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RESUMO 

 

As áreas úmidas são ecossistemas de alta diversidade biológica e estão entre os 

ecossistemas mais produtivos da Terra, com enorme importância ecológica e social para 

a humanidade. Mesmo assim, as áreas úmidas são um dos ecossistemas mais ameaçados 

do planeta pelas atividades humanas. Alterações no hidroperíodo natural e na frequência 

de inundações são fatores que alteram a integridade desses ecossistemas, principalmente 

em áreas úmidas menores e intermitentes. As comunidades de aranhas estão presentes 

em uma grande diversidade de ambientes, incluindo áreas úmidas, constituindo 

diferentes guildas alimentares, que estão relacionadas com a complexidade do 

ecossistema. O objetivo geral deste estudo foi analisar os padrões espaciais e temporais 

de diversidade em comunidades de aranhas em áreas úmidas com diferentes 

hidroperíodos e distintas localidades no sul do Brasil. Foram realizadas quatro coletas 

em um total de 12 áreas úmidas na região dos campos de cima da serra e duas coletas 

em um total de 24 áreas úmidas nos biomas Mata Atlântica e Pampa. Os principais 

resultados obtidos foram: 2549 indivíduos distribuídos em 14 famílias de aranhas foram 

coletados nas áreas úmidas dos Campos de Cima da Serra e dos diferentes biomas; o 

hidroperíodo e a heterogeneidade de habitat afetam a comunidade de aranhas, 

considerando a diversidade de morfoespécies e de guildas; houve um padrão de 

distribuição latitudinal das comunidades de aranhas com uma maior diversidade de 

aranhas em áreas úmidas da Mata Atlântica. Assim, esses resultados demonstram que as 

aranhas podem funcionar como organismos indicadores para esses ecossistemas 

ameaçados. Logo, esses dados podem fornecer uma informação importante no futuro 

para a conservação de áreas úmidas. 

 

Palavras-chave: biodiversidade, aranhas, latitude, heterogeneidade de habitat, 

hidroperíodo. 

 

 

 

 

 

 

 



 

 

ABSTRACT 

 

Wetlands are ecosystems of high biological diversity and are among the most 

productive ecosystems on Earth, with enormous ecological and social importance for 

humanity. Even so, wetlands are one of the planet's most endangered ecosystems by 

human activities. Changes in natural hydroperiod and flood frequency are factors that 

alter the integrity of these ecosystems, especially in smaller and intermittent wetlands. 

Spider communities are present in a wide variety of environments, including wetlands, 

constituting different food guilds, which are related to the complexity of the ecosystem. 

The general objective of this study was to analyze spatial and temporal patterns of 

diversity in spider communities in wetlands with different hydroperiods and different 

regions in southern Brazil. Sampling was done four times in a total of 12 wetlands in the 

region of the highlands and two times in a total of 24 wetlands in the Atlantic Forest and 

Pampa Biomes. The main results were: A total of 2549 individuals were collected from 

14 families of spiders in the wetlands from the highlands and from the different Biomes; 

The hydroperiod and habitat heterogeneity affect the community of spiders, considering 

the diversity of morphospecies and guilds. There was a pattern of latitudinal distribution 

of spider communities with a higher diversity of spiders in wetlands of the Atlantic 

Forest. Thus, these results demonstrate that spiders can act as indicator organisms for 

these endangered ecosystems. Therefore, this data may provide important information in 

the future for the conservation of wetlands. 

 

Key words: biodiversity, spiders, latitude, habitat heterogeneity, hydroperiod. 
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INTRODUÇÃO GERAL 

 

Estrutura de comunidades 

 

O entendimento de processos espaciais na estruturação de comunidades é o 

ponto central de muitos trabalhos em ecologia (BROWN, 2003; COTTENIE, 2005; 

SUTHERLAND et al., 2013). A explicação relacionada à distribuição das espécies, 

fundamentada em variáveis ambientais e interações ecológicas avaliadas ao longo do 

espaço, é uma abordagem que se utiliza de dados de comunidades e reflete o 

funcionamento dos ecossistemas (COTTENIE, 2005). A partir desse tipo de 

conhecimento, é possível analisar e prever futuros impactos ambientais negativos sobre 

a biodiversidade (HEINO et al., 2009). Assim, os padrões ecológicos relacionados à 

estrutura de comunidades podem ser explicados por diferentes fatores ambientais que 

variam conforme a escala espacial.  

A heterogeneidade ambiental e a limitação por dispersão de espécies são 

consideradas como os principais fatores que afetam a biodiversidade de espécies em 

escalas espaciais locais e regionais (HERBEN & GOLDBERG, 2013). Diferenças 

implícitas na heterogeneidade ambiental também podem explicar as diferenças de 

diversidade entre regiões. Ao longo de gradientes ambientais maiores, com uma maior 

variação nas condições ambientais é esperada uma maior variação na composição das 

espécies (STEIN et al., 2014). Há um maior efeito de filtros ambientais em habitats 

locais, onde certas condições podem favorecer determinadas espécies em função da 

heterogeneidade ambiental (STEIN et al., 2014).  Em situações onde haja interesse na 

relação entre diversidade de espécies e heterogeneidade de habitat é importante 

selecionar um sistema modelo com distâncias espaciais pequenas, mas alta variação nas 
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condições de habitat entre os locais dentro de cada região. Adicionalmente, grandes 

distâncias espaciais entre locais dentro de uma região podem levar a uma maior 

variação na composição das espécies, pois a limitação da dispersão possui um papel 

cada vez mais importante com o aumento das distâncias geográficas (HEINO, 2012). 

Muitos estudos abordam a relação e a importância de fatores regionais e locais na 

distribuição das comunidades biológicas (JOHNSON & GOEDKOOP, 2002; HEINO et 

al., 2003; STENDERA & JOHNSON, 2005; ROBSON et al., 2005). Enquanto os 

fatores locais são aqueles relacionados à diferenciação de nicho e às interações entre 

espécies, tais como predação e competição, os fatores regionais incluem mecanismos 

associados à capacidade de dispersão de indivíduos entre comunidades locais 

(CLARKE et al., 2010). 

A diversidade regional ou gama (γ) é composta pela diversidade alfa (α) e beta 

(β), e representa o conjunto de espécies de uma região. A dissimilaridade na 

composição de espécies é utilizada como uma medida de diversidade beta, permitindo 

reconhecer os principais fatores que influenciam a variação das comunidades biológicas 

em diferentes escalas espaciais (LEGENDRE et al., 2005; RICOTTA & 

BURRASCANO, 2008; TERLIZZI et al., 2009). Assim, uma maneira de compreender 

os fatores que determinam a diversidade de espécies em diferentes escalas espaciais é 

investigar simultaneamente a diversidade beta e a relação entre diversidade local e 

regional (LEGENDRE et al., 2005). Estudos em escalas regionais amplas são escassos 

(COTTENIE, 2005). Entretanto, padrões locais e regionais estruturadores de 

comunidades podem estar operando distintamente em diferentes regiões geográficas. 

Fatores ambientais em grande escala, incluindo as características climáticas, podem 

primeiro selecionar os organismos que têm características biológicas correspondentes e 

então esses conjuntos são posteriormente ordenados por fatores de menor escala (FINN 
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& POFF, 2005). Visto isso, é importante enfatizar as explicações para a ‘montagem’ de 

comunidades. Por ‘montagem’ de comunidades, se quer dizer como as espécies, a partir 

de um conjunto regional. podem colonizar e interagir para formar as comunidades 

locais. Embora ainda haja um amplo debate sobre os detalhes dessa terminologia, os 

processos que operam em uma variada gama de escalas espaço-temporais são 

considerados de grande relevância. Assim, as espécies são selecionadas através de 

sucessivos filtros ambientais, de acordo com o gradiente espacial (BONADA et al., 

2005). Consequentemente, como já citado, em larga escala os fatores ambientais 

primeiro selecionam os organismos com características biológicas similares, que são 

subsequentemente classificados por fatores de menor escala, tais como as características 

do habitat, e assim formam diferentes grupos de espécies.  

 

Áreas úmidas 

 

O termo “área úmida” é utilizado para descrever uma grande variedade de 

ecossistemas aquáticos, mas geralmente se aplica a qualquer área que tenha solos 

hídricos e a presença de vegetação hidrofílica adaptada. Esses ecossistemas são 

caracterizados pela presença de fases secas e alagadas, solos hidromórficos, vegetação 

aquática e semi-aquática e comunidade animal específica (MITSCH & GOSSELINK, 

2000). As áreas úmidas são ecossistemas de alta diversidade biológica (MITSCH & 

GOSSELINK, 2000) e estão entre os ecossistemas mais produtivos da Terra. Dessa 

forma, representam uma zona de transição entre o ambiente terrestre e o aquático e, 

como resultado, há uma grande diversidade de espécies associada a elevadas taxas de 

produção de biomassa. São ecossistemas com uma ampla heterogeneidade de recursos e 

refúgios onde há uma alta produtividade que beneficia populações terrestres adjacentes, 
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de modo que as interações biológicas entre o ecótono aquático–terrestre são numerosas 

(LIKENS & BORMANN, 1974; MITSCH & GOSSELINK, 2000; WILLIAMS, 2006). 

Por exemplo, insetos que ao final do seu ciclo de desenvolvimento emergem são 

recursos consumidos por diversos grupos animais terrestres ou semi-aquáticos (LYNCH 

et al., 2002). Consequentemente, são alguns dos ecossistemas mais complexos do 

planeta, com uma grande variedade de espécies animais e vegetais. Independentemente 

da sua importância ecológica (e recreativa), as áreas úmidas estão a ser destruídas a uma 

taxa alarmante. Como resultado, muitas espécies de plantas e animais das áreas úmidas 

permanecem ameaçadas devido a esta perda de habitat (MITSCH & GOSSELINK, 

2000).  

A disponibilidade dos recursos hídricos é um aspecto importante para a 

sustentabilidade de uma região (TAYLOR et al., 1995). Armazenamentos de água, 

proteção contra enchentes, recarga e descarga de aquíferos, purificação da água, 

produção de grãos, energia e recreação são algumas das muitas funções e valores que 

estes ecossistemas possuem.  Se hoje em dia formos capazes de entender as respostas das 

comunidades aquáticas frente à alterações nesses ambientes, seremos capazes de predizer, 

gerenciar e minimizar os impactos negativos de mudanças do clima nas comunidades 

aquáticas e nos ecossistemas (HEINO et al., 2009). O regime hídrico, que inclui a 

frequência, a duração e a intensidade de inundações em ambientes aquáticos tem uma 

influência fundamental na estrutura e na diversidade das comunidades aquáticas 

(WILLIAMS, 2006). O hidroperíodo, ou seja, o tempo em que um ambiente está 

inundado, pode influenciar diretamente quais espécies são capazes de ocorrer, limitando 

a duração dos ciclos de vida e alterando a importância relativa das interações bióticas 

que estruturam a comunidade, sendo o parâmetro hidrológico mais influente em 

ambientes temporários (WILLIAMS, 2006). As alterações no hidroperíodo dos 
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ecossistemas aquáticos podem influenciar de diferentes formas as espécies. 

Perturbações relacionadas a inundações e secas nos ecossistemas aquáticos poderiam 

exercer um efeito positivo sobre as espécies generalistas, mais tolerantes a tais 

alterações por sua capacidade de adaptação. Alguns estudos apontam um aumento na 

importância relativa das interações bióticas durante ciclos de inundação e seca, já que o 

número de espécies que colonizam as áreas úmidas após a inundação pode aumentar ao 

longo do tempo, e assim, influenciar o número de interações bióticas (WILLIANS, 

2006; O’NEILL & THORP, 2014). Assim, a ocorrência de uma fase seca pode ser 

considerada adversa para a biota de áreas úmidas temporárias (BROCK et al., 2003). 

Há uma estimativa que existam 277,400,000 áreas úmidas com menos de 1 ha. 

de área e  24,120,000 variando de 1 a 10 hectares, representando assim mais de 90% dos 

304 milhões de ambientes lênticos globais (DOWNING et al., 2006). As áreas úmidas, 

de maneira geral, podem ser afetadas negativamente em situações onde há a redução do 

hidroperíodo, elevação da temperatura e maior intensidade de chuva. Alterações no 

hidroperíodo natural e na frequência de inundações são fatores que alteram a integridade 

desses ecossistemas, principalmente em áreas úmidas menores e intermitentes (TARR et 

al., 2005).  O aumento de temperatura é uma grande preocupação para as áreas úmidas do 

Sul do Brasil. Aproximadamente 72% das áreas úmidas do Sul do Brasil são pequenas e 

muitas delas intermitentes (MALTCHIK et al., 2003). O aumento da temperatura afeta 

diretamente processos biológicos, tais como fotossíntese, respiração e transpiração. Além 

disso, o aumento da temperatura elevará as taxas de evaporação, intensificando processos 

de eutrofização, dinâmica de gases e nutrientes, salinização e dispersão de espécies 

provenientes de climas mais quentes. O aumento de temperatura previsto pelo IPCC para a 

região Sul do Brasil (entre 1,7 e 3,9 oC em 100 anos) (IPCC, 2007) pode fazer com que 

muitas espécies do bioma Mata Atlântica (bioma mais quente) se dispersem ou já estejam 
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se dispersando para o bioma Pampa (bioma mais frio). Essa dispersão pode trazer ou estar 

trazendo consequências sérias para o bioma Pampa no Sul do Brasil, bioma brasileiro 

exclusivo do Rio Grande do Sul e rico em espécies endêmicas e ameaçadas de extinção e 

com baixo grau de conservação (menos de 0,5% das áreas campestres do Rio Grande do 

Sul estão protegidas em áreas de proteção integral (OVERBECK et al., 2007). Nesse 

contexto, maiores hidroperíodos permitem que os organismos aquáticos completem seu 

ciclo de vida e assim proporcionam mais tempo para a colonização e sucessão 

(KIFLAWI, et al., 2003). Áreas úmidas são bem delimitadas como entidades ecológicas 

na paisagem, estes locais contemplam sistemas ideais para testar como variáveis 

ambientais podem facilitar ou excluir certos grupos de invetebrados, filtrando o 

conjunto potencial de espécies (JEFFRIES, 2008; RUHÍ et al., 2013).  

 

Aranhas 

 

As aranhas, membros da ordem Araneae, são a sétima ordem mais diversa de 

animais e formam um grupo diverso e pouco compreendido de artrópodes (CARDOSO 

et al., 2011). É estimado que há pelo menos 46 000 espécies conhecidas, e uma grande 

quantidade ainda não descrita (WORLD SPIDER CATALOG 2017). As aranhas estão 

presentes em numerosos ecossistemas, com diversas condições de habitat, e são 

importantes predadores invertebrados, sendo uma parte essencial de teias alimentares 

(CARDOSO et al., 2011). Há um elevado número de estudos sobre aranhas em habitats 

terrestres, mas pouco se sabe sobre seu papel nos ecossistemas aquáticos. Alguns 

estudos mostram que espécies de aranhas tem um papel essencial na transferência de 

energia nesses sistemas e desempenhem papéis importantes, tanto predadores como 

presas (CRISTOFOLI et al., 2012, SANZONE et al., 2002). No entanto, no que se 
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refere ao potencial impacto das aranhas em ecossistemas de transição como as áreas 

úmidas existem poucas informações disponíveis. As aranhas exibem uma variedade de 

níveis de especialização ecológica, o que pode influenciar a sensibilidade das espécies 

ao clima. Atualmente, no entanto, existe apenas uma pequena quantidade de literatura 

publicada sobre aranhas em habitats de áreas úmida. Considerando as características das 

comunidades de aranhas, como a sensibilidade a microclimas e a diferentes habitats, é 

provável que possam responder à variação de condições meteorológicas, devido a 

efeitos diretos do clima e mudanças na abundância e diversidade de suas presas por 

efeito de alterações climáticas (KOZLOV et al., 2013). 

 

OBJETIVOS 

 

Esta tese tem o objetivo de enriquecer a base de estudos ecológicos contemplando a 

diversidade de comunidades de aranhas, com principal ênfase à diversidade presente em 

áreas úmidas, e processos ecológicos relacionados à heterogeneidade de habitat e ao 

hidroperíodo, e o efeito de distúrbios. A tese é composta por três capítulos, a fim de 

facilitar a publicação dos resultados obtidos em três artigos científicos. No Capítulo 1 

avaliei as características de comunidades de aranhas e suas respostas à heterogeneidade 

do habitat em áreas úmidas. No Capítulo 2, avaliei as características de comunidades de 

aranhas e suas respostas ao hidroperíodo em áreas úmidas. No Capítulo 3 utilizei áreas 

úmidas em um gradiente latitudinal com a intenção de verificar se a dissimilaridade 

entre as comunidades de aranhas aumenta com o aumento da distância. Além disso, 

avaliei possíveis impactos de mudanças climáticas com base em dados macroclimáticos 

do bioma Mata Atlântica e do bioma Pampa. 
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Abstract Wetlands (e.g. ponds, meadows) can be found in many landscapes, playing an 

important role in maintaining regional biodiversity and supporting heterogeneous 

communities. Spiders are diversified predators that are highly influenced by changes in 

plant community structure, heterogeneous habitats sustain high spider diversity and 

abundance. We investigated the characteristics of spider biodiversity in ponds with 

diferent habitat structures, by examining patterns across habitats of ponds with different 

vegetation levels. Sampling took place in four occasions over a year. We compared 

spider abundance, species richness and composition among ponds including distinct 

vegetation variables, related to life form, type of leaves, coverage and height. Overall 

1,174 individuals (194 adults) of 11 families and 37 morphospecies were sampled. We 

found mostly expected differences in the manner that communities were structured 

between different habitats. Thus, higher variability of abundance was explained for 

higher habitat structure of ponds. We also found differences in species composition 

between ponds with low emergent vegetation and higher habitat structures.  

Additionaly, spiders were consistently structured more by turnover than nestedness 

components, with a greater beta diversity of web-builders. Our results suggest varying 

levels of habitat structures and species substitution shape pond spider communities, 

depending on habitat heterogeneinity and spider guild. Those findings demonstrate the 

clear role of spatial habitat structure, with more spider species preferring to build webs 

or actively hunt at vegetated environments on ponds. 

 

 

Key words Araneae, beta diversity, guilds, vegetation structure, wetlands. 
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Introduction 

 

Wetlands are important from a local and a regional context, considering that they 

support a high biodiversity of different taxonomic groups (Rodrigues et al. 2008; Avila 

et al. 2011; Moreira et al. 2016). Spiders are present in a wide variety of ecosystems, 

including wetlands (Raizer and Amaral 2001, Cunha et al. 2012). Spiders can be 

assigned to different guilds, which are related to the complexity of the ecosystem and 

the resource availability, and constitutes an important ecological component in aquatic 

and terrestrial food webs (Uetz 1991; Höfer and Brescovit 2001; Akamatsu et al. 2007; 

Cristofoli et al. 2010; Dias et al. 2010; Rodrigues et al. 2014). Although some species 

are characterized by active movement in soil and vegetation, with ambush strategies to 

capture prey, other species have different feeding strategies, building orbicular or three-

dimensional webs (Cardoso et al. 2011). According to Nyffeler and Pusey (2014), eight 

in 109 families of arachnids in the world can capture and eat small fish, and this 

interaction has been observed in at least 18 species. However, the available 

information related to the importance of this group in wetland systems is undervalued 

(Nyffeler and Pusey 2014).  

Habitat heterogeneity theory assumes that more structurally complex habitats 

have a greater diversity of species at the local scale than habitats with less complex 

structure (Tews et al. 2003; Losos et al. 2010). The wetland habitat heterogeneity is 

represented mainly by vegetation, water availability and permeability of the substrate 

(Rypstra 1986; Nentwig 1989; Raizer and Amaral 2001; Bonte et al. 2002). The spider 

fauna associated with wetlands select habitats depending on the availability of 

resources, such as greater heterogeneity, availability of food and shelter from predators 

(Hatley and MacMahon 1980; Raizer and Amaral 2001; Cunha et al. 2012). Some 

environmental factors, such as high intensity light and susceptibility to wind can also 

affect spider communities (Baldissera et al. 2004; Rodrigues and Mendonça 2012).  

Species differ in relation to their optimal environmental requirements. 

Environmental filters facilitate or restrict the occurrence of certain species in different 

communities of a region (Guisan and Zimmermann 2000; Kiflawi et al. 2003; 

Hillerislambers et al. 2012). There is also the influence of stochastic processes, 

according to this premise within a homogeneous space, all species are functionally 

similar and are strongly influenced by their dispersion limit (Ulrich 2004; Soininen et 

al. 2007). Environmental changes (e.g. drought, habitat loss) modify the patterns of 
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coexistence of species with direct or indirect effects on the local and regional diversity 

(Boix et al. 2004). The variation of the community composition between areas (beta 

diversity), can be expressed by species replacement (turnover) or by differences in 

species richness between areas (nestedness) in a regional context (Legendre et al. 2005; 

Baselga 2010). 

Wetlands are ecosystems of high productivity, habitat diversity and biodiversity 

(Batzer and Baldwin 2012, Batzer and Sharitz 2014). Despite this importance, the 

agricultural expansions have exerted strong influences on the structure and function of 

wetlands (Dudgeon et al. 2006). The agricultural expansions have simplifed and 

deteriorated the local habitat, declining the wetland regional biodiversity (Dudgeon et 

al. 2006; Batzer and Baldwin 2012). Wetlands can offer inconspicuous stratified 

gradients, with both vertical and horizontal heterogeneity (Mitsch and Gosselink 2000). 

A high local diversity of spiders may be found in wetlands, mainly by the availability of 

prey and by the predatory behavior of spiders, with various strategies of foraging 

(Buchholz 2010). This local diversity can contribute to an increase of regional diversity 

due to a high dissimilarity in species composition between different types of wetland 

habitats (Oertli et al. 2002; Williams 2006). The objectives of this study were: (i) to 

assess the richness, abundance and species composition of spiders in highland ponds; 

and (ii) to compare beta diversity patterns of spiders between ponds with different 

habitat structure. Our hypothesis were: (i) ponds with higher habitat structure have 

greater richness and abundance of spiders and different composition than ponds with 

lower habitat structure; (ii) spider with greater mobility (hunting runner ground spiders) 

will be found mainly in ponds with low habitat structure; (iii) web-builders spiders will 

be found mainly in ponds with high habitat structure; and (iv) ponds with high habitat 

structure will have greater beta diversity than ponds with low habitat structure. 

 

Materials and methods 

 

Study area 

 

The study was conducted in the Southern Plateau Region in southern Brazil (altitude 

1.200 m). The local vegetation consists of grasslands with predominance of grasses, 

sedges, rushes and the Mixed Rain Forest (Araucaria forest), belonging to the Atlantic 

Forest Biome. The climate is classified as temperate superhumid (Maluf 2000). The 
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average annual temperature is 14.5°C, and freezing temperatures can occur between 

April and November. The average annual precipitation ranges 1500-1700 mm, without a 

dry season well defined (Rambo 2000). The wetlands in this region are small with its 

hydrological regime strongly influenced by precipitation and local evaporation models. 

 

Data collection and processing 

 

A total of twelve ponds were selected to our study. The predominant structures of 

habitat of studied ponds were characterized mainly by emerging plants and graminoids. 

The pond areas were about 1 ha and distant from each other at least 2.000 m to 

minimize the effect of spatial autocorrelation. Each pond was sampled in four occasions 

over a year (September and November 2013 and February and April 2014). The 

sampling periods were in the end of winter and early spring (September 2013 and 

November 2013), late summer and early fall (February 2014 and April 2014). 

Pond habitats were evaluated throught the spatial vegetation structure (dense or 

sparse).The aquatic vegetation of each wetland was identified using the following 

criteria: (i) life form (shrubs, herbs and grasses), (ii) type of leaves (narrow and broad 

emergent leaves), (iii) percentage of coverage by dominant conspicuous species and (iv) 

height classes. Four ponds of each three habitat structure were selected: (i) low and 

homogeneous emergent vegetation, with narrow leaves, composed of species of grasses 

and sedges with average height less than 30 cm; (ii) intermediate emergent vegetation, 

mainly graminoids, non-woody, with narrow or broad leaves, composed of species of 

grasses, rushes and herbaceous plants with average height greater than 30 cm and less 

than 60 cm; (iii) high emergent vegetation, narrow or broad leaves, composed of species 

of grasses and shrubs with average height higher than 60 cm (Brose 2003; Karunaratne 

et al. 2006; Buchholz and Schröder 2013). 

In each pond, five random samples (1m²) were carried using a sampling device 

adapted by Raizer and Amaral (2001) and Cunha et al. (2012). The delimitation of the 

sampling area was through a PVC floating square of 1m² connected to an iron frame of 

the same size with a nylon screen of 60 cm to prevent the escape of spiders. After the 

manual collection of all the visible individuals inside the square, 25 sweeps were 

performed with a frame dipnet, to increase the efficiency in capturing not visible 

spiders. A spray bottle containing alcohol and water (70%) was used to sample possible 

escaping spiders. The spiders sampled were preserved in 80% ethanol for subsequent 
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identification in the laboratory. The spiders were identified to the lowest possible 

taxonomic level. The juveniles were identified only to family level, as the identification 

at lower level needs mature adults with developed sexual characters. The abundance of 

spiders was considered as the total number of individuals per pond. The species richness 

of spiders was considered as the total number of adult morphospecies. The families of 

juvenile and adult spiders were classified into different guilds (according Rodrigues and 

Mendonça 2012):  web spinners: (i). orb weavers - ORB (construct bidimensional webs) 

and (ii). space web sheet builders - SPW (construct tridimensional webs); hunters: (i). 

hunting runners - HUR (search and hunt their prey actively) and (ii). ambushers/stalkers 

- AMB (do not build webs but sit-and-wait for their prey). 

 

Data analyses 

 

The habitat structure, represented by the vegetation types, was considered as an 

independent variable. Spider maturity (two levels: juvenile and adult) were considered 

for the taxonomic structure, data on immature spiders are used only for abundance and 

the total number of individuals present in each family was considered for guilds. The 

spiders were grouped in hunting spiders (HUR + AMB) and weaver spiders (ORB + 

SPW) due to the low number of individuals sampled from two guilds (AMB e SPW). 

The differences in the total number of individuals of each guild, species richness, 

Simpson's diversity index and Pielou's evenness index, between the different habitat 

structures were evaluated by Generalized Linear Models (GLMs). The Poisson model 

was used for counting data and Gaussian models to identity link function to the indexes. 

Count data were transformed using the square root to ensure the homogeneity of 

variances and linearity of the data. In case of overdispersion, standard errors in data 

were corrected using a quasi-Poisson model (Zuur 2009).  

Differences in the species and guild composition were analyzed by Non–metric 

Mutidimensional Scaling (NMDS), using sampling dates as blocking factors. 

Permutational Multivariate Analysis of Variance (PERMANOVA) were used to 

validate significant differences between the habitat structures, under the dissimilarity 

index of Bray-Curtis. Analysis of multivariate homogeneity of groups dispersions were 

used to test for differences in homogeneity of variances (PERMDISP, Anderson 2006), 

considering the centroids of each group (habitats). The tests were performed based on 

Euclidean distance, the mean distance to the centroid was considered as a habitat 
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heterogeneity measure for each pond. Pairwise comparisons with the mean dispersion 

values of the groups were performed using Tukey test. 

The partition of beta diversity of species in turnover (βsim – Simpson pairwise 

dissimilarity) and nestedness componentes (βnes – Nestedness–resultant dissimilarity) 

was calculated according to the methodology proposed by Baselga (2010). The values 

of βsim and βnes of all areas were divided into six groups, according to the pond habitat 

structure: (i) pairs of ponds with low habitat structure; (ii) pairs of ponds with 

intermediate habitat structure; (iii) pairs of ponds with high habitat structure; (iv) pairs 

of ponds with low and intermediate habitat structure (v) pairs of ponds with low and 

high habitat structure, and (vi) pairs of ponds with intermediate and high habitat 

structure. Additionally, the values within and between groups were compared using 

paired t-tests. Indicator species analysis was performed to determine which species (or 

families) discriminated the different habitat structures (Dufrêne and Legendre 1997). 

All analyzes were performed in R program (R Core Team 2015) using the packages 

vegan (Oksanen et al. 2015), labdsv (Roberts 2007) and betapart (Baselga and Orne 

2012). 

 

Results 

 

Taxonomic structure  

 

A total of 1 174 individuals (194 adults) of 11 families and 37 morphospecies were 

sampled. Lycosidae (38.16%), Tetragnathidae (31.43%) and Araneidae (13.12%) were 

the dominant families. The dominant morphospecies were Sphecozone ignigena (29 

individuals), Tetragnatha aff. pallescens (28), Diapontia uruguayensis (25), 

Glenognatha lacteovittata (14), Erigoninae sp. (13) and Tetragnatha sp. 2 (12) (Table 

1). A total (adults + juveniles) of 487 individuals were found in ponds with high 

emergent vegetation, 464 in ponds with intermediate emergent vegetation and 223 in 

ponds with low emergent vegetation. Fifteen morphospecies were represented by a 

single individual (singleton) in the studied wetlands. 

The abundance was different between the habitat structures (Z = -3.717; P < 

0.01), and it was lower in ponds with low emergent vegetation than ponds with 

intermediate and high emergent vegetation (P < 0.01) (Fig. 1). Regarding the juvenile 

spiders, the pattern of variation in abundance was similar to that found in the total 
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community (Z = 35.85; P < 0.01). The abundance of adults (Z = -0.68; P = 0.51), 

Simpson diversity index (Z = -0.08; P = 0.94), evenness (Z = 0.5; P = 0.62) and richness 

(Z = -0.91; P = 0.39) of adult spiders did not differ among the different habitat 

structures. 

The composition of adults and juveniles, and juveniles separately, varied among 

the habitat structures, especially between ponds with low emergent vegetation and the 

two other habitat structures (F2,45 = 1.52; P = 0.01; F2,45 = 1.68; P = 0.01, respectively) 

(Fig. 2). However, the composition of adult spiders did not differ among habitats with 

different structures (F2,39 = 0.9; P = 0.54). The species Glenognatha lacteovittata was 

associated with high emergent vegetation (IV = 0.32; P < 0.01) and juvenile of lycosids 

were more associated with intermediate emergent vegetation (IV = 0.48; P = 0.05). 

The beta diversity indicated by the mean distance from the centroid, considering 

adults and juveniles, and juveniles separately, differed among ponds with different 

habitat structures - the highest dispersion values occurred between ponds with high and 

low emergent vegetation (PERMDISP, F2,45 = 3.61; P = 0.03; F2,45 = 3.66; P = 0.03, 

respectively). The turnover component of beta diversity was higher than the nestedness 

component between ponds with low (βsim = 0.4; low–low; t = 2.27; P = 0.03), 

intermediate (βsim = 0.43; intermediate – intermediate; t = 3.15; P < 0.01), and high 

emergent vegetation (βsim = 0.44; high–high; t = 3.41; P < 0.01). Among the ponds with 

different pairs of habitat structures, the turnover component was higher than the 

nestedness component between all possible pairs (βsim = 0.41; low-intermediate: t = 

5.23; P < 0.01; βsim = 0.42 low-high: t = 4.53; P < 0.01; βsim = 0.51 intermediate-high: t 

= 8.35 P < 0.01) (Fig. 3). 

 

Guilds 

 

The guild of web-builders had the highest number of adult individuals (67%), orb 

weavers (ORB) (38%) and space web sheet builders (SPW) (29%). The hunters were 

less representative (33%), with 26% of hunting runners (HUR) and 6% of 

ambushers/stalkers (AMB). Considering families of adults and juveniles, the dominant 

spider guild was the weavers (52%), followed by hunting (48%), ORB (45%), HUR 

(44%), SPW (7%) and AMB (4%). 

The hunter guild prevailed in ponds with intermediate emergent vegetation and 

comprised 48% of the individuals sampled. The web-builders represented 47% of the 
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individuals sampled in ponds with high emergent vegetation. The abundance of hunting 

spiders varied among the different habitat structures (Z = 17.34; P < 0.01), and it was 

lower in ponds with low emergent vegetation than ponds with high emergent vegetation 

(Fig. 4). The composition of hunting spider families was different mainly between 

ponds with low emergent vegetation and the other habitat structures (F2,42 = 1.72; P = 

0.03) (Fig. 5). The abundance of web-builder spiders also varied among the different 

habitat structures (Z = 20.82; P < 0.01, respectively), and it was lower in ponds with 

low emergent vegetation than in with high emergent vegetation (Fig. 6). The 

composition of families of web-builder spiders did not differed among the different 

habitat structures (F2,41 = 1.1; P = 0.31). Beta diversity varied only in guilds of web-

builder spiders, showing higher dispersion values in ponds with high emergent 

vegetation (PERMDISP, F2,41 = 3.16; P = 0.04). For hunting and web-builder spiders 

there were no differences between turnover and nestedness components of beta diversity 

considering the different pairs of ponds with different habitat structures. 

  

Discussion 

 

Although the data about the araneofauna in Subtropical wetlands are scarce, our 

results are comparable to those obtained in other regions (Raizer et al. 2005; Cunha et 

al. 2012). The spider abundance and composition changed among the different wetland 

habitat structures, corroborating partially our hypothesis. The presence of heteregenous 

vegetation provides many available structures which can be a greater benefit as a refuge 

and as a foraging site for spiders, which have influence on diversity, density, and 

distribution of spider species (Uetz 1991; Rodrigues et al. 2014). As expected, the 

higher habitat heterogeneity and spider diversity was positively related among ponds. 

Additionally, the juveniles were more abundant than adult spiders, and were mainly 

observed in ponds with intermediate and high emergent vegetation. Our study shows the 

importance of habitat heterogeneity to to the development cycle of immatures of spider 

community in highland ponds (Hatley and MacMahon 1980; Sacket el et al. 2008). That 

pattern is consistent with other studies, where juvenile spiders were more abundant than 

adult spiders (Raizer and Amaral 2001; Cabra-García et al. 2010; Cunha et al. 2012; 

Rodrigues et al. 2014). Immature spider individuals can represent adult spider 

communities structure, generating similar results in community analyses when 

immature specimens are included or exclud (Sacket et al. 2008). Despite ontogenetic 
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differences, spiders might not have difficulty to occupy suitable ponds, and show 

marked differences in preference for habitats (Carvalho et al. 2011). 

Wetlands with high emergent vegetation favored the occurrence and higher 

abundance of both web-builder and hunting spiders. Both spider guilds can live on these 

habitats, exploiting different environmental resources (Gillespie 1987). Other studies 

demonstrated the effects of habitat structure in the distribution and abundance of 

different spider guilds (Pinkus-Rendón 2006; Cunha et al. 2012; Rodrigues et al. 2014). 

Wetlands with high emergent vegetation showed an elevated beta-diversity of web-

builder spiders. The presence of web building spiders indicates that the resource 

partitioning can be influenced by a territorial behavior, considering the energetic web 

cost (Wise 1993). Habitat heterogeneity hypothesis assumes that habitats structurally 

more heterogeneous can provide more potential niches, and that habitat heterogeneity 

(i.e. complexity of vegetation) is the most relevant mechanism to explain the 

community structure (Soininen et al. 2007; Losos et al. 2010; Silva et al. 2010). 

Habitats with low heterogeneity have low diversity of spiders (Greenstone 1984; Cabra-

García et al. 2010). Cunha et al. (2012) showed that the structure of habitats plays an 

important role to explain the differences in spider community composition. Low 

emergent vegetation was not favorable to explain the spider occurrence in this study. 

The habitat structure with low emergent vegetation could represent a narrower niche, 

less dark and protected, where few species would be estabilished due to a higher risk of 

predation and less opportunities for foraging. For example, web-building spiders, 

website selection is strongly influenced by humid microclimates, which is linked to 

vegetation density (Dias et al. 2010). 

The high dissimilarity observed between habitat types demonstrates the 

importance of using spiders as a model group for assessing wetlands diversity 

(Schroeder et al. 2011). The turnover component of beta diversity was higher than the 

nestedness component between ponds with low and high heterogeneity habitats. 

Considering small spatial scales, in which spiders divide biotic and abiotic changes, the 

increasing beta-diversity between communities, reveals a pattern that can influence 

community structure at a regional scale (Soininen et al. 2007; Carvalho et al. 2011). The 

relationship between spider assemblages and vegetation structure may be related to a 

larger number of available microhabitats through the vertical zone of the emergent 

vegetation and the large ecological flexibility of spider species. The high vertical 

surface area provided by plant may favour a close dependence between spiders and 



22 

 

microhabitats that are necessary to fasten webs, brood care, mating, or to minimize 

competitive exclusion and cannibalism (Viera, 2011; Buchholz and Schröder 2013). 

The vegetation structure is small refuges to spiders to avoid predators (Uetz 1991). 

Spiders may avoid negative interactions (e.x. predation and competition) and climate 

effects, such as elevated solar incidence and higher temperatures. Different foraging 

strategies can be used in distinct vegetation structures, since habitats with high 

complexity had a high diversity of prey. Although spiders in general are has a wide 

range of foraging strategies, most are ecologically specialized on the prey groups they 

rely on (Cardoso et al. 2011). 

Although the spider fauna can respond differently to some extent, the relevance 

of habitat structure effects in small scales are clear: habitat structure direct affects spider 

comuunities on wetlands and spiders are profoundly related with fine scale habitats, so 

structural complexity is an important factor to the organization of spider assemblages 

(Graham et al. 2003; Hore and Uniyal 2008). Within this study there is a highlighted 

meaning for the importance of using taxonomical and guild classification of spider 

species, to justify the prediction that the diversity of spiders differ in vegetated 

heteregenous wetlands (Pinkus-Rendón et al. 2006; Cristofoli et al. 2010). Spiders can 

capture aquatic food sources either by actively preying on adults or immatures of 

aquatic insects or by web-building along the different habitats (Akamatsu et al. 2007). 

Seeing that spiders are present and active within the wetlands, the heterogeneity of 

wetland ecosystems can not be neglected, and knowledge into the part they take as both 

predator and prey need to be expanded. Future studies that evaluate additional variables 

may be necessary to identify additional mechanisms that determine the structure of the 

spider communities in wetlands, particularly of specific scales on intermediate and high 

vegetated areas. 
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Figures and Tables 

 

Fig. 1. Total abundance of adult and juvenile spiders between the different types of 

habitat structure (L – Low, I – Intermadiate, H – High) in highland ponds in southern 

Brazil. Each box shows the median and the upper and lower quartiles, dashed lines 

represents the minimum and the maximum, and circles represents data points with 

abundance values. 
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Fig. 2. Non-metric multidimensional scaling (NMDS) ordination of spider composition 

among all areas. Wetland habitat structures types structure (L – Low, I – Intermadiate, 

H – High) were fit onto ordination result. Adult species are indicated with acronyms 

(acronym definition on Table 1). Juvenile are indicated with family names. Stress = 

0.12. 
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Fig. 3. Relative contributions of species turnover (β SIM) and nestedness (β SNE) for 

total beta-diversity, in the six groups of pairwise comparisons: low-low (L); 

intermediate-intermediate (I); high-high (H); low-intermediate (L-I); low-high (L-H); 

intermediate-high (I-H). Average overall beta diversity was 0.6 +- 0.02. 
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Fig. 4. Total abundance of adult and juvenile hunting spiders between the different 

types of habitat structure in southern Brazil (L - Low, I - Intermadiate, H - High). Each 

box shows the median and the upper and lower quartiles, dashed lines represents the 

minimum and the maximum, and circles represents data points with abundance values.
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Fig. 5. Non-metric multidimensional scaling (NMDS) ordination of hunting spider 

composition among all areas in southern Brazil. Wetland habitat structures types 

structure (L - Low, I - Intermadiate, H - High) were fit onto ordination result. Stress = 

0.02. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



33 

 

Fig. 6. Total abundance of adult and juvenile web-builder spiders between the different 

types of habitat structure in southern Brazil (L - Low, I - Intermadiate, H - High). Each 

box shows the median and the upper and lower quartiles, dashed lines represents the 

minimum and the maximum, and circles represents data points with abundance values. 

 



34 

 

Table 1. Total numbers of morphospecies of spiders that were found in ponds with different habitat 

structures along all samples in Southern Brazil. (web spinners:  orb weavers - ORB and space web sheet 

builders – SPW; hunters:  hunting runners – HUR, ambushers/stalkers – AMB). 

        Low Intermediate High Total 

Guilds Families Species (morphospecies) Acronym         

Adults 

HUR Anyphaenidae Acanthoceto acupictus Aca_acu 1 1 

Otoniella sp. Oto_sp. 1 1 

Lycosidae Agalenocosa sp. Aga_sp. 1 1 

Allocosa sp. All_sp. 1 1 2 

Diapontia uruguayensis Dia_uru 9 9 7 25 

Hogna sp. Hog_sp. 1 1 

Lobizon aff. minor Lob_min 1 1 

Lycosa aff. thorelli Lyc_tho 3 2 5 

Lycosidae sp. Lyc_sp. 1 1 

Salticidae Chira sp. Chi_sp. 2 1 3 

Salticidae sp.1 Sal_sp1. 1 1 

Salticidae sp.2 Sal_sp2. 1 1 2 

Salticidae sp.3 Sal_sp3. 2 2 4 

Sarinda sp. Sar_sp. 1 1 

Sassacus sp. Sas_sp. 1 1 2 

AMB Oxyopidae Oxyopes salticus Oxy_sal 2 1 3 

Thomisidae Misumenoides corticatus Mis_cor 4 1 3 8 

Misumenops pallens Mis_pal 1 1 

SPW Linyphiidae Erigoninae sp. Eri_sp. 1 12 13 

Laminacauda ignobilis Lam_ign 2 1 2 5 

Linyphiidae sp. Lin_sp. 1 1 

Mermessus sp. Mer_sp. 1 3 4 

Sphecozone ignigena Sph_ign 7 6 16 29 

Sphecozone modesta Sph_mod 1 1 

Theridiidae Dipoena granulata Dip_gra 1 1 

Thymoites piratini Thy_pir 1 1 2 

ORB Araneidae Alpaida sp. Alp_sp. 1 1 

Argiope argentata Arg_arg 1 1 2 

Eustala sp. Eus_sp. 2 2 

Larinia tucuman Lar_tuc 2 3 5 

Parawixia audax Par_aud 1 1 

Tetragnathidae Glenognatha lacteovittata Gle_lac 3 3 8 14 

Leucauge volupis Leu_vol 2 2 

Tetragnatha aff. nitens Tet_nit 1 1 4 6 

Tetragnatha aff. pallescens Tet_pal 7 13 9 29 

Tetragnatha sp.1 Tet_sp1. 1 1 

Tetragnatha sp.2 Tet_sp2. 6 6 12 

Juveniles 

HUR Anyphaenidae Any 5 5 10 

Lycosidae Lyc 60 185 167 412 
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Salticidae Sal 5 21 12 38 

AMB Oxyopidae Oxy 1 1 

Thomisidae Tho 8 12 14 34 

Philodromidae Phi 2 2 

SPW Linyphiidae Lin 2 9 21 32 

Theridiidae The 1 1 2 

ORB Araneidae Ara 38 48 57 143 

Mysmenidae  Mys 1 1 

Tetragnathidae Tet 55 82 168 305 

  Total     223 416 535 1174 
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CAPÍTULO 2 

  

Este manuscrito será submetido na revista Wetlands. O manuscrito está formatado de 

acordo com as normas da referida revista. 

 

Diversity Patterns of Spider Communities in Highland Wetlands with Different 

Hydroperiods 

 

Abstract Wetlands in their natural state are sources of substantial benefit to society and 

the availability of water resources is an important aspect for the sustainability of a 

region. These ecosystems are one of the most endangered ecosystems by human 

activities. Climate change can have impacts on the functioning and on the biodiversity 

of wetlands. Changes in the period of inundation of wetlands may have direct impacts 

on the structure of different communities. Some studies have shown the importance of 

biotic interactions during flood and drought cycles, highlighting the role of terrestrial 

invertebrates, such as spiders. The objective of this study was to compare the diversity 

of spiders and their guilds in wetlands with different hydroperiods. The study was 

focused on spider communities grouped in different trophic guilds, which occur on 

wetlands with a high abundance. Twelve wetlands with different hydroperiods were 

selected for the study. A total of 1174 individuals (194 adults) of 11 families and 37 

morphospecies were sampled. The abundance and composition of spiders varied over 

time among hydroperiods. We found a higher variation in the structure of spider 

communities in wetlands with lower hydroperiod. Spider guilds appear to be able to 

tolerate different levels of drought as revealed by differences in hydroperiod. 

Conservation strategies to mitigate potential negative effects of climate change on 



37 

 

wetlands should take into account the variation of wetland response along hydroperiod 

gradients. 

 

Key words Drought, beta diversity, guilds, invertebrates, ponds. 

 

Introduction 

 

Simulations of the impacts of climatic variation on the hydrology of aquatic 

ecosystems have been proposed in recent decades, predicting that the water regime of 

aquatic ecosystems will be altered, and extreme processes, such as drought and flood, 

will be accentuated (Maurer 2007; Zhang et al. 2011). For South America, the 

predictions and consequences of climate change are still imprecise and contradictory, 

due to the few existing studies. For southern Brazil, predictions in precipitation models 

indicate increased rainfall for the year 2100 (Marengo 2010 et al., IPCC 2007). This 

variation will increase the period of inundation of many wetlands in the region 

(hydroperiod), with a direct impact on the structure of aquatic communities (Leauthaud 

et al. 2013). 

Wetlands are characterized by hydrological fluctuations, which vary in 

magnitude depending on the precipitation patterns and temperature of a region 

(Williams 2006, Mitsch and Gosselink 2000, Boix et al. 2004). During warmer seasons, 

in areas under the effect of rainfall seasonality, a great decrease in water level can 

occur, and even a complete drought (Batzer and Wissinger 1996; Zimmer et al. 2000; 

Whiles and Goldowitz 2005). Changes in wetland hydroperiods mainly affect small and 

intermittent areas, whose intrinsic importance has only recently been recognized 

(Williams 2006; Cereghino et al. 2008). Approximately 72% of the wetlands of southern 

Brazil are small and many of them intermittent (Maltchik et al. 2003). Intermittent 
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wetlands are strongly influenced by the precipitation models of a region and will be the 

first ecosystems to signal the effects of climate change, since they act as amplifiers of the 

regional climate instability (Molles and Dahm 1990).  

The hydroperiod operates as a regulator for the development of biological 

communities and ecosystem processes, allowing the coexistence of numerous species of 

invertebrates in wetlands (Williams 2006). Permanent wetlands offer a more stable 

habitat in terms of natural resources than temporary wetlands. In addition, these habitats 

are regulated by larger predators (e.g. fish) that strongly influence local diversity 

(Wellborn et al. 1996; Williams 2006). However, stress generated by the absence of 

water influences the adaptation of organisms to the physical characteristics of the 

environment (e.g. extreme temperatures) and causes changes on biological communities 

(Wellborn et al. 1996, Tarr et al. 2005, Heino et al. 2015). The hydroperiod regime 

profoundly shapes the distribution of wetland invertebrate communities (Stenert & 

Maltchik 2007; Avila et al. 2011; Sim et al. 2013). During their life cycle, several 

aquatic invertebrates export energy out of the aquatic system, being a source of food for 

predators, such as spiders (Nakano and Murakami 2001; Sanzone et al. 2003). The 

effects of the hydroperiod in spider communities were examined in rice fields, but not 

specifically in natural wetlands with different hydroperiods (Rodrigues et al. 2008).  

Some studies have shown the importance of biotic interactions during flood and 

drought cycles showing that the number of species that colonize wetlands after flooding 

increases over time (Williams 2006; O'Neill and Thorp 2014). Thus, environmental 

variability strongly influences the richness and abundance of invertebrates, especially in 

temporary habitats where there are high environmental fluctuations (Binckley and 

Resetarits 2009, Plenzler and Michaels 2015). Organisms that live in these intermittent 

environments develop physiological, morphological or behavioral adaptations to 
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survive, establishing different types of guilds (Williams 2006; Florencio et al. 2009). 

Discordant patterns in species and guild diversity may reflect species-specific responses 

to environmental variability, frequency and intensity of disturbances (Beisner et al. 

2006). 

The present study was focused on spider communities grouped in different 

trophic guilds, which occur on wetlands with a high abundance (Cunha et al. 2012; 

Nyfeller and Pusey 2014). The objective of this study was to compare the diversity of 

spiders and their guilds in wetlands with different hydroperiods. The following 

questions was raised: 1) How does the hydroperiod influence the abundance, richness, 

and composition of spider species and guilds in wetlands? Our hypotheses were: 1) 

Wetlands with longer hydroperiods will have higher abundance and diversity of spiders 

and guilds; 2) The spider composition will be structured based on the variability 

patterns of the hydroperiod, and shorter hydroperiods will have a higher beta diversity 

of spiders than wetlands with longer hydroperiods.  

 

Methods 

 

Study area 

 

The study was done in Bom Jesus, Rio Grande do Sul, Brazil, located in the Upper 

Plateau region of Rio Grande do Sul, an area also known as altitude or highland fields. 

The local vegetation consists of natural grasslands with predominance of grasses and 

Mixed Ombrophilous Forest (Araucaria forest), belonging to the Atlantic Forest Biome. 

The wetlands of this region are small, between 1 and 3 ha, with different degrees of 

intermittency The climate is marked by winters with negative temperatures and mild 
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temperatures starting on spring (Rambo 2000) and is classified as temperate super-

humid. The annual average temperature is 14.5°C, and negative temperatures can occur 

between April and November. The average annual precipitation varies from 1.500 to 

1.700 mm, without a very well defined dry season. The region present water level 

variations in the wetlands that are strongly influenced by local precipitation and 

evaporation models, being ideal for studies of hydrological dynamics. 

 

Sampling design and environmental parameters 

 

Twelve wetlands with different hydroperiods were selected for the study. The selection 

of wetlands was based on the following criteria: natural condition, average depth of 

approximately 1 m and surface area ranging from 1 to 3 ha. The minimum distance 

between wetlands was 300 m, in order to minimize possible effects of spatial 

autocorrelation (Legendre and Legendre 2012). Monitoring of the wetland hydroperiod 

was carried out monthly over a period of 12 months (September 2012 to September 

2013). The presence of water, drought events and the flood area of each wetland were 

evaluated during the study. The wetlands were classified into three hydroperiod 

categories: 1) short hydroperiod wetlands (areas that have dried for five months or 

presented a reduction of 70 to 90% of their total flood area between late spring and early 

fall in the monitored months); 2) medium hydroperiod wetlands (areas that have dried 

for three months or presented a reduction of 70 to 90% of their total flood area between 

late spring and mid-summer in the monitored months); and 3) long hydroperiod 

wetlands (areas that did not dry out and whose total flood area reductions did not reach 

levels above 50% over the monitored months). Dissolved oxygen, pH, water 

temperature, total dissolved solids, conductivity, redox potential and turbidity were 
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abiotic variables measured in situ by a multiparameter water quality checker (HORIBA 

U-22). Additionally, the area, the perimeter, and the distance to the nearest nearby 

wetland were measured directly in the field with the help of a global positioning system 

(GPS Garmin GPSmap 62st). Meteorological data from INMET (National Institute of 

Meteorology) were obtained from the meteorological station located in the municipality 

of Bom Jesus. In order to reveal climatic temporal variations throughout the study, the 

data were grouped in monthly periods, starting on September 2012. 

 

Spider sampling 

 

The spiders were sampled between September 2013 and April 2014, in four seasonal 

periods: 1) September 2013 (winter); 2) November 2013 (spring); 3) February 2014 

(summer); and 4) April 2014 (autumn). Five spider samples were collected in each 

wetland, totaling 60 samples per sampling period. The spider sampling was carried out 

using a sampling device adapted from Raizer and Amaral (2001) and Cunha et al. 

(2012). The delimitation of the sampling area was done using a 1 m floating PVC 

frame connected to an iron frame of the same size through a 60 cm high nylon screen. 

After the manual collection of all the visible individuals inside the square, 25 sweeps 

were performed with a frame dipnet, to increase the efficiency in capturing not visible 

spiders. A spray bottle containing alcohol (70%) was used to sample possible escaping 

spiders. The spiders sampled were preserved in 80% ethanol for subsequent 

identification in the laboratory. The spiders were identified to the lowest possible 

taxonomic level. The juveniles were identified only to family level, as the identification 

at lower level needs mature adults with developed sexual characters. The families of 

juvenile and adult spiders were classified into different guilds (according to Rodrigues 
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and Mendonça 2012): web spinners: 1) orb weavers - ORB (construct bidimensional 

webs) and 2) space web sheet builders - SPW (construct tridimensional webs); and 

hunters: 1) hunting runners - HUR (search and hunt their prey actively) and 2) 

ambushers/stalkers - AMB (do not build webs but sit-and-wait for their prey). 

 

Data analyses 

 

It was applied a Principal Component Analysis (PCA) to summarize 

environmental variables after standardizing all variables by z-score (Legendre and 

Legendre 1998). Axis retention was evaluated under the Broken-Stick criterion (Jackson 

1993). The scores of the retained axes were used to test whether hydroperiods differ in 

environmental characteristics using Permutational Multivariate Analysis of Variance 

(PERMANOVA). A PERMANOVA was also used to evaluate the variation of climatic 

data between more (May to October) and less (November to April) cold months. 

 

Local diversity 

 

The abundance per pond was considered as the total number of individuals 

captured in the five samples. The species richness was considered as the total number of 

adult morphospecies. The effects of the hydroperiod and its temporal variation on 

richness, total abundance and Simpson’s diversity were evaluated through Repeated 

Measures ANOVA (RM–ANOVA). The interaction of the sampling period (total) and 

the different categories of hydroperiod were considered in these analyzes. Tukey tests 

were applied a posteriori for multiple comparisons of richness and abundance between 
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the different hydroperiods and samplings. The Levene test verified the variance of 

homogeneity, and the Kolmogorov-Smirnov test confirmed the normality of the data. 

The spiders were grouped in hunting spiders (HUR + AMB) and weaver spiders 

(ORB + SPW) due to the low number of individuals sampled from two guilds (AMB 

and SPW). The differences in the total number of individuals of each guild, richness, 

Simpson's diversity index, between the different habitat structures were evaluated by 

Generalized Linear Models (GLMs). The Poisson model was used for counting data and 

Gaussian models to identity link function to the index. Count data were transformed 

using the square root to ensure the homogeneity of variances and linearity of the data. In 

case of overdispersion, standard errors in data were corrected using a quasi-Poisson 

model (Zuur 2009). 

 

Dissimilarity of communities 

 

Differences in the species and guild composition were analyzed by Non–metric 

Mutidimensional Scaling (NMDS), using sampling dates and hydroperiods as factors. 

Permutational Multivariate Analysis of Variance (PERMANOVA) was used to validate 

significant differences between hydroperiods, under the dissimilarity index of Bray-

Curtis. Analysis of multivariate homogeneity of group dispersion was used to test for 

differences in homogeneity of variances (PERMDISP, Anderson 2006), considering the 

centroids of each group (hydroperiods). The tests were performed based on Euclidean 

distance, and the mean distance to the centroid was considered as a hydroperiod 

measure for each pond. Pairwise comparisons with the mean dispersion values of the 

groups were performed using Tukey test. Indicator Species Analysis was performed to 

determine which morphospecies (or families) discriminated the different hydroperiods 
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(Dufrêne and Legendre 1997). All analyzes were performed in R program (R Core 

Team 2015) using the packages vegan (Oksanen et al. 2015), labdsv (Roberts 2015) and 

betapart (Baselga et al. 2012).  

 

Results 

 

The first three axes of the PCA with the physical and chemical variables 

explained 63.6% of the total variation of the data. The pH (r = 0.52) and dissolved 

oxygen values (OD; r = 0.41) were the most important in ordering the first axis, while 

conductivity (r = 0.61), water temperature (r = -0.54), and total solids (TDS; r = 0.45) 

were the main variables in the second axis. The physical and chemical variables did not 

vary among wetlands with different hydroperiods (F = 1.14, p = 0.18). The climatic data 

of the region showed a temporal variation between the periods of Autumn-Winter and 

Spring-Summer (F = 5.08, p = 0.01) (Sup. 1). 

 

Local diversity 

 

A total of 1174 individuals (194 adults) of 11 families and 37 morphospecies 

were sampled. Lycosidae (38.16%), Tetragnathidae (31.43%) and Araneidae (13.12%) 

were the dominant families. The dominant species were Sphecozone ignigena (29 

individuals), Tetragnatha aff. pallescens (28), Diapontia uruguayensis (25), 

Glenognatha lacteovittata (14), Erigoninae sp. (13) and Tetragnatha sp. 2 (12). A total 

of 444 individuals occurred in the wetlands with short hydroperiod, 336 in the wetlands 

with medium hydroperiod and 394 in the wetlands with long hydroperiod. The guild 

with the highest number of adult spiders was weaver (67%), being 38% ORB and 29% 
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SPW. Hunters comprised 33% of the spiders collected, being 26% HUR and 7% AMB. 

In short hydroperiod wetlands, 64% of the spiders collected were hunters, while in the 

medium and long hydroperiod wetlands, 64% and 61% of the total individuals sampled 

were weavers, respectively. 

The richness of families varied over time (F = 5.11, p < 0.01), but not between 

wetlands with different hydroperiods. Richness of spider morphospecies varied between 

September and February (p = 0.01), between September and April (p = 0.02), November 

and February (p = 0.05) and November and April (p = 0.03). The richness of adult 

spiders did not vary over time and among wetlands of different hydroperiods. 

Additionally, Simpson's diversity did not differ among the different hydroperiods. 

The abundance of spiders varied over time among hydroperiods (F = 2.65, p = 

0.04) (Fig. 1). In November, spider abundance was higher in short than in medium (p = 

0.03) and long (p = 0.04) hydroperiod wetlands. In April, spider abundance was higher 

in long than in short hydroperiod wetlands (p = 0.05). The number of individuals of 

hunter spiders in wetlands of short hydroperiod was higher than in the wetlands of 

medium and long hydroperiods (p = 0.01) (Fig. 2). In relation to weaver spiders, there 

was a progressive increase in the number of spiders with the hydroperiod, but there 

were no significant differences. 

 

Dissimilarity of communities 

 

The beta diversity of the spider morphospecies was not influenced by the 

hydroperiod. However, considering the different guilds, the beta diversity of hunter 

spiders, represented by the average values of distance between the centroids, differed 

significantly (F = 8.75, p < 0.01). The average dispersion of the community was highest 

in wetlands with short hydroperiod in relation to wetlands with medium hydroperiod (p 



46 

 

= 0.04) and long hydroperiod (p < 0.01) (Fig. 3). In relation to weaver spiders there was 

no significant difference. 

The composition of spider morphospecies showed a segregation between the 

wetlands of different hydroperiods (F = 1.83, p = 0.02) and sampling dates (F = 4.29, p 

< 0.01) (Fig. 4). The variation between hydroperiods was mainly between short and 

long hydroperiod wetlands. The composition varied over time mainly between the 

months of September-November and February-April. The composition of hunting (F = 

3.17, p < 0.01) and weaver spiders (F = 1.63, p = 0.05) varied between wetlands with 

different hydroperiods and over time (Fig. 5a and 5b). The Lycosidae and Salticidae 

families were associated with the short hydroperiod wetlands, and the Tetragnathidae 

weaver spider family was associated with long hydroperiod wetlands. Some taxa of 

spiders were considered indicative of hydroperiods: young individuals of the Lycosidae 

(IV = 0.713, p = 0.041) were indicative of short hydroperiod wetlands, Theridiidae (IV = 

0.866, p = 0.048) was indicative of medium hydroperiod wetlands and Tetragnatha aff. 

pallescens (IV = 0.824; p = 0.041) was indicative of long hydroperiod wetlands. 

 

Discussion 

 

The results do not at all support the hypothesis that wetlands with long 

hydroperiod present higher values of richness and abundance of spiders. However, the 

results support that the composition of spider morphospecies varies between wetlands 

with different hydroperiods. Consequently, the hydroperiod had a significant influence 

on communities’ patterns (Whiles and. Goldowitz 2005). A higher variation in the 

structure of hunter spiders was found in wetlands with lower hydroperiod (short and 

medium). These results show the importance of the hydroperiod for spiders in wetlands, 
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especially in dry periods. Also, these findings are relevant in terms of spider biology 

and ecology as they define the importance of wetlands as temporary habitats for groups 

of non-fully aquatic organisms (Williams 2006). Understanding these boundary 

conditions is crucial in predicting the structure and function of wetland communities in 

future climate scenarios (Brooks 2009).  

In the present study, the hydroperiod duration seems to be the most important 

limiting factor for the occurrence of species. Spiders of the Tetragnathidae family were 

indicative of long hydroperiod wetlands. The greater stability of surface water in long 

hydroperiod wetlands may act as an environmental filter, facilitating the establishment 

of specific groups whose life cycle is related to the presence of water (Foelix 1996, 

Cardoso et al. 2011). The availability of emergent prey can also be an explanation for 

the occurrence of the Tetragnathidae family in these areas (Foelix 1996, O'Neill and 

Thorp 2014). The spiders of the Lycosidae family were indicative of the medium 

hydroperiod wetlands. Individuals in this family often prefer warm and sunny places 

(Graham et. al. 2003). Spiders in wetlands with medium hydroperiod may be favored by 

the changes related to the permanence of water and less predators (Schneider and Frost 

1996; Raizer and Amaral 2001). The short hydroperiod wetlands were favorable to 

hunter spiders, as it should facilitate their direct foraging activity. Specifically, highly 

mobile spider species such as cursorial hunting spiders can temporarily occur in 

different patches, characterizing the formation of different communities and high beta 

diversity (Buchholz 2010). 

The hydroperiod of the wetlands studied varied widely, and while most areas 

maintained a similar community structure within the colder months, they clearly 

differed at the time of desiccation, with some wetlands drying and showing an increase 

in species dissimilarity. The results identified the differences between the water-fillled 
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periods and the periods of water level reduction, evidencing a defined temporal 

dynamics, since the abundance and composition of spiders varied over time. This 

variation can be related to the life cycle of invertebrate species (Stenert and Maltchik 

2007). Paetzold and Tockner (2005) and Jonsson and Wardle (2009) showed that 

freshwater subsidies are important for invertebrate community structure on adjacent 

land, specifically for spiders as predators of emerged aquatic insects. 

During flood periods, in September and November, there was a higher similarity 

of species composition. Though, in periods of drought, there was a higher occurrence of 

different families and guilds. However, the structure of the weaver spider communities 

showed a higher homogeneity than hunters communities between the different 

hydroperiods over time. Unfavorable conditions, such as those caused by drought of 

habitat may force individuals to disperse (Krauss et al. 2003). However, in permanent 

wetlands with higher habitat stability, a low dispersion rate is expected (Bilton et al. 

2001). The predation-permanence gradient model emphasizes that changes in freshwater 

community composition are expected to change along the hydrological from short 

hydroperiods to long hydroperiods (Wellborn et al. 1996). Considering the predictions 

of the predation-permanence gradient model, spider communities may reflect these 

changes in biotic interactions, as well as variances in tolerance to hydroperiod length 

(Buchholz and Schröder 2013). Additionally, microclimate (eg, temperature, humidity) 

and soil characteristics can be important determinants of spider distributions (Hore and 

Uniyal 2008). The environmental characteristics may change gradually and predictably 

with time, according to the wetland hydroperiod (Wellborn et al. 1996; Williams 2006). 

In addition, spiders present species-specific tolerances to environmental variation in 

abiotic and biotic characteristics (Entling et al. 2007, Cardoso et al. 2011).  
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Spider guilds can be able to tolerate different levels of drying as revealed by 

differences in hydroperiod. The studied families had a comparatively broader and 

distinct niche between the wetlands with shorter hydroperiods, indicating a greater 

amount of species adapted or tolerant to the decrease of water (Verberk et al. 2008). 

Many morphospecies preferred drier habitat conditions, while the presence of a more 

specialized fauna, such as weaver spiders can be observed in wetlands of longer 

hydroperiod. It is possible to state that certain species of spiders are clearly affected by 

the local changes caused by the hydroperiod in a small spatial scale, making them 

suitable as focal species to evaluate environmental changes (Pearce and Venier 2006). 

Conservation strategies to mitigate potential negative effects of climate change 

on wetlands should take into account the variation of wetland response along 

hydroperiod gradients (Waterkeyn et al. 2008). Wetlands, even on a small spatial scale, 

may have differences on communities’ structure in relation to other wetlands in the 

same region and with different hydroperiod (Gascon et al. 2005). Thus, future scenarios 

involving climate change and spider conservation should take into account the 

hydroperiod of wetlands as a regional climate proxy (Wiggins et al. 1980). Based on 

these results, it is possible to extract a specific base of ideas for successful management 

in wetlands considering the need for conservation of arthropods. First, conservation 

must include wetlands with different hydroperiods ranges, since hydroperiod is an 

important component for the structure of spider communities. Second, the conservation 

of hydroperiod dynamics over time is one of the factors that affect spider communities 

and should therefore be considered. Finally, wetlands with different hydroperiods must 

be created, especially in agricultural landscapes, thus increasing regional environmental 

heterogeneity. The structure of wetland communities often differ from one another 

because of their isolated condition (Dugan 1993, Oertli et al. 2002). Therefore, for the 



50 

 

sake of the conservation of arthropod fauna, a spatial and temporally heterogeneous 

mosaic of wetlands should be created to ensure the ecological needs of aquatic 

invertebrates and spiders (Heino 2001, Cristofoli et al. 2010). These approaches are 

particularly relevant for the future, as changes in climatic characteristics and disturbance 

regimes (hydroperiod) associated with global change are likely to alter the mapping of 

the abiotic and biotic characteristics in the geographic space, with profound 

consequences for the dynamics of the spider communities. 
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Figures 

Fig. 1 Total abundance of spiders throughout sampling dates in wetlands with different 

hydroperiods in Southern Brazil. S = Short; M = Medium; L = Long, hydroperiods. 
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Fig. 2 Average abundance of hunting spiders among the different hydroperiods (S - 

Short, M - Medium, L - Long) in wetlands of southern Brazil.
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Fig. 3 Beta diversity of hunting spiders among the different hydroperiods (S - Short, M 

- Medium, L - Long) in wetlands of southern Brazil. The differences in the dispersions 

of each group represent differences in the community composition between the samples 

within each sampling date. 
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Fig. 4 Non-Metric Multidimensional Scaling (NMDS) ordinations for the spider 

morphospecies sampled from 12 wetlands (Stress = 12.0). Each polygon represents the 

sample boundaries of the same hydroperiod. Hydroperiods: Black = Short; Gray = 

Medium; Light gray = Long 
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Figs. 5a and 5b Non–Metric Multidimensional Scaling (NMDS) ordinations of all 

sample units obtained in the twelve wetlands for hunting spiders (a) and weavers (b) 

(Stress = 9.3 e 5.1). Each point represents a wetland in a sampling date and hydroperiod 

groups are encircled in ellipses based on standard errors with 99% confidence limits.  

The arrows shows the significantly variation in the structure of the spider communities 

over time (September 2013, November 2013, February 2014 and April 2014), and 

indicate the direction of maximum change. Hydroperiods: Circles = Long; Triangle = 

Medium; Cross = Short. 
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Fig. S1 PCA with the climatic variables for each month from September 2012 to April 

2014. 
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CAPÍTULO 3 

Este manuscrito será traduzido e submetido na revista Oecologia. O manuscrito está 

formatado de acordo com as normas da referida revista. 

 

Estrutura e composição de comunidades de aranhas em um gradiente 

latitudinal de áreas úmidas costeiras subtropicais  

 

Resumo Os padrões da biodiversidade relacionados ao gradiente latitudinal 

podem ser avaliados com base em paradigmas ecológicos. Recentemente um elevado 

número de impactos ambientais globais tem surgido, incluindo mudanças climáticas. 

Invertebrados, como as aranhas, podem ser adequados como organismos de alerta 

precoce em relação a alterações ambientais. O nosso objetivo foi examinar a influencia 

do gradiente latitudinal, em diferentes biomas, na determinação da estrutura e 

composição de assembleias de aranhas. Foram realizadas duas coletas no ano de 2015 

em 24 áreas úmidas costeiras considerando os biomas Pampa e Mata Atlântica. Foi 

observado um total de 1375 aranhas (532 adultos), distribuídas em 12 famílias. A 

abundância e a riqueza de famílias de aranhas variaram de acordo com a latitude entre 

os diferentes biomas. A partição aditiva da riqueza mostrou que a riqueza observada na 

menor escala foi menor do que a esperada. A riqueza entre áreas úmidas e entre regiões 

foi maior do que a esperada. Já entre biomas os valores observados foram similares aos 

valores esperados. Os valores de diversidade beta, considerando os componentes de 

substituição e aninhamento foram relativamente heterogêneos entre os biomas. Os 

resultados evidenciam que a distribuição de espécies de aranhas ao longo dos biomas é 

influenciada pelo gradiente climático latitudinal. Esses dados podem fornecer uma 
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informação importante no futuro sobre os efeitos das mudanças climáticas em áreas 

úmidas. 

 

Palavras-chave: Diversidade beta, Macroclima, Biomas, Escala espacial, Componentes 

da diversidade 

 

Introdução 

 

Ambientes próximos e com condições de habitat similares possuem comunidades 

formadas a partir de um determinado conjunto de espécies que estão sujeitas a filtros 

ambientais (Peres-Neto e Legendre 2010; Declerck et al. 2011; D’Amen et al. 2015). 

Entretanto, à medida que a dissimilaridade ambiental aumenta com a distância, a 

similaridade na composição de espécies diminui (Soininen et al. 2007). A importância 

de processos bióticos e históricos também contribui para a configuração espacial de 

comunidades, como agregação espacial, especiação, extinção e eventos estocásticos 

(Ackerly 2003). Um bom exemplo da relação entre dissimilaridade e distância entre 

áreas é a variação da biodiversidade com a latitude (Stevens 1989; Willig et al. 2003). 

Diversas hipóteses existem para explicar esse padrão de distribuição da biodiversidade, 

tais como a heterogeneidade espacial e a extensão das zonas climáticas (Willig et al. 

2003). Os padrões da biodiversidade relacionados ao gradiente latitudinal podem ser 

avaliados com base em paradigmas ecológicos (Holyoak et al. 2005). A presença de 

ambientes distintos dentro de uma paisagem, e a variação da sua distribuição em uma 

região, conjuntamente com a mudança do clima, leva a um aumento na diversidade beta 

(Willig et al. 2003; Andrew e Hughes 2004).  Assim, a variação na composição de 
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espécies em distintas escalas espaciais avalia a medida de diversidade beta, e seus 

componentes (substituição e aninhamento) (Soininen et al. 2007; Baselga et al. 2012).  

A dinâmica espaço-temporal da biodiversidade (e.x. colonização, ocupação e 

extinção) é fortemente influenciada pelos impactos antrópicos, causando efeitos 

negativos na biodiversidade (Walther et al. 2002; Haddad et al. 2015). Nas últimas 

décadas, muitos estudos baseados em simulações foram feitos para investigar possíveis 

impactos da variação climática em ecossistemas aquáticos (Maurer 2007; Zhang et al. 

2011). Embora ainda incertas, as mudanças projetadas na temperatura e precipitação 

possivelmente levarão a grandes alterações na distribuição de espécies, com efeitos 

negativos na biodiversidade em escalas regional e global (Williams 2006). Alterações 

decorrentes da variação climática são esperadas, das quais destacamos as mudanças nas 

faixas geográficas de ocupação das espécies, com deslocamento em direção aos polos 

da terra (Parmesan et al. 1999). Além disso, as mudanças climáticas modificam ciclos 

biogeoquímicos, regimes de distúrbios e a distribuição de biomas (Hampe and Petit 

2005, Brooks 2009). Devido à falta de conhecimento específico sobre os fatores que 

afetam a estrutura de muitas assembleias de invertebrados e suas relações, há uma 

limitação na capacidade de se prever como diferentes comunidades irão responder a um 

clima alterado (Hughes et al. 2003). Gradientes latitudinais fornecem um bom modelo 

para se compreender melhor os potenciais impactos das mudanças climáticas nos 

organismos (Andrew e Hughes 2004).  

Projeções futuras mostram que áreas costeiras podem ser impactadas pela 

elevação do nível do mar, padrões de chuva alterados e aumento de eventos climáticos 

severos, todos fortemente ligados com os padrões de biodiversidade (Nicholls & Lowe 

2004). Áreas úmidas localizadas em diferentes biomas, podem ser úteis para a 

compreensão do papel do clima atual na estruturação de assembleias e prever respostas 
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às mudanças climáticas futuras (Erwin 2009). Invertebrados, como as aranhas, podem 

ser adequados como organismos de alerta precoce em relação a alterações ambientais. 

Aranhas tem alta riqueza de espécies, são abundantes, simples de amostrar e tem 

distintas preferências de habitats (Raizer et al. 2005, Schirmel et al. 2012). 

Considerando que a distribuição geográfica das espécies pode ser alterada em função 

da mudança climática, é importante avaliar as possíveis alterações na estrutura dessas 

assembleias.  

O nosso objetivo foi examinar o gradiente latitudinal, em diferentes biomas, na 

determinação da estrutura e composição de assembleias de aranhas. Especificamente, 

(1) comparar a abundância de indivíduos, a riqueza e a composição de morfoespécies de 

aranhas entre áreas úmidas ao longo do gradiente latitudinal; (2) analisar possíveis 

influências climáticas na composição de espécies de aranhas em áreas úmidas do bioma 

mais frio (Pampa) e do bioma mais quente (Mata Atlântica); (3) avaliar os padrões de 

diversidade beta de aranhas em uma escala latitudinal extensa e de transição de dois 

biomas. As aranhas são predadores generalistas presentes em diversos ambientes, 

possuindo uma ampla diversidade de espécies e de estratégias de vida. Nossa hipótese é 

que há uma maior riqueza e abundância de aranhas em áreas úmidas do bioma Mata 

Atlântica, bem como uma diferente composição de espécies, havendo o aninhamento de 

espécies entre os biomas. Já se o aumento da temperatura está ocorrendo, a presença de 

espécies provenientes do bioma Mata Atlântica poderá ser observada nas áreas úmidas 

do bioma Pampa, com uma maior diversidade de espécies em escalas menores.  

 

Métodos 

 

Área de estudo e delineamento amostral 
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O estudo foi realizado em áreas úmidas localizadas em dois biomas brasileiros: Mata 

Atlântica e Pampa, incluindo áreas consideradas de transição entre os biomas, 

representando uma distância de aproximadamente 600 km de extensão na região costeira 

(Fig. 1).  O bioma Mata Atlântica estende-se pela costa brasileira desde o Estado do 

Rio Grande do Norte até o norte do Rio Grande do Sul. A vegetação é caracterizada 

por Floresta Atlântica Pluvial e Floresta Atlântica Semidecídua. O clima na região Sul 

do Brasil é considerado subtropical com temperatura média de 14ºC e precipitação 

média anual de 1.600 mm, com chuvas bem distribuídas ao longo de todo ano. O 

bioma Pampa localiza-se no sul e oeste do Rio Grande do Sul e abrange uma grande 

parcela dos campos sulinos. O limite dos biomas Mata Atlântica e Pampa é muito 

discutido entre pesquisadores, não havendo um consenso (Radambrasil 1986). O 

predomínio de áreas abertas da Planície Costeira do Rio Grande do Sul foi decisivo para 

que a Planície Costeira fosse categorizada como bioma Pampa. Apesar de existirem 

domínios de vegetação característicos de Mata Atlântica na Planície Costeira, para as 

áreas úmidas o bioma deve ser considerado como Pampa já que a maioria desses 

ecossistemas está inserida em matrizes abertas de campos rupestres.  

O clima é considerado de transição entre os climas subtropical (ao norte) e 

temperado (ao sul). O período mais chuvoso coincide com o verão, diminuindo no 

inverno, podendo a precipitação média anual variar de 1.200 a 1.600 mm e a 

temperatura média anual de 13°C a 17°C. Os campos são constituídos principalmente 

por vegetação herbácea com predomínio de gramíneas e ciperáceas. Em algumas 

regiões há mosaicos de campos com fragmentos isolados de florestas.  

 

Coleta e processamento de dados 
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Duas coletas foram realizadas (setembro e novembro de 2015) em um total de 24 áreas 

úmidas costeiras considerando os dois biomas, Pampa e Mata Atlântica. No bioma Mata 

Atlântica e no bioma Pampa foram realizadas coletas em oito áreas úmidas costeiras 

distribuídas em três municípios. Adicionalmente, foram realizadas coletas em oito áreas 

úmidas na região de transição dos dois biomas, entre os municípios de Torres e Palmares 

do Sul. A zona de transição foi definida por aproximadamente 50 km Norte e Sul do 

limite dos biomas estabelecido pelo IBGE (i.e. paralelo 30º). As áreas úmidas 

possuíam tamanho similar, sendo menor que 1 ha. e estrutura do habitat caracterizada, 

principalmente, por plantas emergentes e gramíneas.  

Um total de cinco amostras aleatórias (1m²) foram realizadas no solo e entre a 

vegetação das áreas úmidas. A coleta dos indivíduos foi realizada através de um 

dispositivo de amostragem adaptado de Raizer e Amaral (2001) e Cunha et al. (2012). A 

delimitação da área de amostragem foi através de um quadrado flutuante de PVC de 

1m² conectado a uma armação de ferro de mesmo tamanho com uma tela de nylon de 60 

cm de altura para evitar a fuga das aranhas. Após a coleta manual com pinça de todos os 

indivíduos visíveis a olho nu, foram realizadas varreduras com a ajuda de uma rede 

entomológica aquática no interior e no entorno do quadrado para aumentar a eficiência 

na captura de aranhas não visíveis em campo. Um frasco spray contendo álcool e água 

(70%) foi utilizado para auxiliar na coleta de aranhas que estivessem eventualmente 

escapando. As aranhas coletadas manualmente e junto com a biomassa vegetal dentro 

da rede entomológica aquática foram preservadas em álcool etílico (80%) para posterior 

triagem e identificação em laboratório. As aranhas foram identificadas ao menor nível 

taxonômico possível. Os indivíduos juvenis foram identificados apenas até família, pois 

a identificação em menor nível necessita de indivíduos adultos com caracteres sexuais já 
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desenvolvidos. A abundância de aranhas foi considerada como a contagem total de 

indivíduos das parcelas por área. A riqueza de aranhas foi considerada como o número 

total de famílias dos indivíduos adultos.  

 

Análise de dados 

 

Diversidade local 

 

As diferenças no número total de indivíduos de jovens e adultos, na riqueza de espécies, 

na diversidade de Simpson, entre as diferentes áreas úmidas, utilizando a latitude como 

variável independente foi avaliada através de modelos lineares generalizados (GLMs). 

Nós utilizamos o modelo de Poisson para dados de contagem e modelos Gaussianos e 

função de ligação de identidade para os índices. Em caso de superdispersão, corrigimos 

os erros padrão usando um modelo quasi–Poisson (Zuur 2009). Análises de espécies 

indicadoras (Dufrene e Legendre 1997) foram realizadas para determinar qual 

morfoespécie (ou família) discriminou os diferentes biomas. 

 

Diversidade beta  

 

Análise de Variância Multivariada por Permutação (PERMANOVA) foi usada 

para analisar as diferenças na composição de famílias, considerando o total de 

indivíduos, e de jovens e adultos separadamentea partir das áreas úmidas de diferentes 

regiões (Pampa, Transição e Mata Atlântica). NMDS com a dissimilaridade de Bray-

Curtis foi usado para avaliar as relações entre as amostras de acordo com a região de 

estudo. Todas as análises foram feitas no programa R (R Core Team 2015) utilizando os 
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pacotes vegan (Oksanen et al. 2015), labdsv (Roberts 2015) e betapart (Baselga et al. 

2012). 

Para avaliar a partição da diversidade foram consideradas as diferentes áreas 

úmidas, regiões e biomas como níveis hierárquicos. Dessa forma, foi utilizado o método 

de partição aditiva da diversidade total para avaliar variabilidade da diversidade nas 

diferentes escalas espaciais.  Assim, os dados foram analisados utilizando o seguinte 

esquema hierárquico: (α) diversidade dentro das áreas úmidas; (β1) variação da 

diversidade entre as áreas úmidas; (β2) variação da diversidade entre as regiões; (β3) 

variação da diversidade entre biomas (Fig. 1). Este método permite a comparação da 

variabilidade em cada nível hierárquico, já que gera valores percentuais de variância. O 

teste avalia se os valores observados são mais altos ou mais baixos do que os esperados, 

aleatoriamente, através do cálculo das proporções de randomizações em que as 

estatísticas (componentes da diversidade) são iguais ou maiores do que os valores 

observados (Lande 1996). Altas proporções indicam que os valores observados são mais 

baixos do que o esperado ao acaso. Em contraste, a baixa proporção indica que os 

valores observados são maiores do que o esperado. Foi utilizado um modelo nulo para 

avaliar a significância dos valores observados em relação aos valores esperados para 

cada escala hierárquica através de 9999 aleatorizações baseadas em amostras (Crist et 

al. 2003). Utilizando aleatorizações baseadas em amostras (Crist et al. 2003) foi 

preservada a agregação interespecífica para cada escala (Ribeiro et al. 2008).  

Para examinar se os padrões de diversidade beta de aranhas foram estruturados através 

de aninhamento ou substituição, a diversidade beta foi particionada nestes dois 

componentes (βSNE e βSIM), assim como a diversidade beta geral de Sorensen (βSOR) 

(Baselga 2012). Foi avaliada se as partições foram maiores ou menores do que o 

esperado por acaso através da comparação com matrizes nulas, usando 10 000 
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permutações. Foi utilizado o método R1 (fixo-proporcional) na matriz nula a partir da 

função ecosim para realizar as simulações, e a função nestedbetasor para particionar a 

diversidade beta. Esse método utiliza o z-score padronizado para examinar se os valores 

observados são maiores do que os esperados ao acaso (modelo nulo) das 10 000 

permutações. 

 

Variáveis macroclimáticas 

 

As variáveis macroclimáticas foram obtidas a partir do WorldClim 

(http://www.worldclim.org/bioclim) em uma resolução de 0.5 minutos (Hijmans et al. 

2005). Uma análise de componentes principais (PCA) foi realizada com as 19 variáveis 

bioclimáticas disponíveis relacionadas à temperatura e precipitação derivadas de valores 

mensais. A retenção dos eixos foi avaliada sob o critério Broken-Stick (Jackson 1993). 

O escore dos eixos para a seleção de variáveis foi utilizado. A partir dos resultados 

obtidos selecionamos as seguintes variáveis: (1) Temperatura Média Anual (bio1); (2) 

Sazonalidade da Temperatura (bio4), (3) Temperatura Máxima do Mês Mais Quente 

(bio5); (4) Variação da Temperatura Anual (bio7), (5) Precipitação do Mês Mais Úmido 

(bio13); (6) Sazonalidade da Precipitação (Coeficiente de Variação) (bio15) (7) 

Precipitação do Trimestre Mais Seco (bio17) (8) Precipitação do Trimestre Mais Quente 

(bio18); As quatro primeira variáveis mostraram variações climáticas relacionadas a 

temperatura, e as demais variáveis denotaram variações na precipitação. Utilizamos 

essas variáveis como preditores da abundância de aranhas na escala regional a partir do 

uso de uma Regressão Linear Múltipla com um modelo stepwise como procedimento de 

seleção, usando o critério de informação Akaike (AICc) como critério de seleção. 

 

Resultados 
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Um total de 1375 aranhas (532 adultos), distribuídas em 12 famílias foi observada. As 

famílias dominantes foram Tetragnathidae (30.98%) Lycosidae (29.38%), Lyniphiidae 

(16.73%) e Araneidae (9.45%). Um total de 749 indivíduos foi amostrado em áreas 

úmidas da Mata Atlântica, 322 em áreas úmidas da Transição e 304 em áreas úmidas do 

Pampa. A abundância (Z = 3.76, P < 0.01) (Fig. 2) e a riqueza de famílias (Z = 7.09, P < 

0.01) de aranhas variaram de acordo com a latitude entre os diferentes biomas, 

aumentando conforme a diminuição da latitude, assim sendo menor em áreas úmidas do 

Pampa e maior em áreas úmidas da Mata Atlântica. Valores positivos para o primeiro 

eixo PCA estiveram associados ao bioma Mata Atlântica, já os valores negativos 

estiveram associados ao bioma Pampa (Z = 11.61, P < 0.01). Das oito variáveis 

climáticas utilizadas, a sazonalidade da temperatura (bio4), e a sazonalidade da 

precipitação (bio15) foram os principais fatores que influenciaram a abundância de 

aranhas (F = 8.89, P < 0.01). 

As famílias de aranhas Theridiidae (IV = 0.88, P < 0.01) e Salticidae (IV = 0.83, 

P = 0.01) estiveram associadas às áreas úmidas da Mata Atlântica. As famílias de 

aranhas Araneidae (IV = 0.97, P < 0.01) e Pisauridae (IV = 0.78, P < 0.03) estiveram 

associadas às áreas úmidas da Mata Atlântica em conjunto com as áreas úmidas da 

Transição. A partição aditiva da riqueza de famílias de aranhas mostrou que a riqueza 

observada na menor escala (α=dentro das áreas úmidas) representou 50.4% da riqueza 

total e foi menor do que a esperada pelo modelo nulo (P = 0.999). A riqueza entre áreas 

úmidas (β1) representou 17.8% da riqueza total e foi maior do que a esperada pelo 

modelo nulo (P < 0.001). Da mesma forma, a riqueza entre regiões (β2), que 

representou 22.7% da riqueza total, foi maior do que a esperada pelo modelo nulo (P < 

0.001). Já entre biomas os valores observados foram similares aos valores esperados. 
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(β3 = 9.1%, P = 0.9). Com a utilização do índice de diversidade de Shannon para a 

partição aditiva foi observado para as menores escalas avaliadas (α1 e β1) o mesmo 

padrão encontrado com a utilização da riqueza, porém a contribuição de ambos foi 

maior, representando 85% do total (Tabela 1).  

Os valores de diversidade beta, considerando os componentes de substituição e 

aninhamento foram relativamente heterogêneos entre os biomas. Com os dados das 

comunidades de aranhas de todas as áreas úmidas (total) e das áreas úmidas da Mata 

Atlântica os valores da diversidade de Sorensen e do componente de substituição foram 

menores do que o esperado por acaso (Fig. 3). Os histogramas com a frequência de 

comunidades de aranhas demonstraram uma distribuição das famílias organizada de 

acordo com os gradientes latitudinais. Dessa forma, evidencia a substituição das 

famílias ao longo dos diferentes biomas, e com diferentes variáveis macroclimáticas 

(Figura 4 e 5). 

 

Discussão 

 

Os resultados evidenciam que a distribuição de espécies de aranhas ao longo dos 

biomas é influenciada pelo gradiente climático latitudinal. Dessa forma, demonstram 

que a diversidade de aranhas aumenta com a diminuição da latitude, representando um 

padrão típico de distribuição da biodiversidade (Willig et al. 2003). Todavia, foram 

encontradas variabilidades específicas na estrutura de comunidades de aranhas em 

algumas áreas úmidas dentro de um mesmo bioma. Isso significa que, mesmo com um 

padrão geral influenciado pela latitude e por variáveis climáticas há uma variação das 

comunidades de aranhas que é dependente da escala (Cabra-Garcia et al. 2010). É 

possível argumentar que a latitude em conjunto com as condições climáticas seleciona 
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quais e quantas aranhas podem viver em cada localidade de forma distinta para cada 

bioma (Jiménes-Valverder et al. 2010).  

É possível que os artrópodes se beneficiem pelo aquecimento climático e por 

menores variações (e.g. secas) em latitudes maiores, e que ocorram mudanças nas 

interações ao longo dos gradientes climáticos em relação às observadas em latitudes 

mais baixas (Progar e Schowalter (2002); Andrew e Hughes 2005). Assim, é possível 

que espécies de biomas mais quentes se dispersem para mais frios, em latitudes maiores. 

O fato de que padrão de distribuição da diversidade foi obtido apesar dos fatores de 

confusão, enfatiza a robustez deste padrão e a probabilidade de que haja mais do que um 

fator correlacionado com a latitude que contribui para o gradiente (Entling et al. 2010). 

O clima é um dos fatores mais importantes na distribuição de aranhas em amplas 

escalas (Finch et al. 2008). Provavelmente pela maior estabilidade climática as áreas 

úmidas em menor latitude possuem uma maior disponibilidade de nichos. No entanto, 

os efeitos e a importância da latitude não podem ser desmembrados dos climáticos. A 

importância desses fatores na determinação dos padrões de diversidade e, em particular, 

dos gradientes de composição das espécies varia de acordo com a extensão espacial 

(Currie et al. 2004). A relevância da distância geográfica deve aumentar em escalas com 

maior extensão, onde o efeito da limitação de dispersão e fatores históricos é 

maximizado. Inversamente, em escalas muito pequenas (locais), o efeito de fatores 

como a agregação de indivíduos é determinante no decaimento da similaridade 

(D’Amen et al. 2015). Separar processos ambientais (e.g. a classificação de espécies ao 

longo de gradientes climáticos) e espaciais (e.g.agregação devido a limitações de 

dispersão) é uma tarefa complexa devido à sua correlação inevitável e geralmente alta. 

Assim, a maioria dos estudos conclui que processos de nicho e neutros agem em 

conjunto em sistemas naturais (Cottenie, 2005). 
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A partir da partição da diversidade beta com dados de riqueza de famílias, o 

padrão de distribuição observado mostrou uma relação com as menores escalas. Uma 

explicação para esse padrão pode ser a capacidade de muitas espécies para tolerar 

variações em fatores abióticos, e sua dispersão (Jiménez-Valverde et al. 2010). Era 

esperada uma maior variação em escalas maiores de análises, envolvendo entre-regiões 

e entre-biomas. A importância da diversidade beta aumentou apenas em relação a escala 

entre áreas úmidas (β1), para os outros componentes, a diversidade beta foi menor do 

que o esperado. Em escalas distintas, as famílias são distribuídas de forma agregada, o 

padrão de distribuição é muito provavelmente regido pela distribuição agregada de 

recursos e habitats em escala local e pela grande heterogeneidade entre os pontos de 

amostragem em pequenas escalas. 

Os maiores valores de aninhamento encontrados podem ser explicados pelos 

processos de dispersão que devem potencialmente sobrepor o controle de habitats, 

através de dinâmicas de efeitos de massa (source-sink), levando a espécies também 

ocupando habitats desfavoráveis. Particionar a diversidade beta em componentes de 

substituição e aninhamento forneceu uma visão mais detalhada sobre a dinâmica da 

diversidade beta em ambos os biomas. As aranhas possuem uma capacidade de 

dispersão passiva e não seletiva por balonismo (Bell et al. 2005). Devido à sua 

estratégia de dispersão por balonismo, a maioria das aranhas é altamente móvel e pode 

rapidamente resolver ocupar novos habitats (Blandenier et al. 2014). Essa característica 

pode indicar o maior aninhamento encontrado. A dinâmica entre áreas no espaço, como 

a dispersão e a migração, pode levar a um aumento da diversidade alfa e, portanto, a 

uma diminuição da diversidade beta, devido a um efeito homogeneizador da 

biodiversidade (Loreau 2000). Houve uma baixa dissimilaridade total média 

(diversidade beta) em áreas úmidas da Mata Atlântica, evidenciando uma relação 
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inversa entre diversidade beta e aninhamento (Wright e Reeves 1992). Determinar a 

contribuição destes dois processos na diversidade beta tem implicações importantes para 

o conhecimento na distribuição de espécies. Valores de diversidade beta observados 

maiores que os esperados entre áreas úmidas dentro de cada região indicam que as 

aranhas não estão distribuídas ao acaso dentro das áreas úmidas de uma região. Esse 

padrão pode indicar uma agregação de famílias nessa menor escala analisada (Ribeiro et 

al. 2008). A distribuição restrita de áreas úmidas em virtude de alterações ambientais na 

paisagem pode ajudar a explicar esses padrões agrupados. Considerando que a 

distribuição das áreas úmidas pode formar um mosaico de habitats com diferentes 

composições de recursos, a concentração de algumas espécies de aranhas pode depender 

de onde os recursos estão concentrados (Roshier et al. 2001).  Com o conhecimento 

sobre a distribuição latitudinal de comunidades de aranhas em áreas úmidas é possível 

determinar um padrão na estrutura dessas comunidades. Assim, as aranhas podem 

funcionar como organismos indicadores para esses ecossistemas ameaçados. Logo, 

esses dados podem fornecer uma informação importante no futuro sobre os efeitos das 

mudanças climáticas em áreas úmidas. 
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Figuras e Tabelas 

 

Fig. 1 Área de estudo (círculos) na planície costeira do sul do Brasil considerando os biomas 

Mata Atlântica e Pampa e área de Transição. As 24 áreas úmidas e a posição aproximada para 

cada componente da diversidade total são mostrados: α (dentro de áreas úmidas), β1 (entre as 

áreas úmidas), β2 (entre as regiões), β3 (entre os biomas) 
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Fig. 2 Relação entre abundância e latitude in todas as áreas úmidas na planície costeira do 

sul do Brasil considerando os biomas Mata Atlântica e Pampa 
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Fig. 3 Resultados da partição da diversidade beta geral (Sorensen), e dos componentes 

de substituição e aninhamento da diversidade beta para aranhas amostradas nos 

diferentes biomas.  As barras representam os z-scores resultantes da comparação com 

10 000 comunidades simuladas, usando o método R1 para restringir a matriz nula. Um 

maior z-score representa um maior valor para a faceta da diversidade beta do que o 

esperado pelo acaso e vice-versa. A significância dos z-scores é indicada com asteriscos 
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Fig. 4 Distribuição das 12 famílias de aranhas de acordo com o escalonamento 

multidimensional não-métrico (NMDS) em uma dimensão. Os tons de cinza das barras 

correspondem aos escores do PC 1, que estão relacionados à heterogeneidade 

macroclimática. Cores mais escuras estão associadas a maiores valores do PC 1 e cores 

mais claras estão associadas a menores valores do PC 1. Os valores são coeficientes de 

correlação entre cada variável macroclimática e o PC 1. No topo do gráfico, os valores 

do eixo 1 do NMDS 
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Fig. 5 Distribuição das 12 famílias de aranhas de acordo com os valores de latitude. Os 

tons de cinza das barras correspondem aos escores do PC 1, que estão relacionados à 

heterogeneidade macroclimática. Cores mais escuras estão associadas a maiores valores 

do PC 1 e cores mais claras estão associadas a menores valores do PC 1. Os valores são 

coeficientes de correlação entre cada variável macroclimática e o PC 1. No topo do 

gráfico, os valores de latitude 
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Tabela 1. Partição da diversidade beta total de comunidades aranhas considerando 

valores observados e esperados. Os resultados em negrito indicam que a diversidade 

observada é significativamente diferente da esperada em uma distribuição aleatória. S = 

riqueza de espécies, H '= diversidade de Shannon 

  

 Componente da diversidade S.obs S.médio S.p H.obs H.médio H.p 
α dentro de áreas úmidas 5.54 5.97 1.00 1.23 1.40 1.00 
β1 entre áreas úmidas 1.96 1.53 0.00 0.25 0.08 0.00 
β2 entre regiões 2.50 1.99 0.02 0.10 0.07 0.05 
β3 entre biomas 1.00 1.10 0.90 0.14 0.06 0.12 
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CONSIDERAÇÕES FINAIS 

 

Os resultados dessa tese demonstraram que há uma grande diversidade de aranhas em 

áreas úmidas subtropicais. De modo que, esses organismos possuem distintos padrões 

de distribuição e ocorrência nesses ecossistemas. Sendo que, a heterogeneidade do 

habitat, o hidroperíodo e a latitude afetaram a estrutura das comunidades de aranhas. 

Adicionalmente, de modo geral, a estrutura dessas comunidades variou temporalmente 

nas áreas úmidas avaliadas. Este trabalho sugere que as áreas úmidas são capazes de 

suportar uma grande parcela da diversidade de aranhas, funcionando como refúgios 

estratégicos de biodiversidade. Embora muitas famílias de aranhas tenham sido 

encontradas, observou-se que alguns grupos foram mais frequentes, indicando uma 

relação mais estreita com o ambiente lêntico. É relevante destacar a importância da 

comunidade de aranhas na cadeia trófica em áreas úmidas e que sua capacidade de 

adaptação frente a alterações ambientais e espaciais pode ser fundamental na 

manutenção das funções ecossistêmicas. Todavia, a partir dos resultados obtidos com 

esse estudo são criadas janelas a serem exploradas em relação a aspectos ecológicos de 

aranhas em áreas úmidas.  

 

 


