodelphis sp. n. 0 1 15 16 

Marmosops paulensis 0 0 8 8 

Marmosa paraguayana 2 1 1 4 
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Tabela 3: Índice do risco de extinção local das espécies de pequenos mamíferos registradas na 

Reserva Florestal do Morro Grande, calculado a partir do número de fragmentos (de um total de 

50) e número de sítios em mata contínua (de um total de 18) em que foram capturadas em seis 

paisagens do Planalto Atlântico de São Paulo (dados de Pardini et al. 2010, Bueno 2008).  

Espécie N
o
 de fragmentos 

N
o
 de sítios em áreas 

contínuas   

Risco de 

extinção  

Akodon montensis 47 13 -0,217 

Gracilinanus microtarsus 37 10 -0,184 

Sooretamys angouya 35 11 -0,088 

Marmosa paraguayana 4 0 -0,080 

Oxymycterus judex 9 2 -0,068 

Phyllomys spp. 9 2 -0,068 

Bibimys labiosus 3 0 -0,060 

Nectomys squamipes 3 1 -0,004 

Oligoryzomys nigripes 49 18 0,020 

Blarinomys breviceps 0 1 0,055 

Brucepattersonius soricinus 27 12 0,126 

Marmosops incanus 34 17 0,264 

Monodelphis sp. n. 3 6 0,273 

Delomys sublineatus 31 17 0,324 

Marmosops paulensis 0 6 0,333 

Monodelphis spp. 28 17 0,384 

Drymoreomys albimaculatus 0 7 0,388 

Thaptomys nigrita 12 15 0,593 

Juliomys spp. 17 17 0,604 

Monodelphis iheringi 0 11 0,611 

Euryoryzomys russatus 9 18 0,820 
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Tabela 4: Medianas (entre sessões de amostragem) da abundância local das espécies de 

pequenos mamíferos em 6 ha da Reserva Florestal do Morro Grande, obtidas através do 

programa CAPTURE e do MNKA , e número de sessões de amostragem em que houve captura 

da espécie. 

Espécie 

CAPTURE MNKA N
o
 de 

sessões 

com 

captura 

Mediana 
N

o
 de 

sessões 
Mediana 

N
o
 de 

sessões 

Akodon montensis 32,5 20 26 21 21 

Delomys sublineatus 17 16 15 21 21 

Oligoryzomys nigripes 11 5 15 21 21 

Thaptomys nigrita 16 10 14 21 21 

Euryoryzomys russatus 12,5 17 11 21 21 

Marmosops incanus 10 9 6 18 18 

Brucepattersonius soricinus 6 3 5 21 20 

Monodelphis iheringi 3 3 2 20 17 

Monodelphis spp. 2 3 1 16 16 

Sooretamys angouya - 0 1 17 16 

Bibimys labiosus - 0 0 3 3 

Blarinomys breviceps - 0 0 2 2 

Drymoreomys albimaculatus - 0 0 2 2 

Juliomys spp. - 0 0 9 9 

Nectomys squamipes - 0 0 1 1 

Oxymycterus judex - 0 0 1 1 

Phyllomys spp. - 0 0 1 1 

Gracilinanus microtarsus - 0 0 9 9 

Marmosa paraguayana - 0 0 6 6 

Marmosops paulensis - 0 0 8 8 

Monodelphis sp. n. - 0 0 9 9 
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Tabela 5: Área de vida estimada através do mínimo polígono convexo (MPC) e distância máxima percorrida para as espécies de pequenos 

mamíferos capturadas na Reserva Florestal do Morro Grande. Para as estimativas do tamanho da área de vida obtidas por MPC (mínimo polígono 

convexo), são apresentados o número de indivíduos com pelo menos quatro pontos de captura e os valores da mediana, máximo e mínimo entre os 

indivíduos da espécie. Para as distâncias máximas percorridas, são apresentados o número de indivíduos em que o cálculo da distância máxima 

percorrida foi possível, os valores da mediana, máximo e mínimo entre os indivíduos da espécie, a distribuição teórica com melhor ajuste aos dados 

e valor do quantil 0.90 da distribuição teórica.  

 

Espécie 

MPC (m
2
)  Distância máxima percorrida (m) 

N
o
 

indivíduos 
Mediana Máximo Mínimo 

N
o
 

indivíduos 
Mediana Máximo Mínimo Distribuição 

Quantil 

0.90 

Akodon montensis 34 750 6900 100 109 30,00 189,74 0 gamma  108,54 

Delomys sublineatus 20 1050 3200 300 66 41,23 145,60 0 gamma  104,4 

Euryoryzomys russatus 10 1100 2400 200 53 50 160,31 0 gamma  122,18 

Marmosops incanus 6 1600 1400 1000 25 50 121,66 20 lognormal 94,72 

Thaptomys nigrita 3 200 2800 100 28 35 107,70 0 gamma 91,03 

Oligoryzomys nigripes 3 1200 1200 200 21 60 85,44 10 normal 78,98 

Brucepattersonius soricinus 1 400 - - 15 41,23 120 10 gamma  82,06 

Bibimys labiosus 0 - - - 1 10 - - - - 

Sooretamys angouya 0 - - - 3 57,32 60,83 50 - - 

Marmosa paraguayana 0 - - - 2 73,38 104,40 42,36 - - 

Marmosops paulensis 0 - - - 3 101,98 113,14 20 - - 

Monodelphis spp. 0 - - - 2 35,41 36,06 34,76 - - 

Monodelphis iheringi 0 - - - 4 31,80 56,57 44,28 - - 

Monodelphis sp.n. 0 - - - 1 40 - - - - 
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Tabela 6: Classificação da amplitude de nicho das espécies de pequenos mamíferos capturadas 

na Reserva Florestal do Morro Grande, a partir dos dados de Umetsu (2010) e Bueno (2008), 

compilados por Rossi (2011).   

Espécie Amplitude de nicho 

Brucepattersonius soricinus Alta especialização no habitat florestas nativas 

Delomys sublineatus Alta especialização no habitat florestas nativas 

Euryoryzomys russatus Alta especialização no habitat florestas nativas 

Thaptomys nigrita Alta especialização no habitat florestas nativas 

Drymoreomys albimaculatus Alta especialização no habitat florestas nativas 

Phyllomys spp. Alta especialização no habitat florestas nativas 

Marmosops incanus Alta especialização no habitat florestas nativas 

Marmosops paulensis Alta especialização no habitat florestas nativas 

Monodelphis spp. Alta especialização no habitat florestas nativas 

Monodelphis iheringi Alta especialização no habitat florestas nativas 

Monodelphis sp. n. Alta especialização no habitat florestas nativas 

Sooretamys angouya Média especialização no habitat florestas nativas 

Juliomys spp. Média especialização no habitat florestas nativas 

Gracilinanus microtarsus Média especialização no habitat florestas nativas 

Akodon montensis Baixa especialização no habitat florestas nativas 

Oligoryzomys nigripes Baixa especialização no habitat florestas nativas 

Oxymycterus judex Baixa especialização no habitat florestas nativas 

Bibimys labiosus Não especializada no habitat florestas nativas 

Marmosa paraguayana 
Espécie não ocorreu na área continua amostrada por Bueno 

(2008) 

Blarinomys breviceps 
Não foi possível classificar devido ao pequeno número de 

indivíduos capturados 

Nectomys squamipes 
Não foi possível classificar devido ao pequeno número de 

indivíduos capturados 
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Tabela 7: Resultado da seleção de modelos do risco de extinção em função da capacidade de 

dispersão, abundância local e amplitude de nicho para sete espécies de pequenos mamíferos 

capturadas na Reserva Florestal do Morro Grande. k = número de parâmetros; log.lik = máxima 

verossimilhança; Δ.AICc = diferença entre o AICc do modelo considerado e do melhor modelo; 

wi.AICc= peso de evidência. Modelos selecionados estão sombreados. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Modelo Variáveis Coeficiente k log.lik AICc Δ.AICc wi.AICc 

A Nulo - 2 -2,024 11,048 0 0,6464 

E Amplitude de nicho -0,524 3 0,679 12,641 1,593 0,2915 

D Abundância local -0,021 3 -1,304 16,608 5,560 0,0401 

B Capacidade de dispersão  0,003 3 -1,919 17,838 6,789 0,0206 

C Capacidade de dispersão  0,001 3 -6,584 27,169 16,120 0,0002 
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Tabela 8: Resultado da seleção de modelos do risco de extinção em função da abundância local 

e amplitude de nicho para 18 espécies de pequenos mamíferos capturadas na Reserva Florestal 

do Morro Grande. k = número de parâmetros; log.lik = máxima verossimilhança; Δ.AICc = 

diferença entre o AICc do modelo considerado e do melhor modelo; wi.AICc= peso de 

evidência. Modelos selecionados estão sombreados. 

Modelo Variáveis Coeficiente k log.lik AICc Δ.AICc wi.AICc 

E Amplitude de nicho -0,193 3 0,178 7,358 0 0,715 

F 
Abundância local 0,003 4 0,238 10,599 3,241 0,1414 

Amplitude de nicho -0,196 
     

G 

Abundância local 0,031 5 1,635 11,728 4,37 0,0803 

Amplitude de nicho -0,128 
     

Interação -0,013 
     

A Nulo - 2 -3,916 12,632 5,274 0,0511 

D Abundância local -0,001 3 -3,909 15,534 8,175 0,0119 
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Figura 1: Mapa das três regiões e seis paisagens indicando as áreas de mata (cinza) e os sítios 

em que foram amostradas as assembléias de pequenos mamíferos no Planalto Atlântico Paulista, 

SP. 1 - municípios de Cotia e Ibiúna, 2 - municípios de Ribeirão grande e Capão Bonito, 3 - 

municípios de Tapiraí e Piedade.  
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Figura 2: Esquema da grade de armadilhas (2 ha) utilizada para captura de pequenos mamíferos 

na Reserva Florestal de Morro Grande. Retângulos representam armadilhas tipo sherman e 

círculos representam armadilhas de interceptação e queda, conectadas por cercas-guia (linhas). 
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Figura 3: Relações entre os valores observados de risco de extinção e capacidade de dispersão, abundância local e amplitude de nicho para sete 

espécies de pequenos mamíferos da Reserva Florestal do Morro Grande. As retas e curvas representam as funções matemáticas dos modelos de B a 

E da primeira seleção de modelos (Tabela 7).  
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Figura 4: Relações entre os valores observados de risco de extinção e abundância local e amplitude de nicho para 18 espécies de pequenos 

mamíferos da Reserva Florestal do Morro Grande. As retas representam as funções matemáticas dos modelos D e E da segunda seleção de modelos 

(Tabela 8).  
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ANEXO 1: Sessão de captura, número de indivíduos capturados, e abundância obtida por dois métodos diferentes para as espécies de pequenos 

mamíferos capturadas na Reserva Florestal do Morro Grande. Para as estimativas obtidas com o CAPTURE, são apresentados também o modelo 

selecionado, a probabilidade de captura estimada e os erros padrão associados às estimativas de abundância. M0 = probabilidade de captura 

constante; Mt = probabilidades de captura variando em função do tempo (dias); Mh = probabilidades de captura variando entre indivíduos; Mb = 

probabilidades de captura variando em função da primeira captura do indivíduo; Mtb, Mth, Mbh, Mtbh = combinam as fontes de variação nas 

probabilidades. Apenas sessões com estimativas de probabilidade de captura maiores que 0,2 foram consideradas. Nas sessões em que houve mais 

de um modelo selecionado pelo CAPTURE, o modelo mais simples foi o utilizado. Caso o modelo utilizado tivesse mais de uma estimativa de 

probabilidade de captura (Mt, Mth, Mh), ou estimativa de probabilidade de recaptura (Mb, Mbh), foi considerada a média entre os valores de 

probabilidade de captura e/ou de recaptura. Em três sessões o modelo Mtbh foi selecionado pelo CAPTURE. Como não há estimativa para este 

modelo, o modelo M0 foi o utilizado. * = sessão em que dois modelos foram selecionados. ** = sessão em que o modelo Mtbh foi selecionado pelo 

CAPTURE. 

        CAPTURE   MNKA 

Espécie Sessão de 

captura 

N
o
 de 

indivíduos   
Modelo 

selecionado 

Probabilidade 

de captura 
Abundância Erro padrão    Abundância 

A. montensis março/2008 30 
 

M0 0,33 34 2,84 
 

30 

A. montensis abril(01)/2008 63 
 

Mth 0,33 77 7,45 
 

64 

A. montensis abril(02)/2008 38 
 

Mh 0,24 65 17,62 
 

46 

A. montensis maio/2008 41 
 

Mh 0,37 52 6,20 
 

45 

A. montensis junho/2008 41 
 

Mh* 0,30 45 1,13 
 

43 

A. montensis julho/2008 31 
 

Mbh 0,77 31 0,28 
 

32 

A. montensis agosto/2008 40 
 

Mth 0,37 55 7,60 
 

40 

A. montensis setembro/2008 21 
 

Mth 0,51 26 3,69 
 

21 

A. montensis outubro/2008 29 
 

Mth 0,35 41 7,40 
 

30 

A. montensis novembro/2008 18 
 

Mth 0,28 23 4,96 
 

19 

A. montensis dezembro/2008 42 
 

Mb 0,22 49 4,03 
 

42 

A. montensis janeiro/2009 26 
 

M0* 0,45 27 1,30 
 

26 

A. montensis fevereiro/2009 32 
 

M0 0,42 34 1,77 
 

32 

A. montensis março/2009 19 
 

M0 0,33 21 2,20 
 

19 
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A. montensis abril/2009 15 
 

M0 0,41 16 1,28 
 

16 

A. montensis maio/2009 22 
 

M0* 0,31 25 2,76 
 

23 

A. montensis junho/2009 24 
 

Mth 0,36 32 5,00 
 

25 

A. montensis julho/2009 23 
 

M0* 0,47 23 1,07 
 

23 

A. montensis agosto/2009 12 
 

M0 0,46 12 0,82 
 

13 

A. montensis outubro/2009 9 
 

M0 0,38 9 1,12 
 

9 

B. soricinus junho/2009 8 
 

Mbh 0,47 8 0,81 
 

10 

B. soricinus  julho/2008 4 
 

Mh 0,20 6 1,75 
 

6 

B. soricinus  agosto/2008 10 
 

Mb 0,44 10 0,22 
 

11 

B. soricinus junho/2009 3 
 

M0 0,21 4 1,98 
 

3 

D. sublineatus abril(01)/2008 15 
 

M0 0,33 17 2,00 
 

15 

D. sublineatus abril(02)/2008 27 
 

M0 0,31 31 3,12 
 

28 

D. sublineatus maio/2008 18 
 

Mb 0,45 18 0,36 
 

21 

D. sublineatus junho/2008 13 
 

M0 0,35 14 1,65 
 

17 

D. sublineatus julho/2008 31 
 

Mt 0,31 35 2,83 
 

31 

D. sublineatus agosto/2008 25 
 

M0 0,37 27 2,02 
 

27 

D. sublineatus setembro/2008 27 
 

Mb 0,43 27 0,60 
 

27 

D. sublineatus outubro/2008 16 
 

Mtb 0,57 16 0,70 
 

17 

D. sublineatus novembro/2008 16 
 

M0 0,31 18 2,31 
 

16 

D. sublineatus dezembro/2008 4 
 

M0 0,26 5 1,60 
 

4 

D. sublineatus fevereiro/2009 6 
 

M0 0,35 6 1,09 
 

7 

D. sublineatus março/2009 16 
 

M0 0,37 17 1,66 
 

17 

D. sublineatus julho/2009 26 
 

M0 0,27 32 3,91 
 

27 

D. sublineatus agosto/2009 10 
 

M0 0,20 10 3,34 
 

10 

D. sublineatus setembro/2009 10 
 

Mth 0,22 15 6,16 
 

10 

D. sublineatus março/2008 10 
 

M0* 0,25 12 2,68 
 

10 

E. russatus março/2008 20 
 

M0 0,38 21 1,75 
 

20 

E. russatus abril(01)/2008 22 
 

M0* 0,46 23 1,15 
 

22 

E. russatus abril(02)/2008 14 
 

M0 0,39 15 1,35 
 

18 

E. russatus maio/2008 11 
 

M0 0,45 11 0,84 
 

15 

E. russatus junho/2008 10 
 

M0 0,50 10 0,62 
 

11 
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E. russatus julho/2008 10 
 

M0* 0,58 10 0,38 
 

11 

E. russatus agosto/2008 10 
 

M0* 0,41 10 1,03 
 

10 

E. russatus setembro/2008 9 
 

Mth 0,40 9 1,15 
 

9 

E. russatus outubro/2008 10 
 

   M0** 0,35 11 1,44 
 

10 

E. russatus janeiro/2009 19 
 

M0 0,30 22 2,68 
 

20 

E. russatus fevereiro/2009 14 
 

M0 0,54 14 0,57 
 

15 

E. russatus março/2009 9 
 

M0 0,38 9 1,12 
 

10 

E. russatus junho/2009 14 
 

M0 0,21 19 4,35 
 

16 

E. russatus julho/2009 7 
 

Mh 0,15 13 4,11 
 

8 

E. russatus agosto/2009 9 
 

Mh 0,31 12 5,29 
 

9 

E. russatus setembro/2009 12 
 

M0* 0.32 13 1,85 
 

12 

E. russatus outubro/2009 7 
 

Mth 0,27 11 4,31 
 

7 

Monodelphis spp. maio/2008 2 
 

M0 0,30 2 0,84 
 

2 

Monodelphis spp. novembro/2008 3 
 

M0 0,21 4 1,98 
 

3 

Monodelphis spp. fevereiro/2009 2 
 

M0 0,30 2 0,84 
 

2 

M. iheringi março/2008 3 
 

Mbh* 0,84 3 0,06 
 

3 

M. iheringi novembro/2008 3 
 

M0 0,33 3 0,86 
 

3 

M. iheringi fevereiro/2009 3 
 

M0 0,21 4 1,98 
 

4 

M. incanus março/2008 6 
 

M0 0,50 6 0,48 
 

6 

M. incanus abril(01)/2008 14 
 

M0* 0,26 17 3,02 
 

14 

M. incanus maio/2008 12 
 

Mbh* 0,37 13 2,35 
 

12 

M. incanus junho/2008 11 
 

M0 0,64 10 0,25 
 

13 

M. incanus agosto/2008 9 
 

M0 0,22 11 0,44 
 

10 

M. incanus setembro/2008 4 
 

M0 0,26 5 1,60 
 

4 

M. incanus janeiro/2009 11 
 

Mb 0,35 11 0,45 
 

11 

M. incanus abril/2009 2 
 

M0 0,30 2 0,84 
 

5 

M. incanus maio/2009 5 
 

M0 0,20 7 2,76 
 

6 

O. nigripes março/2008 27 
 

M0 0,24 35 5,02 
 

27 

O. nigripes maio/2008 9 
 

M0* 0,28 11 2,13 
 

11 

O. nigripes julho/2008 10 
 

M0* 0,32 11 1,74 
 

11 

O. nigripes agosto/2008 38 
 

  M0** 0,56 38 0,38 
 

38 
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O. nigripes setembro/2008 3 
 

M0 0,40 3 0,59 
 

4 

T. nigrita junho/2008 21 
 

Mt 0,31 24 2,59 
 

21 

T. nigrita julho/2008 23 
 

M0* 0,22 30 5,03 
 

23 

T. nigrita agosto/2008 20 
 

Mbh 0,50 20 1,13 
 

21 

T. nigrita setembro/2008 15 
 

Mbh* 0,46 15 1,26 
 

15 

T. nigrita outubro/2008 17 
 

M0 0,37 18 1,72 
 

18 

T. nigrita novembro/2008 12 
 

   M0** 0,53 12 0,93 
 

15 

T. nigrita fevereiro/2009 6 
 

M0 0,35 6 1,09 
 

6 

T. nigrita agosto/2009 9 
 

M0 0,32 10 1,69 
 

9 

T. nigrita setembro/2009 11 
 

M0 0,43 11 0,97 
 

11 

T. nigrita outubro/2009 11   M0 0,25 12 2,68   10 
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ANEXO 2: Correlação entre 87 estimativas de abundância do CAPTURE e valores de MNKA (r 

= 0,9079; p < 0,001) para nove espécies de pequenos mamíferos da Reserva Florestal do Morro 

Grande. 
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ANEXO 3: Número de indivíduos, mediana e valores máximos (Máx) e mínimos (Mín) das estimativas do tamanho da área de vida das espécies de 

pequenos mamíferos capturadas na Reserva Florestal do Morro Grande, considerando-se um mínimo de três (MPC3), quatro (MPC4) e cinco 

(MPC5) pontos de captura por indivíduo.   

Espécie 
Área de vida - MPC3  (m

2
) Área de vida  - MPC4 (m

2
) Área de vida - MPC5 (m

2
) 

Indivíduos Mediana Máx Mín Indivíduos Mediana Máx Mín Indivíduos Mediana Máx Mín 

Akodon montensis 52 550 6900 100 34 750 6900 100 23 900 5400 100 

Delomys sublineatus 28 600 3200 100 20 1050 3200 300 12 1200 2500 300 

Euryoryzomys russatus 22 750 3200 100 10 1100 2400 200 7 1400 2400 400 

Oligoryzomys nigripes 10 850 1400 100 3 1200 1400 1000 1 1000 - - 

Marmosops incanus 8 1600 3400 100 6 1600 2800 100 3 2700 2800 1100 

Thaptomys nigrita 4 300 1200 200 3 200 1200 200 3 200 1200 200 

Brucepattersonius soricinus 3 200 400 200 1 400 - - 1 400 - - 

Sooretamys angouya 1 2200 - - 0 - - - 0 - - - 

Marmosops paulensis 1 4800 - - 0 - - - 0 - - - 

Monodelphis spp. 1 300 - - 0 - - - 0 - - - 

Bibimys labiosus 0 - - - 0 - - - 0 - - - 

Blarinomys breviceps 0 - - - 0 - - - 0 - - - 

Drymoreomys albimaculatus 0 - - - 0 - - - 0 - - - 

Juliomys spp. 0 - - - 0 - - - 0 - - - 

Nectomys squamipes 0 - - - 0 - - - 0 - - - 

Oxymycterus judex 0 - - - 0 - - - 0 - - - 

Phyllomys spp. 0 - - - 0 - - - 0 - - - 

Gracilinanus microtarsus 0 - - - 0 - - - 0 - - - 

Marmosa paraguayanus 0 - - - 0 - - - 0 - - - 

Monodelphis iheringi 0 - - - 0 - - - 0 - - - 

Monodelphis sp. n. 0 - - - 0 - - - 0 - - - 
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ANEXO 4: Correlação entre o número de valores obtidos de distância percorrida entre sessões 

de amostragem sucessivas e o valor da distância máxima percorrida (r= 0,2243; p= 0,0190) para 

os indivíduos da espécie Akodon montensis nas três grades de armadilhas da Reserva Florestal do 

Morro Grande. 
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ANEXO 5: Correlação entre a estimativa do tamanho da área de vida (MPC), com pelo menos 

quatro pontos de captura, e máxima distância percorrida entre sessões de captura sucessivas (r= 

0,6876; p<0,001) para 77 indivíduos de sete espécies de pequenos mamíferos capturados na 

Reserva Florestal do Morro Grande. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



57 
 

ANEXO 6: Seleção de modelos para a distribuição dos dados de distância máxima percorrida 

pelos indivíduos das espécies de pequenos mamíferos capturadas na Reserva Florestal do Morro 

Grande. O conjunto de modelo candidatos se refere a diferentes distribuições de probabilidades 

teóricas gamma, lognormal, weibull, exponencial e normal, truncadas no valor 223,60 m 

(máxima distância entre armadilhas, na grade de armadilhas). k = número de parâmetros; 

log.lik= máxima verossimilhança; ΔAICc = diferença entre o AICc do modelo considerado e do 

melhor modelo; wi.AICc = peso de evidência. Modelos selecionados estão sombreados. 

 

 

 

Espécie 

     Akodon  montensis 

     distribuição teórica k log.lik AICc Δ.AICc wi.AICc 

gamma  2 -478,119 960,351 0 0,9698 

lognormal  2 -481,666 967,444 7,090 0,0279 

weibull  2 -484,772 973,656 13,300 0,0012 

exponencial  1 -527,635 1057,30 97,000 8,57e-22 

normal  2 -556,002 1116,11 156,000 1,45e-34 

      Oligoryzomys  nigripes 

     distribuição teórica k log.lik AICc Δ.AICc wi.AICc 

normal  2 -89,9578 184,582 0 0,2771 

weibull  2 -90,218 185,102 0,520 0,2136 

gamma  2 -93,4105 191,487 6,905 0,0087 

lognormal  2 -96,2842 197,235 12,652 0,0004 

exponencial  1 -105,226 212,663 28,081 2,21e-07 

      Brucepattersonius soricinus 

     distribuição teórica k log.lik AICc Δ.AICc wi.AICc 

gamma  2 -68,5912 142,182 0 0,1844 

lognormal  2 -68,779 142,557 0,075 0,1528 

weibull  2 -68,9549 142,909 0,727 0,1282 

normal  2 -70,6083 146,216 4,034 0,0245 

exponencial  1 -72,5845 147,476 5,294 0,0130 

      Delomys  sublineatus 

     distribuição teórica k log.lik AICc Δ.AICc wi.AICc 

gamma  2 -272,518 549,239 0 0,8843 

lognormal  2 -275,236 554,676 5,437 0,0583 

weibull  2 -277,667 559,537 10,298 0,0051 

exponencial  1 -295,924 593,915 44,676 1,76e-10 

normal  2 -299,757 603,716 54,477 1,31e-12 
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Euryoryzomys russatus 

     distribuição teórica k log.lik AICc Δ.AICc wi.AICc 

gamma  2 -262,093 528,425 0 0,5003 

normal  2 -263,368 530,975 2,550 0,1398 

exponencial  1 -265,01 532,097 3,672 0,0797 

weibull  2 -264,369 532,977 4,552 0,0513 

lognormal  2 -266,227 536,693 8,268 0,0080 

      Thaptomys nigrita 

     distribuição teórica k log.lik AICc Δ.AICc wi.AICc 

gamma  2 -120,609 245,697 0 0,5841 

lognormal  2 -123,61 251,700 6,002 0,0290 

weibull  2 -123,667 251,814 6,117 0,0274 

exponencial  1 -128,168 258,489 12,792 0,0009 

normal  2 -128,344 261,167 15,469 0,0002 

      M. incanus 

     distribuição teórica k log.lik AICc Δ.AICc wi.AICc 

lognormal  2 -116,799 238,142 0 0,1893 

gamma  2 -116,831 238,207 0,064 0,1833 

weibull  2 -117,276 239,097 0,955 0,1174 

normal  2 -119,297 243,139 4,996 0,0155 

exponencial  1 -124,399 250,971 12,828 0,0003 
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ANEXO 7: Distribuições de densidade probabilística dos valores de distância máxima percorrida pelos indivíduos de sete espécies de pequenos 

mamíferos capturadas na Reserva Florestal do Morro Grande. Em azul, a distribuição teórica truncada em 223,6 metros melhor ajustada, em preto, a 

curva empírica dos dados. A linha contínua indica o quantil 0,9 e as linhas tracejadas os quantis de 0,60 a 0,85 e de 0,95 a 1.  
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ANEXO 8: Resultado da seleção de modelos do risco de extinção em função da capacidade de dispersão, abundância local e amplitude de nicho 

para sete espécies de pequenos mamíferos capturadas na Reserva Florestal do Morro Grande. k = número de parâmetros; log.lik = máxima 

verossimilhança; Δ.AICc = diferença entre o AICc do modelo considerado e do melhor modelo; wi.AICc= peso de evidência. Modelos selecionados 

estão sombreados. 

 

Modelo Variáveis Coeficiente k log.lik AICc Δ.AICc wi.AICc 

A nulo - 2 -2,024 11,048 0 0,6136 

E amplitude de nicho -0,525 3 0,679 12,641 1,593 0,2767 

D abundância local -0,021 3 -1,304 16,608 5,560 0,0381 

B capacidade de dispersão (quantil 0.85) 0,013 3 -1,480 16,961 5,913 0,0319 

B capacidade de dispersão (quantil 0.90) 0,004 3 -1,919 17,838 6,789 0,0206 

B capacidade de dispersão (quantil 0.95) 0,0001 3 -2,024 18,047 6,999 0,0185 

C capacidade de dispersão (quantil 0.90) 0,001 3 -6,584 27,169 16,120 0,0002 

C capacidade de dispersão (quantil 0.85) 0,002 3 -6,602 27,204 16,156 0,0002 

C capacidade de dispersão (quantil 0.95) 0,0004 3 -6,659 27,318 16,270 0,0002 

 

 


