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RESUMO 

A ecologia de comunidades tem como objetivo principal investigar os padrões de 
distribuição da biodiversidade e compreender os processos e os mecanismos de 
ação destes processos que geram e mantêm esses padrões. Em ambientes 
antropizados, as comnunidades podem ser afetadas de várias formas, o que 
torna necessário um maior entendimento da dinâmica das metacomunidades 
nesses ambientes. Este trabalho teve como objetivo comparar a riqueza e 
composição de espécies de anuros em um gradiente urbano-rural. Foram 
amostrados girinos em 39 corpos d’água, em duas temporadas reprodutivas, 
entre setembro 2017 e março de 2018 e entre setembro de 2018 e março de 
2019. Foram registradas 20 espécies, pertencentes a cinco famílias. A área rural 
apresentou maior riqueza de espécies e maior diversidade beta entre as 
comundidades locais rurais em comparação com a área urbana. Nós 
observamos que áreas urbanas abrigam uma menor riqueza e possuem uma 
menor diversidade beta do que as áreas rurais, sendo que as espécies de 
anuros que ocorrem em áreas urbanas são um subconjunto das espécies que 
ocorrem nas áreas rurais, onde há uma maior rotatividade de espécies. A 
urbanização afeta negativamente as espécies de anuros, de forma que os 
ambientes rurais mostram um maior potencial para conservação de espécies 
quando comparado com o ambiente urbano. Concluimos que é possível 
concentrar esforços de conservação em ambientes urbanizados e usá-los em 
prol da manutenção da diversidade de espécies através do mantimento de 
corpos d’água em áreas urbanas dentro de espaços com manchas de vegetação 
e com uma estruturação vegetacional na margem, dentro e aredores dos corpos 
d’água podem ajudar na persistência de populações por prover hábitats 
terrestres para adultos e juvenis e aquáticos para girinos. Da mesma foram, 
sugere-se que a conservação de corpos d’água em paisagens rurais e a 
manutenção da heterogeneidade dentro dessa paisagem pode ser a melhor 
maneira de conservar a biodiversidade, bem como o desenvolvimento de 
políticas agroambientais, onde seja mantido sempre que possível a qualidade do 
ambiente pensando em aumentar e manter a biodiversidade de anuros. 

 

 

PALAVRAS-CHAVE: Riqueza de espécies; composição de espécies; 
diversidade beta; gradiente urbano-rural; Urbanização. 
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Variation in the structure of anuran amphibians communities in anthropogenic 

landscapes 

 

ABSTRACT 

The main objective of community ecology is to investigate the distribution 
patterns of biodiversity and understand the processes and mechanisms of action 
of these processes that generate and maintain these patterns. In anthropized 
environments, communities can be affected in various ways, which makes it 
necessary to better understand the dynamics of metacommunities in these 
environments. This work aimed to compare the richness and composition of 
anuran species in an urban-rural gradient. Tadpoles were sampled in 39 bodies 
of water, in two reproductive seasons, between September 2017 and March 2018 
and between September 2018 and March 2019. Twenty species belonging to five 
families were recorded. The rural area showed greater species richness and 
greater beta diversity among local rural communities compared to the urban area. 
We observed that urban areas harbor less richness and have lower beta diversity 
than rural areas, with frog species that occur in urban areas being a subset of 
species that occur in rural areas, where there is a higher turnover of species. 
Urbanization negatively affects anuran species, so that rural environments show 
a greater potential for species conservation when compared to the urban 
environment. We conclude that it is possible to concentrate conservation efforts 
in urbanized environments and use them in favor of maintaining species diversity 
through the maintenance of water bodies in urban areas within spaces with 
patches of vegetation and with a vegetation structure on the margin, within and 
water body arehers can help population persistence by providing terrestrial 
habitats for adults and juveniles and aquatic habitats for tadpoles. Likewise, it is 
suggested that the conservation of water bodies in rural landscapes and the 
maintenance of heterogeneity within that landscape may be the best way to 
conserve biodiversity, as well as the development of agro-environmental policies, 
where it is maintained whenever possible the quality of the environment with a 
view to increasing and maintaining the biodiversity of anurans. 

 

 
KEYWORDS: Species richness; species composition; beta diversity; urban-rural 
gradient; urbanization. 
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INTRODUÇÃO 

 
 A ecologia de comunidades tem como objetivo principal investigar os 

padrões de distribuição da biodiversidade e compreender os processos e os 

mecanismos de ação destes processos que geram e mantêm esses padrões 

(Vellend, 2010). A ocorrência simultânea de espécies em um determinado 

ambiente depende de processos que variam em sua prevalência de acordo com 

as diferentes escalas espaciais e temporais (Logue et al., 2011; Zhang et al., 

2016). A dinâmica destas comunidades é influenciada por interações 

interespecíficas e/ou entre espécies e meio abiótico, bem como processos 

regionais como a dispersão de indivíduos (Chensson, 2000; Leibold et al., 2004; 

Vellend, 2010; Logue et al., 2011). Essa rede de comunidades locais conectadas 

por dispersão de indivíduos de várias espécies é definida como metacomunidade 

e, por sua vez, os processos pelos quais as espécies de uma região persistem na 

metacomunidade é chamado de montagem de comunidades (Wilson, 1992; 

Leibold et aI., 2004; HilleRisLambers et al., 2012). A arcabouço teórico de 

metacomunidades (Holyoak et al., 2005; Leibold e Chase, 2018), representa um 

progresso na compreensão da estrutura e dinâmica das comunidades ao 

considerar que as comunidades locais não estão isoladas das demais 

comunidades e os processos que atuam em diferentes escalas espaciais (Logue 

et al., 2011). Na escala local são consideradas as interações interespecíficas e a 

heterogeneidade ambiental (i.e, fatores ambientais), e na escala regional o 

processo atuante é a dispersão que conecta as comunidades locais (e.g., fatores 

espaciais), esses fatores tomados em conjunto favorecem uma maior 

compreensão da estruturação e das dinâmicas das metacomunidades (Meynard 

et al., 2013). 

 Para entendermos melhor a dinâmica das metacomunidades em ambientes 

antropizados é necessário avaliar o uso do solo na paisagem, pois estes podem 

influenciar em processos como a dispersão (Almeida-Gomes e Rocha, 2014) e 

agir como geradores de heterogeneidade espacial (Turner et al. 2001; Leibold e 

Chase, 2018). As ações antrópicas nos ambientes naturais têm afetado 

diretamente as comunidades ecológicas, dentre os diferentes impactos antrópicos 

existentes, um dos mais severos é perda de habitat devido a mudanças no uso do 
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solo (Gagné e Fahrig, 2010; Daskalova et al., 2020). A conversão de áreas 

naturais em paisagens urbanas (Marzluff e Ewing, 2001; Mckinney, 2008) ou 

agrícolas (Suárez et al., 2016) é considerada uma das principais causas da perda 

de espécies, e consequentemente de serviços ecossistêmicos (Stuart et al., 2004; 

McKinney, 2008; Mitchell et al., 2015). A urbanização pode ser explicada como 

um processo em que ocorre a transformação gradual de ambientes naturais 

pristinos ou já antropizados, mas despovoados em áreas habitadas por humanos 

relativamente permanentes (Marzluff e Ewing, 2001). Esta mudança no uso do 

solo ocasiona várias mudanças nos gradientes físicos do ambiente, tais como, 

maior densidade de rodovias, que podem atuar como barreiras à dispersão, 

poluição do ar, água e do solo, que altera as condições e a disponibilidade de 

recursos, aumento da temperatura média tanto do ar quanto do solo e 

compactação e impermeabilização do solo, afetando o ciclo da água e o influxo de 

matéria orgânica de origem alóctone nos corpos d’água (McKinney, 2002). A 

conversão de áreas naturais em paisagens agrícolas é caracterizada pela 

expansão e intensificação de áreas de produção que se transformam em 

paisagens com vegetação natural reduzida, onde são cultivadas espécies 

vegetais ou destinadas à criação de animais, restando na paisagem apenas 

algumas manchas remanescentes dos ecossistemas naturais (Viglizzo et al., 

2001; Rabinovich e Torres, 2004; Young, 2006; Aizen et al. 2009; Oesterheld, 

2008). A transformação de paisagens naturais em áreas agrícolas resulta em 

homogeinização biótica (Aizen et al, 2009). O plantio de monoculturas aumenta a 

homogeneidade dos recursos ambientais, o que favorece conjuntos semelhantes 

de espécies (Olden et al., 2004). Além disso, o uso intenso de produtos 

agrotóxicos para aumentar a produção e pode causar declínio e extinções locais 

(Pérez-Leiva e Anastasio, 2003; Zaccagnini et al., 2007; Bernardos e Zaccagnini, 

2011). Estas mudanças afetam a distribuição da biodiversidade de plantas e 

animais e, consequentemente, podem influenciar nos processos de montagem, 

bem como na dinâmica das metacomunidades. Contudo, os efeitos dependerão 

das exigências de cada táxon (McKinney, 2002), existindo táxons que serão 

favorecidos, enquanto outros serão negativamente influenciados (Dornelas et al., 

2019; Nielsen et al., 2019). 
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 As mudanças antrópicas no uso do solo, seja para atividades agrícolas ou 

para expansão das cidades, têm resultado em alterações na riqueza e 

composição das comunidades locais e da metacomunidade (McGill et al., 2015). 

Em relação a riqueza de espécies, uma revisão feita por McKinney (2008) mostra 

que a riqueza tende a diminuir ao longo do gradiente urbano-rural, podendo ser 

visto um efeito diferente para cada táxon avaliado. A grande maioria dos estudos 

evidenciou uma redução na riqueza quando comparadas as áreas urbanas com 

áreas rurais circundantes (agricultura, silvicultura, pastagens, entre outros) para 

diferentes grupos de vertebrados, como mamíferos (Riley et al., 2003; 

Jedrzejewski et al., 2004), aves (Chace e Walsh, 2006; Sacco et al., 2015; Dale, 

2017), répteis (Germaine e Wakeling, 2001) e anfíbios (Gibbs, 1998; Homan et al., 

2004; Clark et al., 2007). Por outro lado, alguns estudos mostram um aumento na 

riqueza de espécies, visto que os humanos importam uma gama diversificada de 

plantas e animais não nativos para as cidades para os mais diversos fins 

(Reichard e White, 2001; McKinney, 2008; Nielsen et al., 2014). Já a composição 

de espécies tende a mudar ao longo do gradiente urbano-rural, visto que as 

espécies possuem um conjunto distinto de características ecológicas que podem 

permitir ou não sua persistência em ambientes altamente modificados (Blair, 

2001; Johnston 2001; McKinney, 2002). Além disso, os ambientes antropizados, 

tanto rurais quanto urbanos, servem como a porta de entrada para espécies 

exóticas (Paul e Meyer, 2001). De maneira geral, ao longo do gradiente urbano-

rural, o número de espécies nativas diminui em direção aos centros de 

urbanização ao mesmo passo que o número de espécies não nativas aumenta, 

resultando em alterações na composição de espécies (McKinney, 2002; 

McKinney, 2006) e podendo levar a uma redução na riqueza devido as interações 

interespecíficas (Tait et al., 2005). 

 As alterações no uso do solo é uma das principais ameaças a 

biodiversidade de anfíbios (Collins, 2010). Um número muito alto de espécies de 

anuros (aproximadamente 1000 espécies) estão ameaçadas de extinção por 

causa das mudanças no uso do solo para o desenvolvimento urbano e áreas 

rurais, principalmente para agricultura (Suarez et al., 2016; Maxwell et al., 2016). 

Devido ao isolamento dos ambientes presentes em uma paisagem urbana, os 

impactos da urbanização tendem a ser maiores para organismos com baixa 



13 
 

capacidade de dispersão (Johnson et al., 2013), como é o caso dos anuros. Como 

muitas espécies de anuros utilizam corpos d'água para sua reprodução, além das 

modificações na paisagem que acabam isolando as comunidades locais, a 

urbanização ainda tem efeitos diretos nos ecossistemas aquáticos afetando 

diretamente a distribuição e sobrevivência das espécies (Rubbo & Kiesecker, 

2005). Em suma, para os anuros, a urbanização tende a ter efeitos negativos, 

pois altera a qualidade e a quantidade de ambientes adequados, reduzindo a 

conectividade ecológica da paisagem (Herrmann et al., 2005), isolando as 

espécies, e, consequentemente, alterando a estrutura e dinâmica das 

comunidades locais e das metacomunidades. Por exemplo, Knutson et al. (1999) 

mostraram que o desenvolvimento urbano afetou negativamente tanto os anuros 

adultos quanto os girinos, devido às modificações na estrutura dos ambientes 

terrestres e pelo aporte de resíduos alóctones nos corpos d'água. Da mesma 

forma, as mudanças na paisagem através da urbanização impactam severamente 

as populações de anuros, afetando negativamente a riqueza de espécies e 

abundância relativa de várias espécies, devido a eutrofização dos córregos e 

lagoas que levam a características alteradas da água e afetam tanto os girinos 

quanto os indivíduos adultos (Ficetola et al., 2011, Youngquist et al., 2017).  

 Os anuros têm um ciclo de vida bifásico que requer habitats naturais 

aquáticos e terrestres para atividades como reprodução, alimentação, 

desenvolvimento larval, dispersão, entre outros (Heyer et al., 1994). Sendo assim, 

é fundamental que os habitats possuam a disponibilidade de recursos, qualidade 

e conectividade para sua persistência dos anuros nos ecossistemas (Cushman, 

2006). Algumas pesquisas sobre as relações entre anfíbios e atributos da 

paisagem rural indicam que a perda e fragmentação de habitat resultam em fortes 

efeitos negativos sobre os anuros (Cushman, 2006). Áreas de floresta ao redor 

dos corpos d’água, proximidade dos corpos d’água a florestas e distância entre 

corpos d’água, bem como conectividade entre habitats florestados se mostram 

como principais preditores da variabilidade regional das populações de anuros, 

bem como anfíbios em geral (Hecnar e M'Closkey, 1996; Knutson et al., 1999; 

Houlahan et al., 2000; Marsh e Trenham, 2001; Guerry e Hunter, 2002; 

Rothermel, 2004; Herrmann et al., 2005). Muitos estudos demonstram que as 

mudanças locais e da paisagem resultantes da expansão agrícola têm efeitos 
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negativos sobre a diversidade de anfíbios (Babbitt et al., 2003; Silva et al., 2012). 

Além disso, a expansão das safras pode impactar negativamente a diversidade de 

espécies de anuros, reduzindo a riqueza e abundância dos mesmos (Bonin et al., 

1997; Mensing et al., 1998; Atauri e de Lucio, 2001). 

 É visto que quanto maior grau de antropização, maior tende a ser a 

impermeabilidade da matriz. Deste modo, matrizes urbanas tendem a ser as mais 

impermeáveis e possuem alterações mais severas, enquanto matrizes com 

vegetação natural ou até mesmo áreas rurais tendem a ser mais permeáveis 

(Buskirk, 2012). É esperado que áreas rurais demonstrem maior riqueza que 

áreas urbanas, assim como a diversidade beta das áreas rurais tende a ser maior 

quando comparada as áreas urbanas, isso devido a vegetação existente nesses 

ambientes ser um importante preditor para renovação da diversidade beta (Ganci 

et al., 2020).  

 Mesmo a diversidade de anuros sendo fortemente afetada pelas atividades 

antrópicas, estes ainda estão entre os grupos de vertebrados menos estudados 

em paisagens urbanas em todo o mundo (McDonnell e Hahs, 2008). Embora o 

número de estudos sobre anfíbios tenha aumentado, ainda faltam informações 

para orientar com eficácia a conservação deste grupo na maioria das paisagens 

com gradiente urbano-rural do mundo (Parris et al., 2018). Este trabalho teve 

como objetivo comparar a riqueza e composição de espécies de anuros em um 

gradiente rural-urbano. Buscamos responder a seguinte questão: existe variação 

na diversidade, riqueza e composição de espécies entre os diferentes tipos de 

uso solo (urbano e rural)? Levando em conta que as áreas urbanas são 

caracterizadas por mudanças mais severas (Marzluff e Ewing, 2001), nossas 

predições acerca da comparação da estrutura das comunidades de anuros entre 

ambientes rurais e urbanos são: (i) que a diversidade de anuros será maior nas 

áreas rurais; (ii) as áreas rurais abrigam uma maior riqueza de espécies de 

anfíbios anuros; (iii) a riqueza de espécies por corpo d’água será maior nas áreas 

rurais; (iv) e que a composição de espécies será diferente entre os dois tipos de 

uso de solo; (v) a diversidade beta e seus componentes, turnover e aninhamento, 

serão maiores entre as comunidades localizadas em áreas rurais em comparação 

com áreas urbanas. 
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MATERIAIS E MÉTODOS 

 

Área de estudo 

 Nosso estudo foi desenvolvido na região oeste do estado do Paraná entre 

as cidades de Foz do Iguaçu (25°32'32.90"S / 54°35'5.52"W - WGS-84) e Santa 

Terezinha de Itaipu (25°26'43.41"S / 54°24'4.79"W - WGS-84) (Fig. 1). De acordo 

com a classificação Köppen-Geiger, o clima dessa região é subtropical úmido 

mesotérmico (clima temperado úmido com verão quente) com temperatura média 

anual entre 20o C e 22o C, sendo janeiro o mês mais quente (média de 26o C) e 

julho o mais frio (média de 16o C) (Fig. 2). A precipitação anual varia entre 1600 e 

1900 mm é bem distribuída ao longo do ano, porém mais concentrada entre 

outubro (média mensal de 186 mm) e março (média mensal de 92 mm) (Alvares 

et al., 2013). A formação vegetal original desta região é da Floresta Estacional 

Semidecidual do bioma da Mata Atlântica (FSOSMA e INPE, 2017). Esta 

formação vegetacional se estendia originalmente por grande parte do meio-oeste 

do Paraná (Morellato e Haddad, 2000; FSOSMA e INPE, 2017). Atualmente, 

devido as atividades antrópicas na região, restou o maior remanescente da 

Floresta Estacional Semidecidual (Parque Nacional do Iguaçu) e pequenos 

fragmentos florestais em diferentes estados de regeneração imersos em uma 

matriz agrícola composta principalmente por áreas de cultivo de grãos e 

pastagem (SOSMA e INPE, 2017). 
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Figura 1. Mapa do Brasil e do estado do Paraná indicando a localização do presente 
estudo no extremo oeste do estado. No mapa da direita a distribuição dos 40 corpos 
d'água amostrados em áreas urbanas e rurais entre as cidades de Foz do Iguaçu e Santa 
Terezinha de Itaipu. Os círculos e triângulos vermelhos indicam os pontos amostrados e 
considerados como área rural e urbanos, respectivamente, de acordo com os usos do 
solo. 
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Figura 2. Climograma da região de Foz do Iguaçu do ano de 2020. Fonte: Climate-
Data.org 

Delineamento amostral 

 Para este trabalho utilizamos os dados provenientes das coletas já 

realizadas no oeste do Paraná utilizando um mesmo protocolo de amostragem 

(i.e., Fernández, 2018; Kardush, 2019). As coletas foram realizadas em duas 

temporadas reprodutivas, entre setembro 2017 e março de 2018 e entre setembro 

de 2018 e março de 2019. Por estar dentro do padrão histórico de chuvas da 

região, o período de amostragem não deve ter sido influenciado pelas variações 

climáticas da região. No total foram amostrados 44 corpos d’água. Dentre estes 

corpos d’água já previamente amostrados, selecionamos aqueles onde foram 

encontrados anuros no estágio larval e que estavam dentro de áreas rurais ou 

urbanas. A determinação da matriz na qual estes corpos d’água estavam 

inseridos foi realizada a partir de um buffer de 300 metros, a paisagem foi 

caracterizada a partir da identificação de dois diferentes usos do solo (urbano e 

rural). Usamos como critério de seleção das áreas de uso rural áreas com >70% 
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da cobertura do solo fosse aberta (áreas de cultivo de grãos, corpos d’água 

lênticos e lóticos, pastagem de gado e silvicultura) e uso urbano áreas com >50% 

de cobertura do solo fosse caracterizado por edificações. Desta forma, dos 44 

corpos d’água amostrados inicialmente, foram incluídos no presente estudo 39 

corpos d’água lênticos distribuídos nas áreas rurais, urbanas de Foz do Iguaçu e 

Santa Terezinha de Itaipu. Selecionamos ambientes lênticos devido a maioria das 

espécies da região utilizar esse tipo de ambiente para a reprodução pela 

possibilidade de delimitação da área do habitat e pelos girinos permanecerem 

mais tempo nos corpos d’água que os adultos (Leivas et al., 2018).  

Cada corpo d’água foi amostrado em três diferentes períodos: uma 

amostragem no início da estação mais quente e chuvosa (i.e., entre setembro e 

outubro), outra no meio desta estação (i.e., entre dezembro e janeiro) e a última 

amostragem no final desta estação (i.e., entre fevereiro e março). Entre cada 

evento de coleta foi respeitado intervalo de pelo menos 30 dias para aumentar a 

chance de captura das espécies que apresentam sazonalidade no período de 

reprodução. As coletas foram realizadas no período de diurno. Desta forma, para 

cada corpo d’água obtivemos dados sobre a riqueza, composição e abundância 

de cada espécie em cada corpo d’água. 

Para as coletas dos girinos, foram utilizados puçás de cabo longo com aro 

de 32 cm de diâmetro e malha metálica de 3 mm², quando não era possível 

utilizar os puçás devido a pequena profundidade, utilizamos peneiras plásticas 

com 10 cm de diâmetro e 2 mm2 de malha (Shaffer et al., 2011). Em cada 

ambiente a coleta durou 60 minutos, buscando amostrar os girinos ao longo de 

todo o corpo d’água, totalizando um esforço de 3 horas por corpo d’água. Os 

girinos coletados foram fixados e conservados em solução 1:1 álcool 70% e 

formalina a 10%. Todos os espécimes coletados estão depositados na Coleção 

de Anfíbios – Girinos da Universidade Federal da Integração Latino-Americana 

(CA-G/UNILA) (Licença SISBIO 60073-1 e 42012-1). Os girinos coletados foram 

identificados até o nível de espécie utilizando chaves de identificação (e.g., 

Rossa-Feres e Nomura, 2006), artigos de descrição de girinos, consultando as 

espécies já coletadas e depositadas na Coleção CA-G/UNILA e da Coleção 

DZSJRP-Amphibia-tadpoles da Universidade Estadual Paulista, campus de São 
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José do Rio Preto (UNESP/Ibilce) e através da consulta à especialista em girinos, 

Prof. Dr. Denise Cerqueira Rossa-Feres. 

 

Análise de dados 

 

 Inicialmente, para avaliar a suficiência amostral dos girinos em nossa base 

de dados utilizamos uma curva de rarefação baseada em indivíduos, com 100 

aleatorizações. Como a curva atingiu a assíntota, logo, nossa amostragem foi 

representativa da metacomunidade (Fig. 3). Desta forma, utilizamos os dados de 

riqueza observada para as análises subsequentes. Para comparar a riqueza 

acumulada de espécies de anuros entre as áreas urbanas e rurais rodamos a 

análise de rarefação baseada em indivíduos, com 1000 aleatorizações, para as 

comunidades locais urbanas e rurais (Gotelli e Colwell, 2001).  

 

Figura 3. Curva de rarefação total indicando um esforço amostral suficiente para a área 
de estudo. 
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 Para comparar a riqueza média anuros no estágio larval por corpo d’água 

nas metacomunidades urbana e rural realizamos um teste T de Student. 

Previamente a realização do teste T, utilizamos um teste de Shapiro-Wilk para 

verificar se os dados possuíam uma distribuição normal (Shapiro e Wilk, 1965) e 

utilizamos o teste de Levene para verificar homogeneidade de variância (Levene, 

1960). Como não obtivemos normalidade nos dados, mas obtivemos 

homogeneidade de variância, optamos mesmo assim por utilizar um teste T 

paramétrico, pois o teste T é robusto a quebra de premissa da normalidade 

(Srivastava, 1958).  

Para comparar se a diversidade girinos variou entre as áreas rurais e 

urbanas geramos uma curva de perfil de diversidade também conhecida como 

Série de Hill (Hill, 1973). Estas curvas representam uma comunidade teórica com 

a mesma complexidade da comunidade observada (Jost e González-Oreja, 2012). 

Para o cálculo da diversidade de ordem 0 (0q), um peso igual é atribuído a todas 

as espécies presentes na comunidade, ou seja, 0q é equivalente à riqueza de 

espécies. Para calcular a diversidade de ordem 1 (1q), cada espécie é ponderada 

de acordo com sua abundância relativa. 1q é equivalente ao exponencial do 

índice de Shannon e representa a diversidade de espécies típicas (Chao et al., 

2014). Para o cálculo da diversidade de ordem 2 (2q), espécies raras são 

desconsideradas, logo 2q é equivalente ao índice de Gini-Simpson e representa a 

diversidade de espécies dominantes (Chao et al., 2014). Desse modo, os valores 

q<1 atribuem um peso maior às espécies raras e os valores q> 1 atribuem um 

peso maior às espécies dominantes (Jost e González-Oreja, 2012). 

Para avaliar se existe uma diferença composição das espécies entre as 

comunidades das áreas urbanas e rurais aplicamos a análise de variância 

permutacional multivariada (PERMANOVA) com um fator (i.e., uso do solo) 

(Anderson, 2001), com base em 1000 aleatorizações (Anderson e ter Braak, 

2003). A PERMANOVA foi calculada com base na matriz de dissimilaridade de 

Bray-Curtis (Legendre e Legendre, 2012). Para verificar graficamente os 

resultados apresentados pela análise de PERMANOVA, utilizamos o método de 

Escalonamento Multidimensional não-Métrico (nMDS), com base também na 

matriz de dissimilaridade de Bray-Curtis (Minchin, 1987).  
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 Para calcular a diversidade beta dos diferentes usos do solo, criamos uma 

matriz para área urbana e outra para área rural, aplicamos o teste de Sorensen 

modificado por Baselga (2012). Utilizando a função beta.pair do pacote Betapart 

(Baselga et al., 2021), esta análise retorna três matrizes de dissimilaridade que 

são: beta.sor, que é a matriz de dissimilaridade total, beta.sim, uma matriz de 

dissimilaridade  pela rotatividade espacial (substituição) de espécies pura; e 

beta.sne, uma matriz de dissimilaridade  do componente aninhamento puro de 

espécies. A diversidade beta total e a de cada componente das comunidades de 

áreas urbanas e rurais foram comparadas por teste T (não obtivemos normalidade 

nos dados, mas obtivemos homogeneidade de variância), conforme relatado 

acima para a riqueza de espécies.  

 Em todas as análises utilizados um valor de alfa igual a 5%. Os valores são 

apresentados como média ± desvio padrão (amplitude). Todas as análises foram 

realizadas utilizando o software R (versão 4.1.0) (R Core Team 2021) com os 

seguintes pacotes: devtools (Wickham, Hester e Chang, 2021), iNEXT (Hsieh, Ma 

e Chao, 2020), ggplot2 (Wickham, 2016), stats (R Core Team 2021), vegan 

(Oksanen et al., 2012), car (Fox e Weisberg, 2019), ecodist (Goslee e Urban, 

2007) e betapart (Baselga et al., 2021). 

 

 

RESULTADOS 
 

Foram registradas 20 espécies pertencentes a cinco famílias: Hylidae (12 

espécies), Leptodactylidae (quatro espécies), Odontophrynidae (duas espécies), 

Microhylidae (uma espécie) e Bufonidae (uma espécie) (Tabela 1). Tanto em área 

rural como em área urbana observamos uma grande dominância de uma única 

espécie cada, Rhinella diptycha (n=2771) e Scinax fuscovarius (n=1053), 

respectivamente. Ambas as espécies representaram mais de 50% da abundância 

dos indivíduos coletados (Fig. 4). Em segundo lugar, Physalaemus cuvieri 

representou 11% dos indivíduos coletados para área rural, enquanto Scinax 

squalirostris foi a segunda espécie mais abundante nas áreas urbanas, chegando 

a quase 10% do total de indivíduos coletados (Fig. 4). Dendropsophus nanus foi a 

espécie que ocorreu em mais corpos d’água entre as metacomunidades urbana e 
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rural, estando presente em mais da metade dos pontos de amostragem, sendo 

estes 19 ambientes rurais e 6 ambientes urbanos. De forma semelhante, 

Physalaemus cuvieri estava presente em 13 ambientes rurais e 8 urbanos (Fig. 4). 

As espécies com menor abundância e mais raras foram Odontophrynus 

americanos (n = 9), seguida por Odontophrynus sp. (n = 1), e Scinax berthae (n = 

1), estando presente em apenas um corpo d’água cada (Fig. 4).  

 

Tabela 1. Distribuição espacial dos anuros no ambiente rural e urbano na região de Foz 

do Iguaçu, Paraná, Brasil. Urb = urbano, Rur = rural. A cores de preenchimento indicam 

estágio com maior distribuição de abundância das espécies nos estágios; em branco = 

espécie ausente; cinza = menos de 50% da abundância foi registrado nesse ambiente; 

preto = ambiente onde mais de 50% da abundância da espécie foi registrada. 

Espécies Abrev. Urb Rur 
Família Hylidae    
Boana albopunctata b.alb   
Boana bischoffi b.bis   
Boana faber b.fab   
Boana punctata b.pun   
Boana raniceps b.ran   
Boana semiguttata b.sem   
Dendropsophus minutus d.min   
Dendropsophus nanus d.nan   
Scinax berthae s.ber   
Scinax cf. fuscovarius s.cf.fus   
Scinax fuscovarius s.fus   
Scinax squalirostris s.squ   
Família Leptodactylidae    
Leptodactylus aff. chaquensis l.aff.fus   
Leptodactylus fuscus l.fus   
Leptodactylus podicipinus l.pod   
Physalaemus cuvieri p.cuv   
Família Odontophrynidae    
Odontophrynus americanus o.am   
Odontophrynus sp. o.sp   
Família Bufonidae    
Rhinella dyptycha r.dip   
Família Microhylidae    
Elachistocleis bicolor e.bic   

 

 Verificamos que a metacomunidade de anuros de áreas rurais abrigaram 

uma maior riqueza de anuros do que as de áreas urbanas (Fig. 5). Na área rural 

foram registradas 19 espécies, enquanto na área urbana 13 espécies. Contudo, a 

riqueza média de anuros por corpo d'água nas áreas rurais foi de 3,6 ± 2,02 (9-2) 
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enquanto nas áreas urbanas foi de 5,0 ±1,943 (8-1) espécies, apesar da riqueza 

média na área rural ser 1,38 vezes maior que a da área urbana, a riqueza entre 

elas não diferiu do acaso (t = -1,883, gl = 16,73, p= 0,077; Fig. 6). As curvas de 

perfil de diversidade se sobrepuseram na ordem q=2, o que evidencia que, apesar 

das diferenças na riqueza e na diversidade de espécies raras, quando a 

comparação entre áreas é feita dando um maior peso para equitabilidade, não 

podemos assumir que as comunidades de anuros de áreas rurais foram mais 

diversas que de áreas urbanas (Fig. 7).  

A composição de espécies diferiu entre as metacomunidades de áreas 

urbanas e rurais (F1, 35= 2,68, r2= 0,07, p= 0,004), sendo que as comunidades 

inseridas em áreas urbanas são um subconjuto da metacomunidade de área rural 

(Fig. 8). Das 20 espécies registradas, 13 foram encontradas tanto na área rural 

quanto na área urbana. Por sua vez, na área rural foram encontradas 6 espécies 

exclusivas, que não estavam presentes na área urbana e nenhuma espécie 

ocorreu exclusivamente na área urbana (Fig. 9). As espécies mais amplamente 

distribuídas na área rural foram Physalaemus cuvieri e Dendropsophus nanus, as 

quais estiveram presentes em 13 e 19 corpos d’água respectivamente. Já as 

espécies Odontophrynus americanus, Odontophrynus sp., Boana bischoffi, B. 

semiguttata e Scinax berthae ocorreram restritamente em um único corpo d’água. 

Na área urbana, as espécies mais bem distribuídas foram P. cuvieri e Scinax 

fuscovarius sendo encontradas em 8 corpos d’água cada, enquanto Leptodactylus 

podicipinus, Scinax cf. fuscovarius, Rhinella diptycha e Boana bischoffi foram 

restritas a apenas um único corpo d’água cada.  

Comparando a diversidade beta entre áreas urbanas e rurais, verificamos 

que houve uma maior diversidade beta entre as comunidades das áreas rurais em 

comparação as comunidades de áreas urbanas (t= 4,32, gl= 54,56, p= 0,00006; 

Fig. 10), sendo que a diversidade beta foi 1,3 vezes maior nas áreas rurais do que 

nas áreas urbanas. Avaliando separadamente os diferentes componentes da 

diversidade beta, verificamos que houve uma maior substituição de espécies 

entre as comunidades locais das áreas rurais em comparação as comunidades 

das áreas urbanas (t = 3,20, gl= 60,45, p= 0,002; Fig. 11), onde a substuição de 

espécies foi 1,4 vezes maior entre as comunidades locais das áreas rurais do que 

nas comunidades locais das áreas urbanas. Contudo, o grau de aninhamento não 
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diferiu entre as comunidades locais dos diferentes tipos de uso do solo (t= 0,42, 

df= 63,63, p= 0,677; Fig. 12).   

 

 

Figura 4. Abundância relativa das espécies de anuros registrados na região de Foz do 
Iguaçu (A = metacomunidade de áreas rurais; e B = metacomunidade de áreas urbanas). 
A abundância absoluta de indivíduos para cada espécie é indicada acima de cada barra. 
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Figura 5. Curvas de rarefação da riqueza de anuros por tipo de uso do solo aleatorizadas 
pelo número de indivíduos. A linha azul representa a área urbana e a linha laranja 
representa a área rural. A linha cheia representa a curva média, enquanto a área 
sombreada ao redor representa o intervalo de confiança de 95%.



26 
 

 

 

Figura 6. Gráfico de violino representando as diferenças nas riquezas observadas de 
anuros em estágio larval em cada corpo d’água das comunidades locais encontradas em 
áreas rurais (rosa) e urbanas (azul) da região de Foz do Iguaçu, Paraná. 

 

 

Figura 7. Curvas de perfil de diversidade da metacomunidade de anuros de áreas rurais 
(rosa) e urbanas (azul) da região de Foz do Iguaçu, Paraná.  
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Figura 8. Ordenação por Escalonamento Multidimensional Não-métrico (nMDS) com 
base na matriz de distância de Bray-Curtis das comunidades locais de anuros 
encontradas nos dois tipos de uso do solo estudados. Círculos laranja = área rural; 
círculos azuis = área urbana.  
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Figura 9. Gráfico de Venn mostrando os conjuntos de espécies encontradas 
exclusivamente em cada tipo de uso do solo, bem como o conjunto de espécies 
encontradas em ambas as áreas (intersecção das circunferências). As abreviações são 
apresentadas na Tabela 1. 
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Figura 10. Gráfico de violino representando as diferenças na diversidade beta total de 
anuros em estágio larval em cada corpo d’água das comunidades locais encontradas em 
áreas rurais (rosa) e urbanas (azul) da região de Foz do Iguaçu, Paraná. 
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Figura 11. Gráfico de violino representando a rotatividade de espécies de anuros em 
estágio larval em cada corpo d’água das comunidades locais encontradas em áreas 
rurais (rosa) e urbanas (azul) da região de Foz do Iguaçu, Paraná. 
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Figura 12. Gráfico de violino representando o aninhamento das espécies de anuros em 
estágio larval em cada corpo d’água das comunidades locais encontradas em áreas 
rurais (rosa) e urbanas (azul) da região de Foz do Iguaçu, Paraná. 

 

 

DISCUSSÃO 

 
 Mudanças no uso do solo afetam diretamente a biodiversidade, 

principalmente dos anfíbios (Cordier et al., 2021). Neste estudo, verificamos que 

em áreas urbanas houve um maior efeito negativo sobre a biodiversidade de 

anfíbios do que as áreas rurais. Nós observamos que áreas urbanas abrigam uma 

menor riqueza e possuem uma menor diversidade beta do que as áreas rurais, 

sendo que as espécies de anuros que ocorrem em áreas urbanas são um 

subconjunto das espécies que ocorrem nas áreas rurais. A riqueza de espécies 

de anuros registrada neste estudo representa 55% das espécies encontradas por 

Leivas et al. (2018) para a região oeste do Paraná. Tais resultados reforçam como 

a urbanização afeta negativamente as comunidades de anuros (Liu et al., 2021).  
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 Conforme previsto, as áreas rurais abrigaram uma maior riqueza que as 

áreas urbanas, porém, a riqueza média não diferiu entre dois usos do solo. Este 

padrão de menor riqueza em áreas urbanas quando comparadas às áreas rurais 

já foi observado em outros estudos com diferentes grupos taxonômicos (Marzluff, 

2001, McKinney, 2008), incluindo os anuros, tais como observado no sudeste da 

Austrália (Villasenõr et al., 2017), no município de Itacoatiara na Amazônia central 

(Menin et al., 2019) e em Campo Grande, Mato Grosso do Sul (Ganci et al., 

2020). A redução na riqueza em ambientes urbanos pode ser explicada pela 

dificuldade de adaptação das espécies a este ambiente muito diferente dos 

ecossistemas naturais, com alterações físicas e químicas e diferentes regimes de 

distúrbio. No caso dos anfíbios, alguns fatores afetam diretamente a 

biodiversidade, em comparação com área rurais, os ambientes urbanos possuem 

maiores quantidade de luz artificial, nível de ruido e densidade de vias 

pavimentadas (Knutson et al., 1999; Baker e Richardson, 2006; Carr e Fahrig, 

2001, Pillsbury e Miller, 2008; Leon et al., 2019, Yi e Sheridan, 2019). Estes 

fatores podem influenciar de maneira isolada ou sinergicamente o ciclo de vida 

dos anuros e a persistência das espécies nos ambientes urbanizados. Por 

exemplo, o aumento na quantidade de barulho influencia negativamente a taxa de 

vocalização, que por sua vez reduz a chance do indivíduo de atrair um parceiro 

para reprodução e resulta num maior gasto energético e menor sucesso 

reprodutivo, podendo levar a redução nas taxas de sobrevivência e reprodução 

das espécies (Sun e Narins, 2005; Baker e Richardson, 2006; Herrera-Montes e 

Aide, 2011). Também é conhecido o impacto negativo das vias pavimentadas 

para anuros pois representam barreiras físicas à dispersão de muitas espécies e, 

portanto, podem reduzir a conectividade entre as populações durante a dispersão 

(Ashley e Robinson 1996, Findlay et al. 2001, Rubbo e Kiesecker, 2005), bem 

como a mortalidade por atropelamento, que para anfíbios em geral ainda é uma 

área do conhecimento pouco estudada (Consentino et al., 2014; Pereira et al., 

2017), Estes fatores tendem a influenciar negativamente a capacidade das 

espécies de se manter em áreas urbanizadas. 

 Em contrapartida, as áreas rurais podem sustentar uma riqueza de 

espécies maior em relação às áreas urbanas, pois muitas espécies podem se 

beneficiar de terras agrícolas para seu habitat (Javorek e Grant, 2010), pois 
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algumas usam áreas úmidas de fazendas como lagoas e campos inundados para 

reprodução (Knutson et al., 2004; Koumaris e Fahrig, 2016) e/ou forrageiam em 

campos agrícolas (Attademo et al., 2005; Harding 1997; Peltzer et al., 2010). Além 

disso, os sistemas agrícolas tradicionais podem suportar altos níveis de 

biodiversidade e serviços ecossistêmicos (Baudron e Giller, 2014; Stoate et al., 

2009; Tscharntke et al., 2005; Wright et al., 2012), pois campos agrícolas 

menores podem fornecem maior conectividade da população de anuros, 

condições mais amenas e maior disponibilidade de presas, como artrópodes 

(Molina et al., 2014; Collins e Fahrig, 2017). Diante do exposto, podemos dizer 

que alguns ambientes rurais podem ser vistos como habitats alternativos 

importantes para anfíbios anuros (Knutson et al., 2004).  

 Nossos resultados apoiam nossa previsão de que a composição de 

espécies seria diferente entre as áreas urbanas e rurais, sendo a composição de 

espécies em áreas urbanas um subconjunto da metacomunidade de áreas rurais. 

Nossos resultados corroboram a hipótese de que a urbanização atua como um 

filtro ambiental (Piano et al. 2019) de modo que algumas espécies ocorram 

naturalmente com base em suas características e espécies com características 

impróprias para ambientes modificados sejam removidas (Croci et al., 2008; 

Webb et al., 2010). Por exemplo, espécies com pouca flexibilidade 

comportamental podem desaparecer de habitats modificados antropogenicamente 

(Sih et al., 2011). Em contraste, espécies com grande flexibilidade adaptativas 

(como alta fecundidade, grandes capacidades de dispersão e altas taxas de 

sobrevivência de adultos) podem persistir nesses habitats (Callaghan et al., 2020; 

Croci et al., 2008; Moller, 2009; Richardson et al., 2020; Winchell et al., 2016), 

levando a ocorrência apenas de espécies adaptadas às condições urbanas e 

mais eficientes na exploração dos recursos urbanos (McKinney 2006, Menke et al. 

2011). Como exemplo podemos citar a grande predominância de Scinax 

fuscovarius nas comunidades locais urbanas, bem com a presença de 

Dendropsofus nanus, espécies que utilizam uma ampla gama de habitas e são 

consideradas como generalistas muito comum em áreas urbanas (Ferreira et al., 

2017). 

 As áreas rurais apresentam entre si maior diversidade beta que as áreas 

urbanas, sendo que a diferença foi devido a substituição de espécies. Isso ocorre 
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pois existe uma maior homogeneização biótica nas áreas urbanas do que nas 

áreas rurais. Este resultado pode ser explicado pelo fato de que mesmo que os 

corpos d’água sejam diferentes estruturalmente a paisagem circundante das 

áreas urbanas não é favorável para muitas espécies, logo, as espécies que 

sobrevivem nas áreas urbanas são mais generalistas e ocorrem em uma ampla 

gama de ambientes (Henle et al., 2004; Keinath et al., 2017; Callaghan et al., 

2020). Já nos ambientes rurais a paisagem pode ser mais favorável e as 

variações nas características dos corpos d’água e da paisagem podem favorecer 

a ocorrência de espécies especialistas, ou com mais requerimentos ambientais 

(Westphal et al., 2003; Le Féon et al., 2010; Lindsay et al., 2013; Novotný et al., 

2015). 

  A maior diversidade beta devido a substituição de espécies entre as 

comunidades locais das áreas rurais já foi observada por Ganci et al. (2020). 

Contudo, Oda et al. (2017) verificaram que o componente aninhamento foi o 

principal determinante da diversidade de anuros ao longo do gradiente rural-

urbano. As comunidades em lagoas de áreas altamente urbanizadas foram mais 

semelhantes entre si, um processo conhecido como homogeneização biótica, 

onde a espécies possuem traços mais semelhantes fitrados pelo ambiente 

antropizado (McKinney e Lockwood 1999, Olden et al., 2004; Olden e Rooney 

2006). A homogeneização biótica é uma provável consequência comum de 

distúrbios antropogênicos (McKinney 2006, Olden, 2006, Schwartz et al. 2006). 

Desse modo, nossos resultados mostram que em áreas mais urbanizadas as 

comunidades de anuros abrigam menos espécies e são mais homogêneas entre 

si. 

 

 

CONCLUSÕES 

 Com a estimativa que a população em áreas urbanas cresça em mais de 2 

bilhões de pessoas (United Nations, 2018), a pressão antrópica sobre a 

biodiversidade só tende a se agravar. Neste sentido, nossos resultados fornecem 

informações valiosas para a definição de estratégias de conservação para os 

anfíbios anuros ao longo do gradiente urbano-rural. Embora não seja viável 

reduzir a porcentagem de áreas urbanizadas para aumentar a diversidade de 
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anuros, é possível concentrar esforços de conservação em ambientes 

urbanizados e usán-los em prol da manutenção da diversidade de espécies 

(Ganci et al., 2020), de uma forma que o mantimento de corpos d’água em áreas 

urbanas dentro de espaços com manchas de vegetação ao redor e com uma 

estruturação vegetacional na margem e dentro dos corpos d’água podem ajudar 

na persistência de populações por prover hábitats terrestres para adultos e 

juvenis e aquáticos para girinos (Zhang et al, 2016; Villasenõr et al., 2017; Ganci 

et al., 2020; Liu et al. 2021). Como visto no presente estudo, uma maior riqueza 

de espécies e maior diversidade beta entre as comunidades locais nos dá 

evidências de que o ambiente rural possui maior potencial para conservação de 

espécies quando comparado com o ambiente urbano, visto que muitas espécies 

de anuros usam corpos d’água em áreas rurais, tais como lagoas, valas de 

drenagem e campos inundados para reprodução (Ouellet et al., 1997; Gagné e 

Fahrig, 2007; Knutson et al., 2004; Koumaris e Fahrig, 2016). Sugere-se que a 

conservação de corpos d’água em paisagens agrícolas e a manutenção da 

heterogeneidade dentro dessa paisagem pode ser a melhor maneira de conservar 

a biodiversidade, bem como o desenvolvimento de políticas agroambientais, onde 

seja mantido sempre que possível a qualidade do ambiente pensando em 

aumentar e manter a biodiversidade de anuros (Benton et al. 2003; Collins e 

Fahrig, 2017).  

 Da mesma forma, a análise dos gradientes locais e da paisagem que 

geram e mantem os padrões de diversidade ao longo do gradiente rural-urbano 

devem ser avaliados em estudos futuros para auxiliar na elaboração de 

estratégias para conservação pensando nas características locais dos corpos 

d’água e da paisagem circundante. 
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