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Resumen 

1) La relación complejidad-estabilidad es un tema central en Biología. Desde un enfoque 
ecosistémico, la redundancia funcional y la asincronía en las dinámicas poblacionales son los 
principales mecanismos que conectarían la estabilidad de las funciones ecosistémicas con la 
diversidad. Desde la teoría de redes, se ha demostrado que la relación positiva complejidad-
estabilidad está mediada por la estructuración no aleatoria de las interacciones ecológicas 
(especie-especie y especie-ambiente). En este sentido, los patrones de ocurrencia espacial 
modulares, anidados y con forma de damero estarían vinculados a la estabilidad comunitaria, 
siendo ampliamente reportados en sistemas naturales. Por otro lado, el ambiente ha sido un 
factor notablemente marginado en el análisis de la estabilidad. De esta forma, la relación 
complejidad-estabilidad en las comunidades involucra cuatro componentes, rara vez 
considerados en simultáneo: diversidad, estructura comunitaria, ambiente físico y estabilidad. 
A los múltiples componentes involucrados se suma que en los sistemas naturales cada 
componente puede estimarse por varias variables.  

2) En esta tesis se analizó empíricamente la relación diversidad-estabilidad en 61 
comunidades vegetales de charcos temporales, dando cuenta de la estructura comunitaria 
como potencial intermediadora entre estos componentes. Asimismo, se incluyó el papel del 
ambiente como determinante de la estabilidad, de la diversidad y de la estructura. Se 
consideraron en total 37 métricas para cuantificar los componentes de estabilidad, diversidad, 
estructura y ambiente. Esto permitió superar una persistente limitante de estudios previos 
basados en una o pocas métricas reflejando a cada uno de los componentes. 

3) Se analizó la relación entre los componentes mediante test de Mantel y entre las variables 
individuales de distintos componentes mediante modelos lineales. Los componentes 
considerados fueron multi-dimensionales ya que su variabilidad total no se redujo a pocos 
ejes de variación. Se encontró un amplio gradiente estructural en las co-ocurrencias espaciales 
y temporales, con comunidades que tendieron a tener más pares de especies segregadas, a ser 
tanto más como menos modulares y menos anidadas que lo esperado por azar. Las 
comunidades con mayor recambio composicional interanual fueron más estables en su 
biomasa. La equitatividad, la co-ocurrencia negativa y la modularidad fueron los principales 
determinantes bióticos de la estabilidad. La heterogeneidad espacial y el hidroperíodo fueron 
los más consistentes determinantes ambientales de la estabilidad.  

4) Nuestros resultados apuntan a las co-variaciones negativas como principal mecanismo 
promotor de la estabilidad ecosistémica. Este mecanismo estaría facilitado por la 
equitatividad, los arreglos de damero y modular y la heterogeneidad espacial. El ambiente 
sería además un determinante directo de la variabilidad ecosistémica. Se resalta la importancia 
de considerar la multi-dimensionalidad de los componentes de la relación complejidad-
estabilidad y la importancia de conectar el marco teórico con una amplia gama de abordajes 
empíricos. 

Esta tesis ha intentado superar limitantes históricos en la comprensión de los determinantes de 
la estabilidad comunitaria. Específicamente: i) se logró un abordaje abarcativo de los cuatro 
bloques principales del problema (diversidad, estructura, estabilidad y ambiente) y de su 
interrelación. ii) Al menos desde la perspectiva de la co-ocurrencia se sustentó empíricamente 
el papel de la estructura de las comunidades en su estabilidad. iii) Las condiciones 
ambientales se identificaron como determinantes de la diversidad, la estructuración 
comunitaria y la estabilidad, en todas las métricas consideradas. iv) En conjunto, se reduce la 
brecha histórica en el área, reportando una amplia gama de conexiones entre la estabilidad de 



 
 

un sistema y su diversidad y estructura, así como la dependencia de estas variables del 
ambiente en que la comunidad se encuentre. v) Por último, se demuestra en un mismo sistema 
la fuerte dependencia de los patrones complejidad-estabilidad de los componentes, métricas y 
contextos en que éstos se analicen. 
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Introducción 

La comprensión de la relación entre estructura y funcionamiento de los sistemas biológicos es 

una de las metas centrales de la Biología (Mayr, 1997). En este contexto, la conexión entre la 

estabilidad y la estructura ha sido un foco transversal de debate entre niveles de organización, 

abordajes metodológicos y disciplinas (McCann, 2000; Solé y Bascompte, 2006; Allesina y 

Tang, 2015). La relación complejidad-estabilidad hace referencia al conjunto de relaciones 

posibles entre medidas de la diversidad y estructura de un sistema y de su “estabilidad” 

(Pimm, 1984; Pimm, 1991; Grimm y Wissel, 1997; Ives y Carpenter, 2007; Donohue et al., 

2013). Si bien la comprensión de estas relaciones es ampliamente reconocida como un tema 

central, los análisis teóricos recién en la última década han dado pasos sustanciales (e.g. 

McCann, 2000; Brose et al., 2006; Allesina y Tang, 2012; Allesina et al., 2015; Kondoh y 

Mougi, 2015). Notablemente, los trabajos empíricos, sustento básico de la teoría, han sido 

escasos, inconsistentes en sus abordajes y parciales en la consideración del problema (Ives y 

Carpenter, 2007). La presente tesis desarrollará el contexto de esta temática, proponiendo un 

abordaje empírico que intenta abarcar las distintas dimensiones del problema. 

Perspectiva histórica del debate diversidad-estabilidad 

A mediados del siglo XX, era ampliamente aceptado que las comunidades más diversas eran 

más estables (Odum, 1953; Mac Arthur, 1955; Elton, 1958). La aceptación de esta regla se 

daba de hecho, visualizándose como una relación intuitiva y fácilmente observable en la 

naturaleza. Los patrones naturales se interpretaban como sustento de esta visión, sin un 

análisis crítico, porque no existían alternativas teóricas que la desafiaran (Pimm, 1991). La 

evidencia empírica y teórica sugería que: i) sistemas simples (e.g. islas y agroecosistemas) 

eran frecuentemente invadidos; ii) modelos matemáticos de pocas especies mostraban 

condiciones de estabilidad restringidas y iii) comunidades de latitudes altas (típicamente poco 

diversas) mostraban dinámicas variables, o cíclicas. El problema con esta interpretación de la 

evidencia recabada era que las contrapartes de sistemas más complejos o diversos no estaban 

disponibles, por lo que las conclusiones eran parciales (Pimm, 1991; Arim et al. 2007a). 

Este escenario se mantuvo vigente hasta los 70, cuando un nuevo abordaje teórico de la 

relación complejidad-estabilidad cambió radicalmente el panorama (Gardner y Ashby, 1970; 

May, 1971; 1972; 1974). Robert May (1972) construyó un modelo que capturaba la esencia 

del discurso sobre la complejidad en tres variables: i) riqueza de especies (S), ii) i, fuerza de 

interacción entre las especies, definida como el cambio en una población como consecuencia 
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del estado de otra población y iii) conectividad, C, que es la relación entre el número de 

interacciones observadas en relación al máximo posible. Se generaban al azar sistemas con 

gradientes de S, C e i, evaluando cómo cambiaba su estabilidad, medida como el tiempo de 

retorno al equilibrio, en función de la combinación de esas variables. El trabajo demostró que 

un aumento en la riqueza, conectividad y/o en las fuerzas de interacción del sistema 

desestabilizaba a las comunidades, de no mantenerse la relación: i(CS)1/2 = cte. Así, un 

aumento en el número de especies implicaba que la conectividad y/o la fuerza de las 

interacciones debía disminuir (May, 1974).  

Estos resultados redireccionaron la investigación hacia la búsqueda de atributos estructurales 

y funcionales que permitieran a las comunidades ser a la vez altamente diversas y estables, 

como se observa en la naturaleza (Ives et al., 2000; McCann, 2000; Arim et al., 2007b; c; Ives 

y Carpenter, 2007; Garay-Narvaez et al., 2013). El debate complejidad-estabilidad en ecología 

ha sido abordado desde dos marcos, teoría de ecosistemas y teoría de redes, de manera 

relativamente independiente (McCann, 2000). El primer abordaje se centró en la búsqueda 

general de la relación diversidad-estabilidad, conectando los niveles poblacional, comunitario 

y ecosistémico y haciendo énfasis en las co-variaciones poblacionales y los rasgos funcionales 

de las especies (Lawton, 1994; Naeem et al., 1994; Tilman y Downing, 1994; Tilman et al., 

2006; Loreau, 2010a). El abordaje desde la teoría de redes ecológicas ha buscado esclarecer el 

rol de la estructura de las redes de interacción inter-específicas en la estabilidad (Proulx et al., 

2005; Brose et al., 2006; Valdovinos et al. 2010). En general, ambos abordajes evalúan 

explícitamente un único aspecto, mientras que el otro permanece implícito en el análisis. Los 

trabajos que integran abordajes ecosistémicos y de redes han sido escasos y recientes (e.g. 

Thébault y Loreau, 2005; 2006; Naeem et al., 2009). Asimismo, el rol del ambiente como 

determinante directo e indirecto de la estabilidad ha estado poco explorado en relación a otras 

funciones ecosistémicas, como la productividad o las tasas de ciclado de nutrientes (Naeem et 

al., 2009). Subyacente a estos dos abordajes está la búsqueda de atributos cuantificables de los 

ecosistemas asociados a los conceptos de estabilidad y complejidad. En las siguientes 

secciones se abordarán estos temas. 

Dimensiones y métricas de la estabilidad 

La búsqueda de mecanismos involucrados en el mantenimiento de la estabilidad en los 

ecosistemas está fuertemente influenciada por la elección por parte del investigador de tres 

aspectos clave: i) qué definición o concepción de estabilidad subyace en la pregunta que se 
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aborda, ii) qué métricas se utilizan para estimar la estabilidad, y iii) la variable de estado del 

sistema considerada, frecuentemente vinculada con el nivel de organización biológica 

trabajado (Pimm, 1984; 1991; Harte, 2011). Además, la caracterización de la dinámica del 

sistema y la cuantificación de la variabilidad natural son cruciales para su correcta estimación 

(Grimm et al., 1992; Grimm y Wissel, 1997). Si el concepto de estabilidad utilizado tiene en 

cuenta una perturbación, también es necesario definir y cuantificar qué implica esto en el 

sistema de estudio (Grimm et al., 1992; Grimm y Wissel, 1997). Por último, la elección de las 

escalas espacial y temporal es un tema transversal a todas las preguntas ecológicas, y que 

adquiere especial relevancia en el estudio de la estabilidad (Grimm et al., 1992; Grimm y 

Wissel, 1997; Pimm, 1991). Los mecanismos que subyacen a los patrones observados 

cambian en función de la escala espacial, temporal y organizacional (Levin, 1992; McGill, 

2010). 

Recapitulaciones de la década de los 90 hallaron 163 definiciones de 70 conceptos distintos 

de estabilidad, con más de 40 métricas asociadas (Grimm et al., 1992; Grimm y Wissel, 

1997). Esto es una clara señal de que la estabilidad es un concepto amplio y multi-

dimensional, aspecto de debería de ser tenido en cuenta para lograr una síntesis robusta en el 

tema (Grimm y Wissel, 1997; Donohue et al., 2013). No obstante, la mayoría de los trabajos 

se basan en un solo concepto, o en varios pero tratados de forma independiente (Grimm y 

Wissel, 1997; France y Duffy, 2006). Las distintas dimensiones de la estabilidad interactúan 

de forma no lineal y dinámica y no se relacionan de igual forma con la diversidad (Pimm, 

1984; Ives y Carpenter, 2007; Donohue et al., 2013). A pesar de esto, se ha llegado a una 

buena síntesis de la estabilidad, con definiciones concretas y complementarias que permiten 

capturar su esencia sin sobresimplificar su comprensión (Ives y Carpenter, 2007; Donohue et 

al., 2013). Los conceptos de estabilidad que se manejan en ecología son compartidos por otras 

disciplinas que abordan sistemas complejos como la física, economía y sistemas sociales 

(Solé y Bascompte, 2006; May et al., 2008). Esto pone en evidencia el marco teórico y 

metodológico común basado en teoría de sistemas más allá de la particularidad de cada campo 

(May et al., 2008).  

La amplia gama de definiciones de estabilidad disponibles se enfocan en cuatro conceptos 

básicos: constancia, resistencia, resiliencia y persistencia (Grimm y Wissel, 1997). La 

constancia es la tendencia de un sistema a permanecer incambiado. La resiliencia mide qué 

tan rápido retorna a un estado de equilibrio (o a una dinámica característica) el sistema luego 
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de ser perturbado. La resistencia se refiere al cambio en el estado de una variable, frente a 

cambios inducidos en otras variables del sistema, o a la capacidad del sistema de permanecer 

en un estado si se lo fuerza a cambiar externamente. La persistencia describe cuánto tiempo 

permanece una variable en un estado antes de cambiar a un nuevo valor. McCann (2000), 

destaca un definición general tal que la estabilidad de una comunidad es mayor cuando las 

densidades de sus poblaciones se mantienen alejadas de valores extremos, altos o bajos. Esta 

definición amplia, aplicable a dinámicas de equilibrio y no equilibrio, implica que las 

comunidades más estables son menos variables; teniendo la ventaja de acercarla a las métricas 

más comúnmente utilizadas en estudios experimentales de campo y laboratorio (McCann, 

2000). En la misma línea, la constancia (o su inverso, la variabilidad) ha sido señalada, 

histórica y actualmente como una definición de estabilidad con un conjunto de métricas 

asociadas directamente estimables en sistemas naturales (Pimm, 1984; Grimm et al. 1992; 

McCann, 2000; Thibaut y Connolly, 2013). En resumen, puede considerarse que un sistema 

más variable es menos estable porque es menos resistente a cambios en su entorno, presenta 

menor resiliencia frente a disturbios y menor persistencia de sus elementos componentes (e.g. 

individuos o especies). 

Dimensiones y métricas de la complejidad 

En las comunidades la complejidad está determinada por el número de especies, sus 

abundancias relativas, los atributos funcionales representados y los patrones de interacciones 

entre especies u ocurrencias espaciales y temporales. La diversidad en todos sus niveles 

(genético, taxonómico y ecosistémico) fue reconocida tempranamente como uno de los 

componentes básicos de la complejidad (Norse et al., 1986; Noss, 1990). Al aumentar el 

número de componentes distintos que forman los sistemas ecológicos, aumenta la posibilidad 

de interacciones entre éstos (Page, 2011). La riqueza específica ha sido por lejos la métrica 

más considerada en el estudio de la relación complejidad-estabilidad (McCann, 2000; Ives y 

Carpenter, 2007; Morin, 2011). Una de las principales ventajas en el uso de esta variable es 

que permite una fuerte correspondencia entre el concepto teórico de riqueza y la forma de 

medirlo (Tilman y Downing, 1994). Además, las presentes tasas de extinción vuelven esencial 

dilucidar cómo se verán afectadas las funciones ecosistémicas frente a la pérdida de especies 

(Naeem et al., 2009). Por otro lado, la distribución de abundancias entre especies es también 

una propiedad básica de la biodiversidad (Gotelli y Graves, 1996). La equitatividad 

fomentaría la estabilidad por distintos mecanismos (ver más abajo, Chapin et al., 1997; Doak 
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et al., 1998; Thibault y Connolly, 2013). La consideración independiente de la riqueza y la 

equitatividad permite un abordaje más específico de los mecanismos que conectan a la 

diversidad con el funcionamiento o la estabilidad (Gotelli y Graves, 1996; Doak et al., 1998; 

Thibault y Connolly, 2013). Por último, la relación diversidad-estabilidad puede cambiar en 

función de la escala espacial considerada (unidad muestral, comunidad entera, entre 

ecosistemas, McCann, 2000; Valone y Hoffman, 2003). Recientemente se ha resaltado la 

importancia de considerar a la diversidad funcional como determinante de la estabilidad, ya 

que los mecanismos propuestos ponen el foco en aspectos funcionales  (siguiente sección, 

Loreau, 2010a; b; Shipley, 2010a). Sin embargo, la creciente variedad de métricas para 

cuantificar la diversidad funcional (Petchey y Gaston, 2006; Villéger et al., 2008), la amplia 

gama de caracteres funcionales (Weiher et al., 1999) y las potenciales asociaciones entre 

diversidad funcional y taxonómica, podrían contribuir al hallazgo de distintas relaciones 

funcionales entre la diversidad funcional y la estabilidad (Naeem et al., 2009). 

La relación entre los componentes de un sistema es un aspecto central de la complejidad (Solé 

y Goodwin, 2000), del cual las redes ecológicas proveen una excelente cuantificación 

(Barabási, 2002). La existencia de una conexión entre la estructura de las redes ecológicas y la 

diversidad fue tempranamente propuesta (Hutchinson, 1959; MacArthur y Levins, 1967; 

Pianka 1974; Winemiller, 2015). Específicamente, la diversidad de una comunidad debería 

asociarse positivamente con el grado de estructura interna (Bascompte, 2009; Morin, 2011). 

Este grado de estructura suele representarse como i) la co-ocurrencia espacial o temporal de 

las especies (Hutchinson, 1959; MacArthur y Levins, 1967; Pianka, 1974; Diamond 1975; 

Weiher y Keddy, 1999); ii) el anidamiento en las interacciones en donde los elementos 

tienden a conectarse de forma asimétrica (los más conectados con los menos conectados) y la 

existencia de un núcleo cohesivo en donde todos los subelementos de la red están 

completamente conectados (Bascompte et al. 2003; Bascompte y Jordando 2007); y por 

último iii) modularidad en donde grupos de especies tienden a interactuar (Stouffer y 

Bascompte 2011) o co-ocurrir en el espacio (Borthagaray et al. 2014) más frecuentemente 

entre sí que con el resto de la comunidad. 

Por otro lado, el número de especies presentes en la comunidad y sus atributos funcionales 

determinan los patrones de interacciones (e.g. Petchey et al., 2008; Canavero et al., 2014). 

Así, estructura y biodiversidad deberían de entenderse como un binomio donde la relación 

causal podría ser, en un principio, en ambos sentidos, y altamente dependiente de la propiedad 
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y las métricas consideradas (Rooney y McCann, 2012). La relación complejidad-estabilidad 

en ecología involucra, de hecho la relación entre, al menos tres componentes: diversidad, 

estructura y estabilidad.  

El enfoque ecosistémico 

Este enfoque ha estado centrado en los efectos de la biodiversidad en el funcionamiento de los 

ecosistemas y su estabilidad (Hooper et al., 2005; Griffin et al., 2009). Específicamente, el 

funcionamiento suele asociarse a procesos como el ciclado de nutrientes y la productividad, y 

la estabilidad a su variación temporal (Loreau, 2010b; Morin, 2011). La diversidad 

promovería el funcionamiento ecosistémico por dos mecanismos principales: i) el efecto de 

muestreo, donde al aumentar la riqueza específica aumenta la probabilidad que una especie 

contribuya desproporcionalmente al funcionamiento ecosistémico (Wardle, 1999; Loreau y 

Hector, 2001) y ii) la complementariedad, por la cual cada especie hace un uso particular y 

complementario de los recursos (Loreau y Hector, 2001; Tilman et al., 2001). La facilitación 

entre especies (interacciones positivas) puede reforzar este mecanismo (Loreau, 2010). La 

mayor parte de la evidencia empírica, centrada en la productividad primaria, apoya estas 

hipótesis (Hooper et al., 2005; Cardinale et al. 2006; 2007; Cardinale, 2011; Isbell et al. 

2011). 

Por otro lado, la diversidad promovería la estabilidad ecosistémica por tres mecanismos: i) el 

efecto promedio ("averaging effect", Doak et al., 1998; Tilman et al., 1998), por el cual la 

variabilidad comunitaria es atenuada al combinarse la abundancia de todas sus poblaciones. 

Este mecanismo es puramente estadístico, y asume que las poblaciones no co-varían, 

determinando una relación negativa entre diversidad y variabilidad. ii) Las co-variaciones 

negativas (Tilman et al., 1998). Si existen co-variaciones negativas entre las poblaciones, 

entonces la varianza total de la comunidad será menor que la suma de la varianza de cada 

especie. Al aumentar el número de especies disminuye la varianza total en la comunidad. iii) 

La hipótesis de seguridad ("insurance hipotesis"), por la cual al aumentar el número de 

especies aumenta la chance de contar, tanto con especies funcionalmente redundantes dentro 

de la comunidad, como con una especie que responda favorablemente a las condiciones 

imperantes (Naeem y Li, 1997; Yachi y Loreau, 1999). Así, la función ecosistémica no sólo 

se mantendría temporalmente estable frente a fluctuaciones ambientales sino también en 

valores altos por un efecto de muestreo (Lawton y Brown, 1993; Naeem y Li, 1997; Naeem, 

1998; Yachi y Loreau, 1999). La complementariedad podría promover también la estabilidad 
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ecosistémica, reduciendo la chance de establecimiento de especies exóticas en un ambiente 

abiótico altamente explotado (Tilman, 1999). Los mecanismos mencionados se ven 

maximizados cuando las comunidades son más equitativas (Thibault y Connolly, 2013). 

Se han reportado relaciones positivas, nulas y negativas entre la riqueza específica y la 

estabilidad en distintos ecosistemas (Ives y Carpenter, 2007; Griffin et al., 2009), lo que 

sugiere que otros atributos de la comunidad o los factores ambientales podrían influir en esta 

relación (McCann, 2000). En ese sentido, una línea de evidencia empírica indica que el 

funcionamiento y la estabilidad ecosistémicos estarían más directamente relacionados con la 

diversidad funcional que con la taxonómica (Hooper y Vitousek, 1997; Tilman et al., 1997; 

Loreau, 2010a; Schittko et al., 2014).  

En síntesis, tanto la diversidad funcional, a través de los mecanismos de redundancia y 

complementariedad, como las co-variaciones negativas poblacionales son dos factores clave 

en el mantenimiento de la estabilidad ecosistémica, y que explican la relación entre la 

estabilidad en los niveles poblacional, comunitario y ecosistémico (Loreau, 2010a; Thibaut y 

Connoly, 2013). 

El enfoque de teoría de redes 

El enfoque basado en teoría de redes ha promovido un avance significativo en el estudio de la 

relación complejidad-estabilidad, ya que permite modelar y visualizar las interacciones entre 

un alto número de especies en las comunidades (Proulx et al., 2005; Solé y Bascompte, 2006; 

Bascompte, 2009). El abordaje basado en redes es una estrategia común y un importante 

punto de interacción entre distintas disciplinas que estudian sistemas complejos (Solé y 

Goodwin 2000; Solé y Bascompte, 2006; Page, 2011). En las últimas décadas, en Ecología se 

arribó a una notable síntesis del papel de la conectividad, las fuerzas de interacción, los 

motivos de red, el largo de las cadenas y la distribución de tamaños corporales como 

determinantes de la estabilidad (Yodzis, 1981; Polis et al., 1989; Cohen et al., 1990; Martinez, 

1992; McCann et al., 1998; Albert et al., 2000; Borvall et al., 2000; Dunne et al., 2002; 2004; 

Arim y Marquet, 2004; Brose et al., 2006; Arim et al., 2007a; Milo et al., 2010; Tang et al., 

2014). La mayoría de las hipótesis planteadas atribuyen la estabilidad observada en las 

comunidades reales a la estructuración no aleatoria de uno o varios de estos atributos 

(McCann, 2000; Proulx et al., 2005; Brose, 2008; Kondoh, 2015). Por otro lado, no sólo la 

estructura en los atributos comunitarios promovería la estabilidad del sistema, sino también su 



 

8 
 

variabilidad espacial y temporal, por ejemplo, a través del consumo adaptativo (Arim y 

Jaksic, 2005; Kondoh, 2006; Valdovinos et al., 2010; Ramos-Jiliberto et al., 2012).  

Las conexiones de una red ecológica pueden representar interacciones tróficas (Allesina y 

Pascual, 2008), mutualistas (dispersión, polinización, Bascompte y Jordano, 2007) y 

ocurrencias (Bellisario et al., 2010), entre otras. La topología de estas redes es un importante 

atributo estructural de las comunidades. Dos de los patrones topológicos consistentemente 

identificados como determinantes primarios de la estabilidad son la modularidad y el 

anidamiento (Newman y Grivan, 2004; Olesen et al., 2007; Okuyama y Holland, 2008; 

Bascompte y Jordano, 2007; Fortuna et al., 2010; Thébault y Fontaine, 2010; Borthagray et 

al., 2014a,b). La modularidad fue sugerida tempranamente por May (1972) como una 

propiedad estabilizadora de las redes, pero el desarrollo de algoritmos eficientes para su 

detección es reciente (Olesen et al., 2007). Congruentemente con la predicción de May se han 

reportado relaciones positivas entre la modularidad y la estabilidad de las redes ecológicas 

(Thébault y Fontaine, 2010; Stouffer y Bascompte, 2011). El mecanismo propuesto para 

explicar esta relación en redes de interacciones es que los módulos amortiguan la propagación 

de perturbaciones (May, 1974; Garay-Nárvaez et al., 2014). La perturbación tendría un efecto 

significativamente mayor dentro del módulo que en la red completa, aunque esto a su vez 

depende del rol topológico de las especies en la red (Krause et al., 2003; Olesen et al., 2007;  

Stouffer y Bascompte, 2011). 

En términos generales, una red está anidada cuando los integrantes de una categoría son un 

subconjunto de los integrantes de categorías más numerosas (Patterson y Atmar, 1986; Atmar 

y Patterson, 1993). Esto determina que las especies especialistas tienden a interactuar con 

especies generalistas o a estar presentes en los parches más diversos (Bascompte et al., 2003; 

Okuyama y Holland, 2008). El arreglo anidado implica que existe un núcleo cohesivo 

formado por un subgrupo de especies o de especies-ambientes con conectividades casi totales. 

Esto aporta redundancia funcional, mitigando el efecto de extinciones. A su vez, con este 

núcleo cohesivo interactúan las especies más raras o poco conectadas del sistema, por lo que 

para éstas funciona como "ancla" (Bascompte y Jordano, 2007; Okuyama y Holland, 2008). 

Así, análisis basados en distintos tipos de redes proponen que la estructura anidada hace a las 

comunidades más robustas frente a extinciones (Memmott et al., 2004; Burgos et al., 2007), 

pérdida de hábitat o de interacciones (Fortuna y Bascompte, 2006) y promueven la 

coexistencia al minimizar la competencia interespecífica (Bastolla et al., 2009). 
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Las redes de ocurrencia especie-ambiente son un caso particular de redes bipartitas, en donde 

las conexiones indican la presencia de una especie en un ambiente. Los análisis de redes de 

ocurrencia (o matrices de incidencia) para detectar procesos específicos se originaron con la 

proposición que la competencia entre especies generaría patrones de co-ocurrencia tipo 

damero o tablero de ajedrez (Diamond, 1975; Weiher y Keddy, 1999). En esencia, predicen 

que las especies competitivas no co-ocurrirían en el mismo sitio, determinando un patrón en 

donde se observa a una u otra especie, pero no a ambas juntas, generándose la configuración 

con forma de damero a mayor escala. Este patrón ha sido validado como un componente 

importante y general de la estructura de las comunidades y metacomunidades (Gotelli y 

McCabe, 2002). De hecho, se ha demostrado que la co-ocurrencia espacial negativa (damero) 

es resultado de procesos competitivos, depredación, filtrado de nicho diferencial y la similitud 

ecológica entre especies agregadas (Ulrich y Gotelli, 2007a).  

 

Figura 1. De izquierda a derecha se muestran los patrones anidado, al azar, modular y con forma de damero. Las 

mismas comunidades están representadas como matrices de incidencia en la fila de arriba y como redes de 
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ocurrencia en la fila de abajo. Se muestran comunidades teóricas con un grado de estructuración máximo en los 

patrones correspondientes, sin embargo las comunidades reales suelen mostrar un grado de estructuración 

intermedio entre el patrón totalmente al azar y uno o varios de los patrones ordenados. Tomado de Almeida-Neto 

et al. (2007). 

El anidamiento, el patrón de damero y la modularidad son considerados como descriptores 

generales de la estructura comunitaria, habiendo sido reportados en una amplia gama de 

ecosistemas  (Gotelli y Ellison, 2002; Gotelli y Mc Cabe, 2002, Olesen et al., 2007; Canavero 

et al., 2009; Carranza et al., 2010; Mancina et al., 2013; Canavero et al., 2014; Wauters et al., 

2015). Esto ha motivado el análisis de las características propias de cada patrón y su relación 

con los otros (Olesen et al., 2007; Vermaat et al., 2009; Fortuna et al., 2010; Thébault y 

Fontine, 2010). Dependiendo del sistema estudiado, las métricas pueden ser complementarias 

o redundantes en la descripción de su estructura y en su conexión con la estabilidad (Ulrich y 

Gotelli, 2007a; Fortuna et al., 2010; Thébault y Fontine, 2010; Gotelli y Ulrich, 2012). Debe 

destacarse que a lo largo de décadas de atención a estos patrones existe una buena síntesis de 

las métricas y modelos nulos que permiten una utilización robusta de estos abordajes (Gotelli, 

2000; Olesen et al., 2007; Ulrich y Gotelli, 2007b; Almeida-Neto et al. 2008; Fortuna et al., 

2010; Gotelli y Ulrich, 2012; Strona y Fattorini, 2014). Al cuantificar el grado de 

anidamiento, distribución en damero y modularidad de un sistema, se logra una evaluación de 

importantes mecanismos ecológicos, pero también estimaciones del grado de estructuración 

de las comunidades. En este contexto, esta tesis analiza explícitamente el rol de la estructura 

de las redes de ocurrencias en la relación complejidad-estabilidad en las comunidades. 

Los factores ambientales 

El ambiente en que se encuentra una comunidad es ampliamente aceptado como un 

importante determinante de los patrones y procesos observados (Morin, 2011; Piñeiro-Guerra 

et al. 2014). La cantidad de especies presentes (Wright, 1983; Lawton, 1999), sus 

interacciones (Stenseth et al., 2002; Arim y Jaksic, 2005), la estructura de las redes tróficas 

(Briand, 1983; Arim et al., 2007c; Petchey et al., 2010, McMeans et al., 2015) y atributos 

funcionales (Shipley, 2010b), suelen estar estrechamente asociados al ambiente en donde la 

comunidad se encuentra. Por otro lado, las tasas de flujo de materia y energía (Brown et al., 

2004; Rooney et al., 2008; Beveridge et al., 2010) también dependen de las condiciones 

ambientales (Loreau et al., 2001). Esto ha motivado a considerar que la comprensión del 

papel del ambiente en las relaciones diversidad-funcionamiento (Loreau et al., 2001) y 
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diversidad-estabilidad (Garay-Narváez et al., 2013) es uno de los requerimientos urgentes de 

la teoría ecológica. 

Se ha llegado a un buen nivel de síntesis en cuanto a los factores abióticos que afectan la 

diversidad comunitaria. Existe amplio consenso en que el tamaño, la productividad y la 

heterogeneidad espacial promueven un aumento en el número de especies (Begon et al., 2006; 

Chesson 2000; Morin et al., 2011). El rol del régimen de disturbios es más controversial, 

aunque teóricamente las comunidades serían más ricas a niveles medios de frecuencia o 

magnitud de disturbios (Connel, 1978; Morin et al., 2011). El grado de aislamiento se asocia 

inversamente con la riqueza local (Mac Arthur y Wilson, 1967; Borthagaray et al 2015a,b). El 

papel de los factores abióticos en otros componentes de la estructura comunitaria no es tan 

evidente. En relación a los patrones de co-ocurrencia, es esperable que los factores 

ambientales determinantes varíen en función del tipo de patrón y sus mecanismos 

subyacentes. Sin embargo, la heterogeneidad ambiental podría ser un factor común para la 

estructuración en los patrones anidado, de damero y modular (Pinelli, 2011; Ulrich y Gotelli, 

2007a; Borthagaray et al. 2014). Varios trabajos centrados en estos patrones atribuyen el bajo 

grado de estructuración encontrado a un alto grado de dispersión o a un estado de no 

equilibrio en las comunidades (Carranza, 2010; Wauters et al., 2015). En base a esta hipótesis, 

esperaríamos que en un gradiente de aislamiento-centralidad, las comunidades mostraran 

también un gradiente de mayor a menor grado de estructuración (patrones altamente 

ordenados a patrones azarosos, Borthagaray et al., 2015a; b). Las comunidades más centrales 

en el paisaje serían las que más flujo de individuos experimentarían, enmascarándose los 

mecanismos de segregación espacial de especies y disminuyendo el grado de estructuración 

observado. Por último, la variabilidad ambiental influiría en la relación diversidad-estabilidad  

a través de los procesos de ensamblaje basados en nicho (Fowler y Ruokolaien, 2013). El 

estrés ambiental también interviene en los mecanismos determinantes de la estabilidad: en los 

ambientes más estresantes la fuerza de la relación entre la diversidad funcional y la 

variabilidad ecosistémica aumenta (Romanuk et. al, 2010).  

El presente estudio apunta a un análisis amplio de la relación complejidad-estabilidad dando 

cuenta explícitamente de los componentes del sistema involucrados en esta relación: 

estabilidad, diversidad, estructura y ambiente. Específicamente se explicita en el análisis la 

relación entre ambiente-diversidad, ambiente-estructura y luego el papel de la diversidad, la 

estructura y el ambiente sobre la estabilidad. 
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Sistemas de charcos temporales como modelo de estudio 

Los charcos temporales son cuerpos de agua someros que se forman en depresiones del 

terreno, típicamente en planicies. Su formación, duración en el tiempo, y variaciones en el 

volumen de agua están fuertemente asociados al régimen de lluvias. Así, conforman islas 

discretas de hábitat acuáticos insertas en una matriz terrestre. Presentan una alta variabilidad 

en condiciones abióticas, como su geometría, heterogeneidad espacial, carga de nutrientes e 

intensidad del impacto antrópico al que están sometidos (De Meester et al., 2005; Céréghino 

et al., 2008; Laufer et al., 2009; Arim et al., 2011, Piñeiro-Guerra et al., 2014, Borthagaray et 

al. 2015a). Típicamente, estos sistemas no presentan una alta diversidad a nivel local (dentro 

del charco), pero sí una alta diversidad regional (en el conjunto de los charcos de una región), 

asociada a marcadas diferencias en la composición de especies entre charcos (De Meester et 

al., 2005; Céréghino et al., 2008). Al formarse los charcos, cada comunidad local es  e-

ensamblada a partir de los propágulos presentes en el sedimento (huevos, semillas, estructuras 

de resistencia), y de eventos de colonización externos (Wilbur, 1997; Arim et al., 2011; 

Piñeiro-Guerra et al., 2014; Borthagaray et al., 2015a). Estas características los convierten en 

sistemas ideales para el estudio de los determinantes de la diversidad local, de su 

estructuración inter-específica y de la conexión de estos atributos con la estabilidad de las 

comunidades. 

Hipótesis y objetivos 

Hipótesis 

La estabilidad en el nivel ecosistémico y comunitario es sostenida por fluctuaciones 

independientes o asincrónicas a nivel poblacional e individual. Asimismo, la biodiversidad de 

una comunidad depende de su estructuración en términos de coocurrencia espacial y/o 

temporal. Los arreglos anidados, con forma de damero y modulares de las especies estabilizan 

las comunidades, debido a sus roles en la cohesión, homogeneidad en la utilización de 

recursos y limitación en la propagación de disturbios respectivamente. Los factores 

ambientales afectan la estabilidad del sistema al representar forzamientos a los que las 

comunidades responden, además de afectarla indirectamente por cambios en la biodiversidad 

y las interacciones ecológicas. 

Objetivo general 
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Analizar empíricamente la relación diversidad-estabilidad dando cuenta del papel de la 

estructura comunitaria como potencial intermediadora y del ambiente afectando el estado de 

esos componentes y su interacción. 

Objetivos específicos 

1) Caracterizar el ambiente, la diversidad, la estructura y la estabilidad de las comunidades de 

plantas de una metacomunidad de charcos temporales.  

2) Analizar las relaciones entre variables y la dimensionalidad de los componentes ambiental, 

biótico, de interacciones y de estabilidad. 

3) Analizar la relación entre el ambiente, la diversidad, la estructura y la estabilidad, 

considerando las relaciones entre los bloques de variables y entre las variables individuales. 

Metodología 

Sistema de estudio 

El área de estudio se encuentra en la cuenca de la Laguna de Castillos, formando parte de  Los 

Humedales de Este, en el departamento de Rocha (34'2504700S, 53'9801000W; 5–8 metros 

s.n.m). Esta región presenta una gran diversidad de ecosistemas naturales y fue declarada 

Reserva de la Biósfera por el programa MAB de la UNESCO. 

 

Figura 2. Mapa del área de estudio. Se muestran la mayoría de los charcos que conforman el sistema 

de estudio. Se pueden apreciar las diferentes formas y tamaños. 
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El sistema de estudio está compuesto por 61 charcos temporales inmersos en una matriz de 

pradera, localizado en dos establecimientos privados ("Barra Grande" y "El Gurí") donde se 

practica ganadería extensiva (Fig. 2, Laufer et al., 2009; Arim et al., 2010; 2011; Piñeiro-

Guerra et al., 2014). Estos charcos están activos durante la estación lluviosa, típicamente en 

otoño e invierno y se secan en verano, cuando la pérdida de agua por evaporación excede a las 

precipitaciones. En conjunto abarcan un amplio rango de áreas (5 órdenes de magnitud) y 

gradientes de condiciones abióticas (forma, profundidad, heterogeneidad ambiental, materia 

orgánica; Laufer et al., 2009). Eventualmente, cuando las lluvias son abundantes, se generan 

corrientes de agua que comunican los charcos entre sí, lo que permite la migración de 

individuos entre charcos. Además, las distancias entre los charcos podrían promover la 

dispersión de propágulos por otros medios, como el viento o los animales, dependiendo de la 

especie.  

Existe una alta diversidad de peces, anfibios, invertebrados y plantas en la región, generando 

un gradiente de riqueza en el sistema (Arim et al., 2011; Borthagaray et al., 2015a). Las 

especies que habitan estos ambientes presentan importantes adaptaciones a su régimen hídrico 

particular: si son organismos puramente acuáticos adaptan su ciclo vital a la temporalidad del 

charco presentando altas tasas de crecimiento y maduración temprana, y si son organismos 

terrestres, presentan características que los hacen tolerantes a la inundación. Hasta el 

momento se han identificado en estos charcos 95 especies de plantas pertenecientes a 36 

familias (Tabla S1), con un rango de 2 a 27 especies por charco. Las especies encontradas, en 

su mayoría herbáceas de pequeño porte, conforman un grupo heterogéneo que abarca desde 

plantas típicas de pradera (Cynodon dactylon, Paspalum spp., Panicum spp.) hasta plantas 

netamente acuáticas (Ludwigia peploides, Myriophyllum aquaticum, Azolla filiculoides, algas 

filamentosas). 

El sistema ha sido relevado desde 2005 hasta el presente de forma ininterrumpida, lo que 

contribuye a constituir de una importante y representativa base de datos. Para el presente 

trabajo se seleccionó una serie de datos de diez años consecutivos, que incluyó 18 campañas 

de muestreo en total. En el marco de esta tesis se compaginaron las bases de datos de todos 

los muestreos, unificando criterios de nomenclatura de las especies y los charcos. También se 

realizaron los muestreos de los años 2012 a 2014, participando activamente en todas las 

actividades. En los diez años considerados, el recambio de especies vegetales entre años 

consecutivos en cada charco (Janual.media_charcos = 0,64) fue, en promedio, significativamente 
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menor que el recambio de especies entre charcos para un mismo año (Jcharcos = 0,70), medidos 

ambos como índice de Jaccard con abundancias (t = -4.5676, p-valor = 0.0002). Esto indica 

que, si bien existe un alto recambio de especies en el tiempo, las comunidades mantienen un 

apreciable grado de diferenciación entre ellas, a pesar de re-ensamblarse todos los años. Para 

analizar los determinantes de la estabilidad de las comunidades vegetales, en esta tesis se 

estudió la variación temporal en diversidad taxonómica, funcional, composición y biomasa a 

lo largo del período de estudio. Para esto, se consideró a la identidad de las comunidades 

estudiadas como la dada por la del charco donde se desarrollaban, por lo que el estudio se 

realizó para un total de 61 comunidades. Estos elementos configuraron en conjunto una buena 

base para el estudio de los determinantes de la estabilidad en comunidades vegetales, y su 

relación con los patrones de co-ocurrencia de especies, ya que sugieren la existencia de los 

mecanismos ecológicos invocados en la hipótesis de trabajo. 

Muestreo 

Los muestreos de vegetación fueron realizados anualmente entre los años 2005 y 2014. 

Adicionalmente, ente los años 2005 y 2009 se realizó más de un muestreo por año. Debido a 

que no todos los charcos se encuentran activos todos los años y a que en algunos muestreos 

no se tuvo acceso a parte del área, la cantidad de charcos relevada varió entre muestreos. La 

tabla 2 del Anexo muestra las fechas de los muestreos y los charcos que estuvieron activos y 

fueron relevados en cada campaña (máximo 56 charcos en agosto de 2012, mínimo 12 

charcos en mayo de 2006). Los charcos fueron georeferenciados con GPS e identificados 

individualmente, lo que permitió la ubicación precisa de los mismos a lo largo de las 

sucesivas campañas de muestreo. 

En cada charco se establecieron transectas a lo largo de los diámetros mayor (DM) y menor 

(dm). En el diámetro mayor se ubicaron cinco estaciones de muestreo equidistantes, 

exceptuando los casos en que fue menor a 10 metros (una estación cada 2 metros), o mayor a 

50 metros (una estación cada 10 metros). En cada estación se tomó una muestra de vegetación 

con un cuadrante de 20 cm de lado (400 cm2), cortando la porción aérea de toda la biomasa 

vegetal dentro del mismo. El área cubierta por cada unidad muestral es representativa y 

adecuada en relación al tamaño y densidad de las plantas y a la diversidad de estas 

comunidades (Shuterland, 2006; Berazategui, 2012; Piñeiro-Guerra et al., 2014). El 

procesamiento de las muestras se realizó en laboratorio en los días inmediatos al muestreo. Se 

identificaron las especies vegetales con el mayor grado de precisión taxonómica posible, en la 
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mayoría de los casos llegando a nivel de especie, con la ayuda de claves de identificación y 

bibliografía de referencia (Lombardo, 1982; Lombardo, 1983; Lombardo, 1984; Zomleffer, 

1994; Paz, 1997; Hurrell et al., 2004). Luego de la identificación, a cada unidad muestral 

(UM) se la colocó en estufa a 80ºC durante 72 horas y se la pesó, obteniendo el stock de 

biomasa aérea (B). Así se obtuvo, para cada unidad muestral dentro del charco, el listado de 

especies y la biomasa vegetal total.  

Como variables físicas se registraron los largos del DM y el dm, y la profundidad de la 

columna de agua, medida en los puntos de las estaciones de muestreo y en la distancia media 

entre estos puntos. Adicionalmente, como medida de heterogeneidad ambiental, se registró la 

cantidad de montículos de tierra que sobresalían sobre el espejo de agua a lo largo del 

diámetro mayor y menor. El mismo procedimiento se repitió en las 18 campañas de muestreo. 

En cada muestreo varió la ubicación de los DM y dm de acuerdo al tamaño y forma que 

tomaba el charco, por lo tanto también varió la ubicación de las estaciones de muestreo. 

Estimación de variables 

Los factores ambientales, la diversidad, la estructura y la estabilidad son atributos complejos 

de las comunidades que pueden ser abordados y medidos de muchas formas. En esta tesis 

fueron estimados a través de un conjunto de variables en cada caso (objetivo 1). La Tabla 1 

muestra todas las variables calculadas dentro de cada grupo y la Figura 3 resume la 

aproximación metodológica utilizada en esta tesis. A continuación se detalla cómo se 

estimaron a partir de los datos obtenidos en el muestreo. 
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 Figura 3. Esquema de la aproximación metodológica de esta tesis. 

Tabla 1. Resumen de todas las variables consideradas en el análisis. Se muestran los cuatro grupos de 

variables: ambientales, de diversidad, de estructura comunitaria y de estabilidad.   

Descripción Índice 
Variables Ambientales   
Tamaño-forma 
Índice de forma 
Profundidad media 
Desvío estándar de la profundidad 
Área 

 
Forma 
Prof 
DSprof 
Área 

Volumen Vol 
Heterogeneidad  
Densidad lineal de cortes Cortes 
Coeficiente de variación en profundidad 
Permanencia 

CVprof 

Hidroperíodo 
Conectividad 

Hidro 

Grado Grado 
Intermediación Int 
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Proximidad Prox 
  
Variables de diversidad y biomasa comunitarias  
Riqueza promedio de las unidades muestrales del charco Ssu 
Riqueza taxonómica de la comunidad Sc 
Equitatividad PIE 
Riqueza funcional de la comunidad FD 
Biomasa promedio de la comunidad B 
  
Variables de estructura comunitaria  
Estructuración espacial  
Co-ocurrencia negativa estandarizada 
Anidamiento entre columnas estandarizado 
Anidamiento entre filas estandarizado 
Anidamiento total de la matriz estandarizado 
Modularidad  estandarizada 
Índice de disimilitud de Jaccard entre UM dentro del charco 

z-C.Score 
z-Ncol 
z-Nrow 
z-NODF 
z-Mod 
Beta 

Estructuración temporal  
Co-ocurrencia negativa temporal estandarizada z-C.Score.t 
Anidamiento entre columnas estandarizado z-Ncol.t 
Anidamiento entre filas estandarizado z-Nrow.t 
Anidamiento total de la matriz estandarizado z-NODF.t 
Modularidad temporal estandarizada z-Mod.t 
  
Variables de estabilidad  
Índice de disimilitud de Jaccard entre años en la matriz de presencia-ausencia Jspp 
Índice de disimilitud de Jaccard entre años en la matriz de abundancias 
Diferencia entre la riqueza promedio de las UM entre años consecutivos 
Diferencia entre la riqueza de la comunidad entre años consecutivos 
Diferencia entre la diversidad funcional entre años consecutivos 

Jab 
d.Ssu 
d.Sc 
d.FD 

Diferencia entre la biomasa de años consecutivos 
Coeficiente de variación en la riqueza promedio de las UM en todo el período 
Coeficiente de variación en la riqueza de las comunidades en todo el período 
Coeficiente de variación en la diversidad funcional en todo el período 
Coeficiente de variación en la biomasa en todo el período 

d.B 
CV.Ssu 
CV.Sc 
CV.FD 
CV.B 

Variables ambientales 

En el análisis se consideraron variables ambientales relacionadas con la geometría del charco 

(tamaño y heterogeneidad), con su conectividad con el resto de los charcos, y con su 

permanencia a lo largo del período de estudio. En total se estimaron 11 indicadores 

ambientales. Para cada charco y relevamiento se calcularon la profundidad media del charco 

(Prof), el desvío estándar de la profundidad (SDprof), el área (como área de un óvalo, Área = 

pi x DM x dm, en escala logarítmica en base 10), el volumen (Vol = área x profundidad 

media, el escala log10) y el índice de forma (Forma = DM/dm), como indicadores de la forma 

y tamaño del charco. El índice de forma es mayor cuanto más alargado es el espejo de agua. 

La heterogeneidad ambiental de los charcos se midió a través de dos parámetros: coeficiente 

de variación de la profundidad (CVprof = desvío estándar de la profundidad /profundidad 
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media) y la densidad lineal de montículos (Cortes = (montículos del DM + montículos del 

dm)/ (longitud del DM + longitud del dm)). La variación en la profundidad de los cuerpos de 

agua fue considerada una fuente de heterogeneidad ambiental para la comunidad vegetal, en 

tanto está ligada a la cantidad y calidad de radiación solar que incide sobre la columna de 

agua, así como el perfil de concentración de O2 y CO2 disueltos en esta. Así, los charcos con 

mayor variación en la altura de la columna de agua presentarían distribuciones más amplias 

en esos factores ambientales, y por tanto más variedad de ambientes para las plantas. Los 

montículos son porciones de ecosistemas terrestres insertos en el ambiente acuático del 

charco. Esto implica aporte de nutrientes, refugio para la fauna (herbívora, patógena o 

polinizadora) y un aumento en la longitud de la zona de interacción tierra-agua (borde) del 

charco. Para cada una de estas variables se calculó el promedio de todos los muestreos para 

cada charco, obteniéndose una matriz con 61 observaciones.  

Adicionalmente se calcularon el hidroperíodo y tres métricas que indican el grado de 

conectividad de cada charco dentro del conjunto. Estas cuatro variables ambientales formaron 

parte únicamente de la matriz agregada, ya que no presentan variación entre los años. El 

hidroperíodo (Hidro = veces que el charco está activo /número de muestreos) es una medida 

de la permanencia temporal del charco (Vidal, 2007). Fue estimado como una frecuencia, por 

lo que varía entre 0 y 1. Para este cálculo no fueron tenidos en cuenta los muestreos de 2005 

ni de 2014, en los cuales no se visitó la totalidad de los charcos. El cálculo de las métricas de 

conectividad se basó en las distancias pareadas entre los charcos. A partir de las coordenadas 

geográficas del centro de cada charco se calcularon las distancias euclidianas entre todos los 

puntos, generando una matriz de distancias de 61 x 61. En la red que se construyó a partir de 

esta matriz cada nodo representó un charco y cada link uniendo dos nodos la distancia 

geográfica entre ellos. Muchas redes pueden ser construidas para el mismo conjunto de 

charcos en función de la distancia umbral que se considere para unir los nodos. En este 

trabajo se utilizó la red que unía todos los charcos que estaban a una distancia menor que la 

distancia umbral de percolación (red de percolación, ver Borthagaray et al., 2015a para una 

discusión sobre la influencia de la distancia umbral en la riqueza de especies de las 

comunidades locales). La distancia umbral de percolación es aquella distancia mínima 

utilizada para conectar los charcos que garantiza que todos los charcos formen parte de una 

misma red. El grado de aislamiento-centralidad de cada  charco se estimó a través de tres 

índices de centralidad: i) Grado, definido como el número de conexiones directas entre un 

charco y sus vecinos; ii) intermediación, Int, que estima cuántas veces el charco forma parte 
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del camino más corto entre otros dos charcos de la red; y iii) proximidad, Prox, que es el 

recíproco del promedio de todas las distancias más cortas entre el charco de referencia y todos 

los otros charcos de la red (Economo y Keitt, 2010). Estos índices miden de forma 

complementaria la importancia relativa de cada nodo dentro de la red en función de sus 

conexiones. El grado refleja qué tan conectado está un charco a nivel de vecindad, a escala 

local, la intermediación refleja la capacidad de un charco de actuar como "puente", uniendo 

varios sectores de la red, y la proximidad resalta la importancia de un nodo en mantener el 

flujo de individuos o materia en toda la red, más allá de la vecindad (Estrada y Bodin, 2008). 

Variables de diversidad y biomasa 

La diversidad fue abordada a través de cuatro métricas complementarias, para cada charco en 

cada muestreo. Cuando hubo más de un muestreo en el año, se consideró el listado total de 

especies en el año. La riqueza fue calculada a nivel de unidad muestral (Ssu, promedio de la 

riqueza de las UMs dentro del charco) y del charco (Sc, total de especies registradas en el 

charco). La equitatividad fue estimada como la probabilidad de un encuentro interespecífico 

(PIE, por sus siglas en inglés; Hurlbert, 1971). Este índice de diversidad es insesgado en 

muestras pequeñas y es fácilmente interpretable como la probabilidad de que dos individuos 

tomados al azar de una comunidad pertenezcan a distintas especies (Gotelli y Graves, 1996). 

Se calculó el PIE de cada comunidad a partir de la estimación por rarefacción para dos 

individuos menos una unidad (Arim et al., 2010). Para este cálculo se estimó la abundancia de 

cada especie como el total de ocurrencias (UM en las que estuvo presente) dentro de la 

comunidad. Finalmente, se estimó la diversidad funcional (FD) de cada comunidad como el 

largo total de las ramas del dendrograma funcional de sus especies (Petchey y Gaston, 2002). 

Esta métrica tiene las ventajas de trabajar con múltiples rasgos, de no variar con el número de 

especies per se y de no incluir la equitatividad en el cálculo, que es considerada de forma 

independiente en este trabajo (ver Petchey y Gaston, 2006). Además, al tratarse de una 

métrica continua, se evita la arbitrariedad asociada a la demarcación de grupos funcionales 

(Petchey y Gaston, 2002; Schittko et al., 2014). 
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Para la estimación de la FD se construyó 

una matriz de especies x rasgos con la 

lista total de especies y 21 rasgos 

estructurales y funcionales relacionados 

con la producción de biomasa, capacidad 

de regeneración, habilidades dispersivas y 

tolerancia a condiciones extremas 

(Berazategui 2012, Tabla S3). Partiendo 

de esta matriz se construyó un 

dendrograma (Fig. 4) con el método 

UPGMA que forma grupos utilizando la 

distancia media entre todos sus miembros, 

basado en las distancias de Gower, que es 

el estimador recomendado para matrices 

mixtas que contienen variables 

cualitativas y cuantitativas (Podani y 

Schmera, 2006). La combinación del 

algoritmo de agrupamiento UPGMA y el 

índice de Gower ha sido recomendada 

para los cálculos de diversidad funcional 

basados en dendrogramas (Podani y 

Schmera, 2006, pero ver Petchey y 

Gaston, 2007). La FD de cada comunidad 

fue calculada como el largo total de las 

ramas del subconjunto del dendrograma 

correspondiente a las especies presentes 

en la comunidad, excluyendo la raíz si 

esta no se utilizaba para conectar las 

especies (Petchey y Gaston, 2006). Con 

las variables de diversidad se 

construyeron las correspondientes 

matrices agregada (promedio de las 

comunidades) y desagregada (valores por 

Figura 4. Dendrograma de las especies agrupadas 
en función de 21 rasgos funcionales. El coeficiente 
de correlación cofentética entre la matriz de 
distancias y el árbol obtenido fue 0,66. 
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año y charco). 

Además de las variables de diversidad se utilizó la biomasa vegetal (B) como variable biótica, 

calculada como el promedio de la biomasa de las UM del charco. Esta variable mide la 

densidad de biomasa del charco, y es una aproximación a la productividad primaria aérea 

(Piñeiro et al., 2014). 

Variables de estructura comunitaria 

Para estimar la estructura espacial de cada comunidad dentro del charco se construyó una 

matriz de presencia-ausencia, con las especies vegetales en las filas y las unidades muestrales 

en las columnas. Este procedimiento se repitió para cada muestreo, construyéndose un total de 

680 matrices. Para estimar el grado de estructuración temporal se construyó, para cada 

comunidad, una matriz de incidencia con las especies en las filas y los años en que fue 

muestreado en charco en las columnas. En cada año se consideraron todas las especies 

registradas en el charco en los distintos muestreos realizados. Se construyeron 61 matrices de 

este tipo. A partir de cada matriz se estimó el grado de segregación, anidamiento y 

modularidad.  

Se utilizó el C-Score (Stone y Rogerts, 1990) para estimar el grado de segregación (co-

ocurrencia negativa) entre especies. Para un par de especies ij, se define el C-Scoreij como: C-

Scoreij = (Ri - S) (Rj - S), donde Ri es el total de la fila i (total de presencias de la especie i), Rj 

es el total de la fila j, y S es en número de sitios en los cuales ambas especies están presentes. 

El C-Score fue calculado para todos los pares únicos de especies de la matriz y fue 

promediado, obteniendo así un único valor de C-Score por comunidad. Un valor alto de C-

Score indica que más pares de especies están segregadas en sus ocurrencias o alta co-

ocurrencia negativa (Ulrich y Gotelli, 2007a). Este índice presenta una buena capacidad de 

detección del patrón segregado y una baja probabilidad de rechazar la hipótesis nula 

equivocadamente, es decir, adecuadas tasas de error tipo I y tipo II (Gotelli, 2000; Gotelli y 

Entsminger, 2001). 

El grado de anidamiento de cada comunidad fue estimado utilizando el índice NODF 

(Almeida-Neto et al., 2008). Esta métrica de anidamiento se basa en la cuantificación dos 

propiedades de la matriz que definen al patrón anidado: el llenado decreciente (DF), y el 

solapamiento entre pares de especies (PO). Asumiendo que, para una matriz con m filas y n 

columnas, la fila i está inmediatamente por encima de la fila j, y la columna l se encuentra a 
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continuación de la columna k hacia la derecha, MT será el total marginal, o sea, la suma de 

unos de cualquier fila o columna. Para un par de filas i y j, DFij será igual a 100 si MTj es 

menor a MTi y DFij será igual a 0 si MTj es mayor o igual a MTi. Del mismo modo, para 

cualquier par de columnas k y l, si MTl es menor que MTk, DFkl será igual a 100; si, por el 

contrario, MTl es mayor o igual que MTk, DFkl será igual a 0. Para columnas, POkl es el 

porcentaje de unos de una columna l que están ubicados en la misma posición de la fila que en 

la columna antepuesta k. Para filas, POij es el porcentaje de unos de la fila j que están 

ubicados en el mismo lugar (misma columna), en la fila anterior i. Para cada par de columnas 

(de izquierda a derecha) y para cada par de filas (de arriba a abajo), se define un grado de 

anidamiento pareado (Npareado) como sigue: 

si DFpareado = 0, entonces Npareado = 0 

si DFpareado = 100, entonces Npareado = PO 

A partir de las n(n-1)/2 y m (m-1)/2 medidas de anidamiento pareado para n columnas y m 

filas, se calcula una medida del anidamiento entre todas las columnas, Ncol, y entre todas las 

filas, Nrow, promediando todos los valores pareados de columnas y filas respectivamente. 

Finalmente, la medida de anidamiento para toda la matriz está dada por: 

ܨܦܱܰ =  
∑ ௣ܰ௔௥௘௔ௗ௢௦

[݊(݊ − 1)/2] + [݉(݉− 1)2] 

De acuerdo con esta métrica, una matriz alcanza el grado máximo de anidamiento si posee 

dos propiedades: solapamiento completo de unos en las columnas de derecha a izquierda y de 

filas desde abajo hacia arriba, y totales marginales decrecientes entre todos los pares de filas y 

pares de columnas. Este índice toma valores de 0 a 100, siendo el anidamiento máximo 

cuando vale 100. Un grado alto y significativo de Ncol refleja un alto anidamiento en la 

composición de especies entre sitios, donde las especies presentes en los sitios con menor 

riqueza son un subconjunto de las especies de los sitos más ricos. Nrow mide el grado de 

solapamiento en la distribución de las especies, los sitios ocupados por las especies con 

distribución menor son un subconjunto de los ocupados por las de distribución más amplia. El 

índice NODF es una estimación combinada entre el anidamiento en filas y columnas. Para la 

estimación y visualización de los patrones de coocurrencia negativa y anidamiento se 

utilizaron las funciones oecosimu y visweb de los paquetes vegan (Oksanen et al., 2015) y 

bipartite (Dormann et al. 2008; 2009) respectivamente, en R. 
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Las matrices de presencia-ausencia pueden ser expresadas en forma de grafo o red (Almeida-

Neto et al., 2007; Borthagaray et al., 2014). Son redes bipartitas, donde se establecen 

conexiones entre dos conjuntos de nodos, las especies y los sitios en este caso. Para medir la 

modularidad de las comunidades vegetales se utilizaron algoritmos que trabajan sobre redes, 

para lo cual se convirtió cada matriz de presencia-ausencia correspondiente a una comunidad 

en un muestreo en una red bipartita. Para detectar módulos en esas redes se utilizó un 

algoritmo de búsqueda basado en simulaciones de reconocimiento (SA, Guimerá y Amaral, 

2005). Esta es una técnica de optimización estocástica que identifica módulos en una red 

optimizando una función de modularidad dada (Newman y Girvan, 2004). Este algoritmo 

definió grupos de especies vegetales y sitios que estuvieron fuertemente conectados entre sí. 

Comparada con otras técnicas, SA tiene la ventaja de que el número de módulos y su tamaño 

están determinados por la red en sí y no por el investigador, evitando de esta forma la 

detección de módulos que no existen, ya que la red puede no presentar una 

compartimentarización bien definida (Reichardt y Bornholdt, 2006). En este trabajo, la 

función de modularidad utilizada fue la modularidad de Barber (Barber, 2007; Mariquiti et al., 

2014), que es una modificación para redes bipartitas de la modularidad de Newman y Girvan 

(Newman y Girvan, 2004), con la siguiente fórmula:  

ܳ஻ =  ෍ቈ
௜ܧ
ܧ − ቆ

݇௜஼  ∗  ݇௜ோ

ଶܧ ቇ቉
ேಾ

௜ୀଵ

 

donde QB es el índice de modularidad de Barber, NM es el número de módulos, Ei es el 

número de conexiones en el módulo i, E es el número de conexiones en toda la red, ki
C  es la 

suma de los grados de los nodos dentro del módulo i que pertenecen al conjunto C (sitios) y 

ki
R

  es la suma de los grados de los nodos dentro del módulo i que pertenecen al conjunto R 

(especies). Esta función maximiza el número de enlaces especie-sitio entre los nodos que 

pertenecen al mismo módulo y minimiza el número de enlaces entre los nodos que pertenecen 

a diferentes módulos. El cálculo de la modularidad fue realizado con el programa 

MODULAR (Mariquitti et al., 2014) recientemente desarrollado, que entre otras ventajas 

permite calcular modularidad en redes bipartitas. 

Una vez estimados los índices de co-ocurrencia negativa, anidamiento y modularidad espacial 

y temporal de cada comunidad, se cuantificó la diferencia entre los valores observados y los 

esperados por azar para la misma comunidad, evaluando la significancia de los mismos. De lo 

contrario, la estructura de red detectada podría ser simplemente una consecuencia de la 
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densidad de los enlaces (Fortuna et al., 2010). La expectativa de azar y el derivado intervalo 

de confianza se obtuvieron construyendo la distribución de los valores calculados en 2000 

simulaciones (distribución nula). Para la co-ocurrencia negativa y el anidamiento, en cada 

simulación se aleatorizó la estructura interna de las matrices mediante un modelo nulo de tipo 

Fijo-Fijo. Este modelo mantiene fijos los totales de filas y columnas de la matriz original 

(Connor y Simberloff, 1979; Gotelli, 2000), pero aleatoriza su estructura interna utilizando 

una variante del algoritmo “sequential swap” (Manly, 1995; Gotelli y Graves, 1996; Gotelli y 

Entsminger, 2001). Los modelos de tipo FF basados en el algoritmo “sequential swap” se 

encuentran entre los más conservadores, han probado ser los menos propensos a error 

estadístico de tipo I y tipo II (Ulrich y Gotelli 2007a; b). Su uso, en combinación con el índice 

C-Score es recomendado para el estudio de metacomunidades (Gotelli, 2000). Para evaluar la 

significancia de cada valor obtenido de modularidad se utilizó la distribución de la 

modularidad de 2000 redes aleatorias con la misma distribución de grado que la red empírica. 

Las redes aleatorias fueron construidas reasignando los links entre sitios y especies. En el 

modelo nulo utilizado, la probabilidad de que un par sitio-especie sea conectado por un link 

fue proporcional al número de links del nodo (Bascompte et al., 2003; Mariquitti et al., 2014). 

Los índices obtenidos fueron estandarizados restando a cada valor observado el promedio de 

los valores simulados y dividiendo entre el desvío estándar de los valores simulados. 

Mediante esta transformación los valores significativos al 95 % de todos los índices fueron 

aquellos mayores que 2 o menores que -2 (Ulrich y Gotelli 2007a). Esto facilitó la 

comparación directa entre el grado de estructuración espacial y temporal de distintas 

comunidades, y entre las métricas de segregación, anidamiento y modularidad.  

Como métrica complementaria de estructuración espacial se calculó la diversidad beta o 

recambio espacial entre las UM dentro del mismo charco, utilizando el índice de disimilitud 

de Jaccard. Este índice, que compara la composición de especies entre pares de UM, toma 

valores entre 0 (cuando dos UM comparten todas las especies) y 1 (cuando las UM no tienen 

especies en común). La diversidad beta (Beta) se calculó como la disimilitud de Jaccard 

promedio de cada comunidad. Para este cálculo se utilizó el paquete vegan de R (Okansen et 

al., 2015). 

Para graficar las frecuencias de los valores obtenidos se utilizó la matriz desagregada de los 

valores de estructuración espacial (n = 680) y temporal (n = 61). Además, para los análisis 

posteriores de construyó una matriz (de variables agregadas) con los promedios de las 
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métricas de estructuración espacial de todas las fechas de muestreo para cada comunidad, más 

las métricas de estructuración temporal. Así, esta matriz con 61 observaciones, incluyó las 

siguientes variables: z-C.Score, z-Nrow, z-Ncol, z-NODF, z-Mod, Beta, z-C.Score.t, z-

Nrow.t, z-Ncol.t, z-NODF.t, z-Mod.t. 

Variables de estabilidad 

En esta tesis la estabilidad fue estimada a través de dos tipos de métricas: cambio anual 

relativo y coeficiente de variación, manifestando aspectos complementarios de la estabilidad. 

El cambio anual refleja la respuesta del sistema entre años consecutivos, y está vinculado con 

la resistencia. Por otro lado, el coeficiente de variación está vinculado con la resistencia 

promedio de todos los años y con la resiliencia de las comunidades. Estas métricas fueron 

aplicadas sobre variables de estado de los niveles poblacional, comunitario y ecosistémico, 

para evaluar la interrelación entre la variabilidad de los tres niveles de organización. En total 

se calcularon diez asociadas a la estabilidad de las comunidades vegetales: i) Jspp, índice de 

disimilitud de Jaccard entre años, ii) Jab, índice cuantitativo de disimilitud de Jaccard entre 

años, teniendo en cuenta las abundancias de las especies, iii) d.Ssu, cambio anual relativo en 

la riqueza promedio de las unidades muestrales, iv) d.Sc, cambio anual relativo en la riqueza 

comunitaria, v) d.FD, cambio anual relativo de la diversidad funcional comunitaria, vi) d.B, 

cambio anual relativo en la biomasa promedio, vii) CV.Ssu, coeficiente de variación en la 

riqueza promedio de las unidades muestrales, viii) CV.Sc, coeficiente de variación en la 

riqueza de la comunidad, ix) CV.FD, coeficiente de variación en la diversidad funcional, y x) 

CV.B coeficiente de variación en la biomasa promedio. El reemplazo temporal de especies 

fue calculado con el índice de disimilitud de Jaccard, utilizando la función vegdist del paquete 

vegan en R (Oksanen el al., 2015). Este índice toma valores entre 0, cuando las dos 

comunidades comparadas se componen por las mismas especies y 1 cuando las  comunidades 

no tienen especies en común. Para este cálculo se utilizaron los listados de especies (para 

Jspp) y de abundancias de cada especie (para Jab) de cada charco y en cada año en que el 

charco estuvo activo. Todas las especies presentes en el año fueron incluidas en la lista. Las 

abundancias de las especies fueron estimadas a través de su frecuencia (número de UM donde 

la especie ocurría/ total de UM; Sutherland, 2006). Únicamente fue calculado el recambio 

entre años consecutivos. El índice de Jaccard de cada comunidad fue dividido entre el 

recambio promedio de todas las comunidades en el mismo período. De este modo, los índices 

obtenidos indicaron cuántas veces mayor o menor fue el recambio de una comunidad en 
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relación al recambio promedio en el sistema. El cambio en las variables de diversidad y 

biomasa (d.Ssu, d.Sc, d.FD y d.B) fue calculado como la resta entre los valores de dos años 

consecutivos, dividido entre el promedio del cambio en todas las comunidades en el mismo 

período. Así, el valor de cambio obtenido refleja qué tanto difiere el cambio en una 

comunidad particular respecto del cambio promedio. Esta estandarización permitió comparar 

los valores de cambio en distintos períodos (ej: d 2006-2005 con d 2014-2013), evitando el 

efecto que la condición climática particular de cada año pudiera tener sobre la diversidad o 

productividad vegetal. Para estos cálculos se utilizó la matriz desagregada de variables de 

diversidad además de la biomasa promedio anual de cada comunidad, teniendo en cuenta 

todos los muestreos del año si hubo más de uno. Solamente se calculó el cambio en las 

variables entre dos años consecutivos. 

Se construyeron dos matrices de métricas de estabilidad, con distinto grano en la escala 

temporal. La matriz desagregada incluyó las seis variables de cambio y recambio previamente 

mencionadas, a nivel de comunidad y año, con un total de 431 observaciones. Se le asignó al 

año t el valor de cambio entre al año t y t+1, por lo que la matriz abarcó desde 2005 a 2013. 

Para la matriz agregada (61 observaciones) se calculó el promedio de estas variables entre los 

9 años para cada comunidad. Además, para cada comunidad se calculó el coeficiente de 

variación en las variables de diversidad y biomasa (CV.Ssu, CV.Sc, CV.FD, CV.B), como el 

desvío estándar de la variable respectiva en todas los muestreos donde el charco estuvo activo 

dividido entre su promedio. Altos valores en las métricas de cambio anual y en los 

coeficientes de variación indican una alta variabilidad, y por lo tanto baja estabilidad en el 

atributo considerado. 

Análisis de datos 

Se realizó una inspección visual de la distribución de todas las variables calculadas mediante 

histogramas y gráficos de cajas y de puntos con el fin de detectar posibles datos extremos y 

distribuciones no normales, y se verificó la normalidad de las variables mediante el test de 

Shapiro-Wilk. Debido a que las métricas de estabilidad en este trabajo estuvieron basadas en 

la variabilidad temporal de la diversidad y biomasa, se evaluó su evolución temporal en el 

período de estudio. Esto permitió detectar posibles tendencias y visualizar períodos de mayor 

magnitud de cambio (Objetivo 1). Para esto se utilizaron modelos lineales con las variables de 

diversidad y biomasa como variables de respuesta y el tiempo en años como variable 
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explicativa. Las variables Sc, FD y B fueron transformadas mediante logaritmo en base 10 y 

la variable PIE mediante arcoseno de la raíz cuadrada para normalizar su distribución. 

Se calculó la correlación de Pearson entre los pares de variables de un mismo tipo 

(ambientales, diversidad, estructurales y de estabilidad) con el fin de eliminar variables 

altamente correlacionadas que fueran a ser utilizadas como explicativas en los análisis 

posteriores. También se analizó visualmente la relación entre pares de variables mediante 

diagramas de dispersión y ajuste de curva loess para detectar posibles relaciones no lineales 

(Objetivo 2).  

Dentro de los grupos ambiente, estructura y estabilidad se analizó la dimensionalidad del 

conjunto de variables que representaron a cada uno de los bloques mediante Análisis de 

Componentes Principales (ACPs, objetivo 2). La relación entre las variables de estabilidad fue 

explorada mediante ACP con las matrices agregada y desagregada. En el ACP basado en la 

matriz desagregada, las comunidades de los charcos con hidroperíodo corto (menos 

frecuentes) estuvieron subrepresentadas, ya que cuando el charco no estaba activo en dos años 

consecutivos, el cálculo de cambio entre esos años no se realizaba. Todos los ACPs se 

realizaron con la función princomp del paquete stats en R (R Core Team, 2015), en base a la 

matriz de correlaciones entre las variables, ya que las varianzas de las distintas variables no 

fue similar. Las variables consideradas dentro de cada grupo para los ACPs fueron las mismas 

que las de los análisis posteriores (siguiente subsección). 

Dentro del grupo de las variables de diversidad se analizó particularmente la relación entre la 

riqueza taxonómica (Sc) y la funcional (FD) mediante comparación de modelos lineales y no 

lineales (Objetivo 2). La relación funcional entre estas variables está fuertemente vinculada 

con la relación entre el número de especies y el funcionamiento ecosistémico, y con los 

mecanismos que subyacen al mantenimiento de dicho funcionamiento (Naeem y Wrigth, 

2003). Se ajustaron dos modelos, uno lineal de la forma FD = a + b x Sc, por el método de 

mínimos cuadrados con la función de R lm, y uno potencial, con la función FD = a x Scb, por 

un método numérico de estimación por mínimos cuadrados de los parámetros no lineales, 

utilizando la función nls; ambas funciones pertenecen al paquete "stats" de R (R Core Team, 

2015). Los valores iniciales para utilizados para la búsqueda del modelos potencial fueron a = 

1 y b = 1. Ambos modelos fueron comparados mediante diferencias de AIC.  

Relación estabilidad-diversidad-estructura-ambiente 
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Con el fin de explorar la relación entre el ambiente, la diversidad, la estructura y la estabilidad 

de las comunidades, se utilizaron dos tipos de análisis complementarios: test de Mantel y 

modelos lineales (Objetivo 3). Mediante los test de Mantel se realizaron análisis de vías para 

los cuatro bloques de variables, explorando la relación entre ellos (Naisbit et al., 2012), 

mientras que en los modelos lineales se examinó el rol individual de las variables en el 

conjunto. Para ambos análisis se descartaron variables explicativas que estuvieran altamente 

correlacionadas (ρ > 0,75, dentro del mismo grupo), seleccionándose las variables con una 

interpretación más intuitiva, directa y complementaria con el resto. En este sentido, se 

seleccionaron ocho variables ambientales para el análisis: índice de forma, densidad lineal de 

cortes, área, profundidad media, coeficiente de variación de la profundidad, hidroperíodo, 

grado e intermediación; tres de diversidad: riqueza promedio de las unidades muestrales, 

diversidad funcional y equitatividad y siete de estructura: co-ocurrencia negativa espacial, 

anidamiento espacial, modularidad espacial, recambio entre unidades muestrales, co-

ocurrencia negativa temporal, anidamiento temporal y modularidad temporal.  

La combinación de los análisis de Mantel simples y parciales permite inferir las conexiones 

directas e indirectas entre grupos de variables, generando un análisis de vías basado en 

matrices de distancias (ver Naisbit et al., 2012). En la figura 5 se presentan las relaciones 

evaluadas con esta aproximación. El test de Mantel simple (Mantel, 1967; Mantel y Valand, 

1970) es un procedimiento que permite testear las hipótesis de que las distancias entre los 

objetos (comunidades en este caso) de dos matrices de distancias son linealmente 

independientes. Para esto se genera un modelo nulo mediante permutaciones de una o ambas 

matrices, que asocia una probabilidad a las correlaciones observadas (Legendre, 2000). El test 

de Mantel parcial sigue la misma lógica pero se realiza una regresión múltiple entre los datos 

de una matriz de respuesta y dos (o más) matrices independientes; rescatando la asociación 

entre un par de matrices más allá del efecto de una tercera (Naisbit et al. 2012). 

Para cada uno de los componentes (estabilidad, diversidad, ambiente y estructura) se 

construyó una matriz de distancias euclidianas entre todas las variables consideradas para 

representarlos (EST, DIV, AMB y COEX respectivamente, Fig. 5). Las variables fueron 

previamente z-transformadas para evitar que las métricas influyeran desproporcionadamente 

en las distancias debido a su escala (Gotelli y Ellison, 2004). En este análisis se consideró el 

conjunto variables de estabilidad (Test de Mantel globales), y luego se analizaron las 

variables de estabilidad tomadas de a una (Test de Mantel por variables de estabilidad).  
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En los test de Mantel simples globales se evaluaron las siguientes correlaciones: estabilidad ~ 

ambiente, estabilidad ~ diversidad, estabilidad ~ estructura, estructura ~ diversidad, estructura 

~ ambiente y diversidad ~ ambiente. Los test de Mantel parciales permiten evaluar qué parte 

de la variabilidad en la matriz de estabilidad está correlacionada con uno de los componentes, 

y si la variabilidad residual en la estabilidad, una vez eliminado el efecto de ese componente, 

puede ser explicada por otro de los componentes (Legrende y Legrende, 1998). Así, se 

analizaron las siguientes correlaciones parciales: estabilidad ~ diversidad | ambiente (la 

correlación entre la estabilidad y la biodiversidad habiendo dado cuenta del ambiente) y 

estabilidad ~ ambiente | diversidad (cuánta variabilidad en la estabilidad se correlaciona con 

el ambiente, una vez descontado el efecto de la diversidad); estabilidad ~ diversidad | 

estructura y estabilidad ~ estructura | diversidad; y estabilidad ~ ambiente | estructura, 

estabilidad ~ estructura | ambiente y estructura ~ diversidad | ambiente. 

Por último dentro de este bloque de análisis, para los test de Mantel por variables de 

estabilidad se tomaron las variables de estabilidad de a una, por lo que las matrices de 

estabilidad en estos casos tenían una sola columna. A modo de ejemplo, para el recambio 

poblacional anual, los test de mantel simples y parciales fueron de la forma: Jspp ~ 

diversidad, y Jspp ~ diversidad | ambiente, respectivamente (ver Fig. 5). El mismo 

procedimiento se repitió con todas las combinaciones de matrices de variables ambientales, de 

diversidad y de estructura tomadas de a dos, tal como se hiciera en los test Mantel globales, y 

para todas las variables de estabilidad (diez variables). Se utilizaron 5000 permutaciones de 

las matrices para evaluar significancia de la correlación de Pearson entre las matrices, con las 

funciones mantel y mantel.partial del paquete "vegan" de R (Okansen et al., 2015). 
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Figura 5. Esquema de los análisis de vías en base a test de Mantel. Cada globo representa un 

componente con sus variables asociadas. Las flechas representan la correlación entre cada grupo de 

variables, las flechas dobles representan las correlaciones simples, y las flechas simples las 

correlaciones parciales. En cada flecha se indica la nomenclatura con que se identifica la correlación 

calculada. A. Test de Mantel simples globales, entre pares de grupos de variables. B. Test de Mantel 

parciales, tomando los grupos de variables de a tres. C. Test de Mantel parciales considerando las 

variables de estabilidad de a una, se muestra el caso del recambio de especies entre años (Jspp) a modo 
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de ejemplo; estos test fueron realizados de la misma forma para todas las variables de estabilidad. No 

se muestran en la figura los test de Mantel simples con las variables de estabilidad tomadas de a una. 

Por otro lado, se consideraron tres conjuntos modelos lineales generalizados. El abordaje 

general de estos modelos relaciona la estabilidad del sistema con su diversidad, ambiente y 

estructura de co-ocurrencia. Para este análisis se utilizaron las matrices agregadas de cada 

grupo de variables, además de la biomasa promedio, con 61 observaciones. En todos los 

casos, las variables explicativas no estandarizadas fueron z-transformadas, para poder 

comparar directamente la magnitud del efecto de los predictores. En el análisis se incluyeron 

los términos lineales y sus valores cuadráticos de forma de detectar no-linealidad en las 

relaciones estadísticas. La selección de modelos se realizó en base a una búsqueda exhaustiva 

utilizando la función bestglm del paquete de R con mismo nombre (McLeod y Xu, 2014), 

ordenando los modelos en base a sus respectivos AIC. Esta rutina considera todas las 

combinaciones posibles de variables independientes. Se retuvieron solo los modelos con 

menos de dos puntos de diferencia respecto al modelo con menor AIC. Cuando se retuvo más 

de un modelo, éstos diferían en la incorporación de variables explicativas alternativas (e.g. 

área o hidroperíodo), o del término cuadrático de las variables. Se seleccionó el mejor de estos 

modelos mediante ANOVAs entre modelos anidados (Zuur et al., 2009). Para evitar el 

sobreajuste, el máximo número de variables incluidas en los modelos finales fue restringido a 

un mínimo de ocho observaciones por cada parámetro estimado, permitiendo un máximo de 7 

parámetros (Crawley, 2007). Se retuvieron los modelos significativos al 95 %. En los tres 

conjuntos de modelos lineales generalizados se aplicó el mismo procedimiento. 

En primer lugar se modeló por separado la respuesta de cada variable de estabilidad en 

relación a todo el conjunto de variables de diversidad, ambientales y de estructura, 

obteniéndose diez modelos finales. Las variables Jab y Jspp se trabajaron en escala 

logarítmica para asegurar Normalidad de los residuos. Las variables d.Ssu, d.Sc, d.FD y d.B 

no pasaron el test de normalidad, pero esto estuvo fuertemente influenciado por uno o dos 

datos atípicos. No obstante, la identidad del charco que presentaba valores atípicos varió entre 

las métricas de estabilidad. Para evaluar la influencia de los datos atípicos en la selección de 

las variables, en la significancia de los modelos y el los residuales, se repitieron los análisis 

con y sin esos datos. Dado que cualitativamente no se observaron cambios importantes en los 

resultados y que la relación parámetros/observaciones aportaría una razonable robustez, no se 

descartó ningún punto para el análisis. En el segundo conjunto de modelos se seleccionaron 

los que mejor explicaran la relación entre las variables ambientales como predictoras y cada 
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variable de diversidad y biomasa, obteniéndose cinco modelos finales. Se consideró también a 

la riqueza comunitaria como variable de respuesta, a pesar de estar altamente correlacionada 

con la diversidad funcional, porque nos interesaba detectar alguna posible diferencia entre los 

factores ambientales que explicaban a ambas variables. Previamente se transformaron las 

variables de respuesta con las funciones logaritmo (Sc, FD y B) y arco seno de la raíz (PIE). 

El tercer conjunto de modelos tuvo como variables de respuesta a cada una de las siete 

variables de estructura y como variables explicativas a las ambientales, obteniéndose siete 

modelos finales. Para visualizar el efecto de cada variable explicativa en los residuales de los 

modelos finales, se utilizó el paquete "Effects" de R (Fox, 2003). 

Resultados 

Muestreo 

Combinando todas las campañas de muestreo, se realizaron 680 relevamientos en charcos, 

con un total de 3700 unidades muestrales (UM). Se registraron 14399 ocurrencias de 95 

especies o morfoespecies entre plantas acuáticas, palustres y algas filamentosas (Tabla S1). 

La especie con mayor frecuencia fue Eleocharis viridans, que fue registrada 2878 veces. 

Hydrocotyle ranunculoides fue la segunda especie más común, ocurriendo en un total de 1419 

unidades muestrales. Por otro lado, 15 de las especies o morfoespecies encontradas sólo 

aparecieron una vez y nueve dos veces en todo el periodo de estudio. Las especies halladas en 

una única unidad muestral fueron Cirsium vulgare, Eleocharis radicans, Enhydra sessilis, 

Eryngium serra, Juncus sp., Kyllinga odorata, Panicum.cf.helobium, Panicum.cf milioides, 

Panicum sp2., Polygonum hydropiperoides, Potamogeton spirilliformis, Relbunium sp.,  

Selaginella sp., Senecio selloi y Sporobolus indicus. Todas las muestras fueron identificadas 

por lo menos a nivel de género, con excepción del alga y el musgo filamentosos. 

La riqueza máxima y mínima registradas a nivel de comunidad fueron 27 y 2 especies 

respectivamente, con un promedio de 9,3 especies y una moda de 7 (n = 680 charcos). A 

escala de unidad muestral, la riqueza máxima registrada fue de 12 especies, y la mínima de 1, 

con un promedio de 3,9 y una moda de 3 (n = 3700 UM). La biomasa vegetal promedio fue de 

4,89 g/UM correspondientes a 122,25 g/m2. El valor máximo de biomasa vegetal aérea seca 

registrado fue de 30 g/UM (750 g/m2) y el mínimo de 0,15 g/UM (3,75 g/m2). Si bien se 

registraron unidades sin vegetación estas representaron un fracción mínima del total (20 de 

3700 UM). 



 

34 
 

Estimación del ambiente, diversidad, estructuración y estabilidad: relación entre las variables 

dentro de un mismo bloque 

Variables ambientales 

La correlación promedio entre las variables ambientales fue baja (ρ = 0,28). No obstante, 

algunas variables estuvieron altamente correlacionados, como el área y volumen (ρ = 0,99), 

profundidad media y desvío estándar de la profundidad (ρ = 0,88) y grado y proximidad (ρ = 

0,85; Fig. S1). Además, el hidroperíodo estuvo asociado con el área (ρ = 0,56), el volumen (ρ 

= 0,61), la profundidad media (ρ = 0,71) y el desvío estándar de la profundidad (0,72; Fig. 

S1). En el ACP (Fig. S2A) de las variables ambientales, los cuatro primeros ejes explicaron 

cerca del 80% de la varianza total, verificándose la alta dimensionalidad de este componente 

(Fig. S2B). El primer eje estuvo muy relacionado a las métricas que cuantificaban el tamaño 

de los charcos, mientras que el segundo eje se explicó mayormente por la conectividad de los 

charcos dentro del sistema (Fig. S2A y C). 

Diversidad y biomasa 

Las variables bióticas tendieron a estar mediana a altamente correlacionadas entre sí 

(promedio ρ = 0,49). La riqueza de la unidad muestral estuvo correlacionada con el resto de 

las variables de diversidad, mientras que la biomasa estuvo débilmente correlacionada con la 

diversidad en general (Fig. S3). Se destacó la fuerte relación entre la diversidad taxonómica y 

funcional a nivel comunitario (Fig. 6). El ajuste del modelo potencial fue estadísticamente 

mejor que el del modelo lineal, con una diferencia de AIC de 10 puntos. Sin embargo, la 

diferencia entre ambos modelos no fue significativa desde el punto de vista biológico, como 

se observa en la Figura 6. La curva correspondiente al modelo potencial siguió un trayectoria 

casi lineal el rango de datos considerado. 
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Figura 6. Relación entre la diversidad taxonómica (Sc) y la diversidad funcional (FD). La métrica FD 

es continua, estuvo basada en 21 caracteres funcionales, y no tiene en cuenta las abundancias de las 

especies. En verde claro se muestra la regresión lineal (r2 = 0,86, β = 1,16, p-valor <<< 0,001, n = 680) 

y en verde oscuro el modelo potencial ajustado (a = 0,25, p-valor <<< 0,001, b = 0,87, p-valor <<< 

0,001, convergencia luego de 4 iteraciones, n = 680).  

El promedio de las variables de diversidad en todos los charcos tuvo un leve incremento entre 

los años 2005 y 2014, mientras que la biomasa promedio decreció (p valor < 0,001 en todos 

los modelos, Fig. 7). Tanto el valor de las pendientes como la varianza explicada por los 

modelos fueron muy bajos, por lo que se consideró que el cambio temporal en los valores 

promedio de las variables fue biológicamente no significativo. La variabilidad temporal de 

todas las variables se caracterizó por ser homogénea en torno a la media, con valores 

máximos o mínimos que ocurrieron en distintos años para cada variable. Este patrón sería 

congruente con la ausencia de eventos extremos en algún año en el cual todas las variables se 

vieran afectadas. 
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Figura 7. Evolución temporal de las variables de diversidad y biomasa en el período de estudio (2005-

2014). De izquierda a derecha y de arriba a abajo se muestran: Ssu, la riqueza de la unidad muestral, 

Sc, la riqueza comunitaria, PIE, equitatividad, FD, la diversidad funcional y B, la biomasa. Sc, FD y B 

están en escala logarítmica en base 10, mientras que PIE fue transformada mediante arcoseno de la 

raíz cuadrada. 

Estructuración espacial y temporal de las comunidades 

La distribución de los valores para co-ocurrencia negativa (damero), anidamiento y 

modularidad se presenta en la Figura 8. Para todos los patrones analizados, se encontró un 

rango relativamente amplio en el grado de estructuración, con comunidades que fueron desde 

azarosas (valores cercanos a 0) hasta altamente estructuradas (valores absolutos mayores a 2). 

En la Figura 9 se muestran algunos ejemplos de matrices correspondientes a las comunidades 

donde se detectaron patrones espaciales y temporales significativos. 
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Figura 8. Histogramas de los índices de estructuración de las comunidades vegetales. En la columna 

de la izquierda se muestra la estructuración espacial de las comunidades dentro de los charcos, a la 

derecha al estructuración temporal de las comunidades de un mismo charco. De arriba hacia abajo se 

muestran los patrones de damero o co-ocurrencia negativa (índice z-C.Score), anidamiento (índice z-

NODF), modularidad (índice z-Mod). Todos los índices están z-estandarizados, por lo que los valores 

mayores que 2 y menores que -2 (líneas punteadas) corresponden a comunidades con estructuración 

significativa. 

Los valores mayores a 2 en co-ocurrencia negativa indican la presencia de pares de especies 

que tendieron a ocurrir separadas más de lo esperado por azar en esas comunidades. 

Contrariamente, los valores significativos en anidamiento total, espacial y temporal, fueron 

menores a -2, indicando que el grado de anidamiento fue menor a lo esperado por azar en esas 

comunidades, o un patrón anti-anidado. La proporción de comunidades con un grado de 

modularidad espacial significativo fue mucho menor que la de comunidades con los otros dos 

patrones. Se encontró igual cantidad de comunidades más y menos modulares que lo esperado 

por azar en el espacio, y solo dos comunidades fueron significativamente anti-modulares en el 

tiempo. 
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Figura 9. Matrices de presencia-ausencia mostrando patrones de co-ocurrencia encontrados. Cada 

matriz corresponde a la comunidad vegetal de un charco. En todas la matrices las filas corresponden a 

las especies; A, B, D, E y F las columnas corresponden a los sitios dentro del charco (UM), y en C a 

las fechas de muestreo (se indica el año y el mes). Las celdas negras indican la presencia y las blancas 

la ausencia de la especie. Las columnas están re-ordenadas a los efectos de mejorar la visualización 

del patrón que se muestra, pero esto no afecta la estimación del grado de estructuración ni su 

significancia. Los patrones que se muestran fueron significativos al 95%. A. Una comunidad con anti-

anidamiento espacial significativo (z-NODF = -2,18) relacionado al anti-anidamiento entre las 

especies (z-Nrow = -2,13), y aleatoria en los sitios (z-Ncol = -0,83). B. Una comunidad con 

segregación espacial entre especies (z-C.Score = 6,48), y aleatoria en los patrones anidado y modular. 

C. Un charco con segregación temporal entre las especies (z-C.Score.t = 3,40).  D. Una comunidad 

con co-ocurrencia negativa  (z.C.Score = 7,8) y anti-anidamiento (z-NODF = -6,08) espacial 

significativos. E. Una comunidad modular y con alto recambio espacial entre unidades muestrales (z-

Mod = 2.31, Beta = 0, 94). F. Comunidad anit-modular, donde la modularidad cuantificada fue menor 

a lo esperado por azar (z-Mod = -3,52, Beta = 0,17). 

La correlación promedio de todas las variables de estructura fue baja (ρ = 0,12). Ambos 

componentes del anidamiento -en filas y en columnas- estuvieron asociados al anidamiento 



 

39 
 

total, optándose en los siguientes análisis por trabajar únicamente con este índice (z-Ncol y z-

NODF: ρ = 0,48; z-Nrow y z-NODF: ρ = 0,89; z-Nrow.t y z-NODF.t: ρ = 0,99, Fig. S4). Sin 

embargo, cabe señalar que se halló una mínima fracción de comunidades (5 en 680) con 

anidamiento significativo entre las columnas (Ncol > 2, Fig. S4). 

La Figura 10 muestra el ACP de las siete variables de estructura en las co-ocurrencias que 

fueron utilizadas en los análisis posteriores. Los dos primeros ejes explicaron juntos el 49 % 

de la varianza en estas métricas (Fig. S5). Los patrones espaciales contribuyeron 

principalmente al primer componente, mientras que los temporales tuvieron mayor peso en el 

segundo, indicando la baja correlación entre las dimensiones espacial y temporal (las cargas 

de todos los componentes se muestran en la Tabla S4). De hecho, este ACP indica que las 

comunidades con mayor grado de estructuración espacial no estuvieron estructuradas 

temporalmente, y vice versa. A su vez, dentro de cada eje, la modularidad y co-ocurrencia 

negativa estuvieron positivamente correlacionadas entre sí, y negativamente correlacionadas 

con el anidamiento, indicando que las comunidades con tendencia a tener una estructura 

modular o en forma de damero (valores altos de los índices) tendieron a estar anti-anidadas 

(valores bajos de NODF) y vice versa. 
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Figura 10. ACP de las variables de estructura y la contribución de cada variable a los componentes 1 

y 2. El ACP se basó en la matriz de correlaciones entre las variables. 

Relación entre las variables de estabilidad 

Las correlaciones pareadas entre las diez métricas de estabilidad fueron bajas en promedio (ρ 

= 0,19). Las variables más correlacionadas fueron el coeficiente de variación en la riqueza 

comunitaria (CV.Sc) y en la diversidad funcional (CV.FD, ρ = 0,84; Fig. S6). Otros pares de 

variables estuvieron considerablemente correlacionados: Jab y Jspp (ρ = 0,59), CV.Sc y 

CV.Ssu (ρ = 0,43), y CV.Sc y d.Sc (ρ = 0,49). 

En el ACP basado en datos agregados (Fig. 11), los dos primeros ejes explicaron, el 43% de la 

variación en las métricas de estabilidad. La Figura S7 muestra la variabilidad explicada por 

cada eje y Tabla S5 las contribuciones de las variables por eje. El primer componente estuvo 

relacionado positivamente con la variabilidad en diversidad a nivel de charco y unidad 

muestral. Las variables que más contribuyeron a la variación en este eje fueron los 

coeficientes de variación en riqueza del charco (CV.Sc), diversidad funcional (CV.FD) y 

riqueza promedio de la unidad muestral (CV.Ssu); junto con la diferencia interanual en 

riqueza del charco (d.Sc; Fig. 11). El remplazo de especies en términos de abundancia por 

especie (Jab) y solo por composición (Jspp) tuvieron una contribución menor en la formación 

del primer componente. La composición de este eje indica que las variables de estabilidad 

basadas en atributos de diversidad comunitaria estuvieron asociadas positivamente entre ellas. 

A su vez, no se observó una asociación entre ellas y las variables asociadas al recambio 

poblacional ni a la variación en biomasa, ya que aparecieron formando un ángulo de 90 

grados en ambos casos. 
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Figura 11. ACP de las variables de estabilidad y la contribución de cada variables a los componentes 

1 (izquierda) y 2 (derecha). 

En el segundo eje, el recambio temporal en la composición de especies (Jspp) y en las 

abundancias relativas (Jab), tuvieron una contribución mayor a la variación total, y estuvieron 

asociados negativamente con las variables de estabilidad ecosistémica coeficiente de 

variación en biomasa (CV.B) y remplazo interanual en biomasa (d.B). Así, este eje indica una 

asociación negativa entre la variabilidad de la biomasa y las fluctuaciones en composición 

taxonómica del sistema. Los charcos con una alta variación en su composición de especies 

tendieron a presentar variaciones acotadas en su biomasa a través de los años; y, por el 

contrario, las comunidades donde la identidad y abundancia relativa de las especies se 

conservó en el tiempo estuvieron sujetas a mayores cambios en su biomasa y productividad. 
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El ACP basado en la matriz desagregada de variables ambientales, conteniendo solamente las 

variables de cambio anual, mostró un patrón similar (Figs. S8 y S9 y Tabla S6). Los índices 

de Jaccard (Jab y Jspp) se ubicaron opuestos al cambio anual en biomasa (d.B) y al cambio en 

riqueza de la unidad muestral (d.Ssu), formando un ángulo de 180 grados, altamente 

vinculado al primer eje. A su vez, el cambio en la riqueza taxonómica (d.Sc) y en diversidad 

funcional (d.FD) en la escala comunitaria variaron de forma conjunta, formando un ángulo de 

90 grados respecto a la dirección de la línea recambio poblacional-biomasa. Los dos primeros 

componentes explicaron juntos el 51% de la varianza total. Las variables d.B y d.Ssu tuvieron 

una contribución menor al primer eje, en comparación con las variables Jaccard, pero los 

componentes 3 y 4 estuvieron mayormente explicados por éstas. Particularmente, en el eje 3 

estuvieron negativamente correlacionadas. 

Relación estabilidad-diversidad-estructura-ambiente 

Test de Mantel globales 

En general, las correlaciones simples entre las matrices de ambiente, diversidad, estructura y 

estabilidad fueron bajas pero significativas (Figura 12A y Tabla S7). La correlación entre las 

distancias ambientales y las de estabilidad fue la más baja (r = 0,13) y marginalmente 

significativa. La mayor correlación se observó entre las distancias en diversidad y estructura 

(r = 0,41, p-valor << 0,05). Los resultados de los test de Mantel parciales entre los grupos de 

variables fueron congruentes con los de los simples (Tabla S8). En primer lugar, la conexión 

entre diversidad y estabilidad se mantuvo significativa al dar cuenta del ambiente (Fig. 12B) y 

de la estructura (Fig. 12C), aunque en el último caso la correlación sufrió una disminución del 

entorno del 50%. En segundo lugar, la correlación entre estructura y estabilidad se mantuvo 

significativa al dar cuenta del ambiente, disminuyendo levemente (Fig. 12D), y no se mantuvo 

significativa (p-valor > 0,05) al dar cuenta de la diversidad, sufriendo también una 

disminución del entorno del 50% (Fig. 12C). La detección de asociaciones significativas 

diversidad-estructura y diversidad-estabilidad, pero no estructura-estabilidad, indicaría que la 

conexión estructura-estabilidad estaría mediada por la diversidad. Por último, la conexión 

débil ambiente-estabilidad  (Fig. 12A) no se mantuvo al dar cuenta de la diversidad (Fig. 12B) 

y de la estructura (Fig. 12D). Eso indicaría que el ambiente está conectado con la estabilidad a 

través de la diversidad y la estructura. La conexión diversidad-estructura también se mantuvo 

al dar cuenta del ambiente, con una disminución del entorno del 15% (Tabla S8). 
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Figura 12. Análisis de las potenciales relaciones causales entre ambiente, diversidad, estructura y 

estabilidad. Se indica el valor de la correlación y su p-valor con el siguiente código: 0 ‘***’ 0.001 ‘**’ 

0.01 ‘*’ 0.05 ‘.’ 0.1 ‘ ’ 1. Las flechas dobles indican la correlación simple entre las matrices. El color 

de las flechas indica la fuerza de las conexiones, siendo más oscuro cuando éstas son más fuertes. A: 

correlaciones simples en base test de Mantel. Se encontraron conexiones significativas o 

marginalmente significativas entre todos los grupos de variables. B-D: test de Mantel parciales. B: la 

asociación entre ambiente y estabilidad estuvo mediada por la diversidad. C: la asociación entre las 

distancias en estabilidad y diversidad se mantuvo significativa al dar cuenta de la estructura, pero la 

asociación entre estructura y estabilidad fue marginalmente significativa al dar cuenta de la diversidad. 

D: al dar cuenta del estado del ambiente la conexión entre estructura y estabilidad no se vio afectada. 

Test de Mantel por variable de estabilidad 

Las correlaciones simples entre las variables de estabilidad tomadas de a una con las matrices 

de distancias entre las variables ambientales, de diversidad y estructura, fueron en su mayoría 

bajas (ver Anexo y Tabla S9). 

Los test de Mantel parciales considerando el efecto de las distancias ambientales, en 

diversidad y en estructura y las distancias entre charcos para cada una de las variables de 
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estabilidad fueron congruentes con los resultados del punto anterior. El recambio interanual 

de especies (Jspp) y el cambio en la riqueza promedio de las unidades muestrales (d.Ssu) 

estuvieron correlacionados con la diversidad, al dar cuenta del ambiente y de la estructura (ver 

Tabla 2). El recambio interanual teniendo en cuenta las abundancias (Jab) estuvo 

correlacionado con  la diversidad al descontar el efecto del ambiente, pero la correlación no se 

mantuvo al descontar el efecto de la estructura. El mayor grado de correlación hallado fue 

entre Jab y las distancias entre comunidades en estructura, que se mantuvo al dar cuenta de la 

diversidad y del ambiente. Jspp también estuvo correlacionado con la estructura al dar cuenta 

del ambiente, pero la correlación se hizo débil al descontar el efecto de la diversidad. Por 

último, la matriz de distancias en el coeficiente de variación en biomasa (CV.B) y la matriz de 

variables ambientales estuvieron correlacionados, relación que se mantuvo cuando se dio 

cuenta de la diversidad y la estructura.  

Tabla 2. Correlaciones parciales entre cada variable de estabilidad (en las filas) y distintas 

combinaciones de las matrices de distancias entre charcos en las variables de diversidad (DIV), 

ambientales (AMB) y de estructura (COEX). En el esquema arriba de la tabla se muestran las 

correlaciones parciales estimadas en cada caso. Los globos corresponden a las matrices de los grupos 

de variables, donde las distancias euclidianas entre los charcos se calcularon en base a las variables 

que se detallan dentro del globo. Ei es la variable por la que se representó la estabilidad en cada caso 

(filas en la tabla). Las flechas dobles representan correlaciones simples, indicándose el valor de la 

correlación. Las flechas simples son las correlaciones parciales, cuyos valores (r) y probabilidad 

asociada (p) se muestran en la tabla. Resaltados en color se muestran los valores significativos al 95%, 

señalados con un punto los p-valores marginalmente significativos (p-valor ≤ 0,1). Sobre la flecha se 

indica la nomenclatura con la cual se identifica, en el encabezado de la tabla, la correlación parcial 

correspondiente. 

                              
Ei   AMB|DIV DIV|AMB DIV|COEX COEX|DIV AMB|COEX COEX|AMB 
   r p r p r p r p r p r P 
Jab  0,03 0,31 0,21 0,01 0,08 0,12 0,33 0,0002 -0,02 0,56 0,38 0,0004 
Jspp  0,02 0,38 0,23 0,01 0,17 0,02 0,14 0,06. 0,03 0,34 0,21 0,02 
d.Ssu  -0,01 0,49 0,16 0,04 0,16 0,04 0 0,47 0,03 0,34 0,06 0,23 
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d.Sc  0,02 0,34 0,09 0,14 0,11 0,1 -0,02 0,55 0,05 0,24 0,01 0,41 
d.FD  0,05 0,22 0,04 0,25 0,03 0,3 0,07 0,17 0,04 0,27 0,08 0,18 
d.B  0,09 0,14 0,09 0,17 0,09 0,12 0,05 0,26 0,1 0,11 0,06 0,24 
CV.Ssu -0,08 0,92 0,04 0,22 0 0,52 0,06 0,18 -0,09 0,94 0,08 0,09. 
CV.Sc  -0,02 0,59 0,04 0,28 0,05 0,23 -0,04 0,7 -0,01 0,5 -0,02 0,56 
CV.FD  -0,04 0,73 0,09 0,11 0,11 0,06. -0,09 0,91 0 0,5 -0,04 0,72 
CV.B  0,13 0,03 -0,15 1 -0,1 0,97 -0,02 0,58 0,11 0,05 -0,1 0,95 
 

Modelos lineales 

En la figura 13 se muestra un resumen de los tres conjuntos de modelos lineales obtenidos 

para cada variable de respuesta, observándose la tendencia en los valores residuales de los 

modelos para las distintas variables independientes que fueron consideradas. Los gráficos 

reales asociados a cada esquema se presentan en el material suplementario (Figs. S10-S30). 

En las tablas S10-S12 se muestran los parámetros de cada modelo. La mayoría de los modelos 

explicaron en el entorno de un 50 % de la varianza. El conjunto de variables independientes 

que fueron seleccionadas en los distintos modelos fue diferente a lo largo de las distintas 

variables dependientes consideradas. 

En lo que refiere a los potenciales determinantes de la diversidad, seis de las ocho variables 

ambientales estuvieron relacionadas significativamente con al menos una variable de 

diversidad en las comunidades vegetales (ver Fig. 13B). Los modelos de la riqueza 

taxonómica y la diversidad funcional tuvieron una relación lineal positiva con la densidad de 

cortes y polinomial con concavidad negativa con el área. El área y la densidad de cortes 

fueron predictores consistentes en este grupo de variables, mientras que la profundidad media 

se relacionó positivamente sólo con la biomasa. La riqueza promedio de la unidad muestral y 

la biomasa estuvieron relacionadas significativamente con cinco variables ambientales, pero 

estos modelos tuvieron los coeficientes de determinación más bajos (r2 = 0,34 y r2 = 0,39, 

respectivamente). 

En relación a las métricas de estructura comunitaria, el grado de modularidad de las 

comunidades estuvo fuertemente asociado a las condiciones ambientales del charco (ver Fig. 

13C). Ninguna variable ambiental estuvo relacionada significativamente con el anidamiento. 

El modelo seleccionado para la co-ocurrencia negativa temporal de especies fue 

marginalmente significativo (p = 0,07), y la relación fue débil (r2 = 0,16). Estos dos modelos 
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no se muestran en la Figura 13. La densidad de cortes, la profundidad y el grado fueron las 

variables más consistentes, relacionándose significativamente con tres de las cinco variables 

de estructura. 

En cuanto a la asociación entre diversidad y estabilidad, la variable más frecuentemente 

seleccionada fue la equitatividad (cuatro de diez modelos). La riqueza promedio por unidad 

muestral se asoció con el cambio interanual en esta riqueza y en biomasa. En general, la 

diversidad no fue un factor determinante de la estabilidad estimada como el coeficiente de 

variación, mientras que sí lo fue para las métricas de cambio y recambio anual. Por último, la 

biomasa se asoció al cambio interanual en diversidad funcional y con el coeficiente de 

variación en biomasa (ver Fig. 13A). Las variables ambientales más consistentemente 

asociadas con la estabilidad fueron la densidad de cortes y el hidroperíodo. La relación de la 

densidad de cortes con la estabilidad fue la mayoría de las veces polinómica con concavidad 

positiva. La relación funcional entre estabilidad e hidroperíodo fue más variable. El 

coeficiente de variación en la profundidad tuvo un efecto significativo únicamente en el 

cambio anual en diversidad funcional. La centralidad de los parches (grado) tuvo un efecto 

positivo sobre el remplazo en la composición de especies entre años y negativo sobre la 

variabilidad interanual en riqueza de especies de la unidad muestral. Contrariamente, el índice 

de intermediación se asoció positivamente con esta misma riqueza. Por último, se detectaron 

asociaciones significativas entre el grado y tipo de estructuración de los charcos y la 

estabilidad de las comunidades. Se observó una alternancia entre las métricas de 

estructuración espaciales y temporales como predictoras en los modelos lineales para las 

distintas variables de estabilidad. En los modelos donde la estabilidad fue estimada mediante 

coeficientes de variación, los patrones de estructuración espacial no fueron seleccionados 

como variables predictoras. El anidamiento espacial no tuvo un efecto significativo en 

ninguna variable de estabilidad y el anidamiento temporal solo fue seleccionado en el modelo 

del coeficiente de variación en diversidad funcional. No obstante, en varios modelos 

aparecieron a la vez la co-ocurrencia negativa y la modularidad espaciales y temporales como 

predictores (ver Fig. 13A). 
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Figura 13. Modelos lineales generalizados entre: A: las variables de estabilidad y las de diversidad, 

ambiente y estructura; B:  las variables de diversidad y biomasa y las ambientales; y C: las variables 

de estructura y las ambientales. En filas se muestran las variables dependientes y en las columnas las 

variables independientes, resaltando con el mismo color las que pertenecen a un mismo grupo. En las 

celdas se muestra la relación funcional de cada variable explicativa con la de respuesta, en el modelo 

seleccionado. Las celdas vacías corresponden a variables que no fueron significativas en el modelo 

correpondiente. Todos los modelos mostrados fueron significativos. En las Figura S10-S30 se 

muestran las relaciones funcionales efectivamente obervadas entre variables. 

Discusión 

Identificar los factores que promueven la estabilidad de los sistemas ecológicos, y desentrañar 

sus mecanismos de acción en los distintos niveles de organización ha sido una meta central 

desde los inicios de la ecología contemporánea (Mac Arthur, 1955; May, 1972; McCann, 

2000; Ives y Carpenter, 2007). Este objetivo adquiere especial relevancia en el contexto actual 

de extinción acelerada de especies y transformación de hábitat, con la consecuente pérdida de 

funciones ecosistémicas (McCann, 2000; Ives y Carpenter, 2007; Naeem et al., 2009; Bello et. 



 

48 
 

al, 2015). Esta tesis ha intentado superar limitantes históricos en la comprensión de los 

determinantes de la estabilidad comunitaria. Específicamente: i) se logró un abordaje 

abarcativo de los cuatro componentes principales del problema (diversidad, estructura, 

estabilidad y ambiente) y de su interrelación. ii) Al menos desde la perspectiva de las redes de 

co-ocurrencia, se sustentó empíricamente el papel de la estructura de las comunidades en su 

estabilidad. iii) Las condiciones ambientales se identificaron como determinantes de la 

diversidad, la estructuración comunitaria y la estabilidad, en todas las métricas consideradas. 

iv) En conjunto, se reduce la brecha histórica entre el desarrollo teórico y su contraste 

empírico en el área, reportando una amplia gama de conexiones entre la estabilidad de un 

sistema y su diversidad y estructura, así como la dependencia de estas variables del ambiente 

en que la comunidad se encuentre. v) Por último, se demuestra, en un mismo sistema, la fuerte 

dependencia de los patrones complejidad-estabilidad de los componentes, métricas y 

contextos en que se analicen. 

En las siguientes secciones se discutirán los patones observados en los bloques de diversidad 

y estructura, así como, su dependencia del contexto ambiental considerado. Por último se 

considerarán los patrones de estabilidad reportados y su dependencia de la diversidad, 

estructura y condiciones ambientales. 

Diversidad 

Relación entre variables de diversidad 

La estimación de la diversidad por cuatro métricas complementarias permitió capturar 

distintos atributos asociados a este concepto (Gotelli y Graves, 1996). En este contexto, la alta 

correlación entre la riqueza a escala de unidad muestral y las demás métricas de diversidad 

(riqueza taxonómica y funcional y equitatividad) sugiere que los mecanismos operando a 

escala de cuadrantes podrían tener un importante papel en las escalas superiores aquí 

consideradas (e.g. comunidad y metacomunidad). Específicamente, las interacciones 

individuo-individuo a esta escala estarían en la base de los potenciales mecanismos (e.g. 

competencia, complementariedad funcional, facilitación; Gotelli et al., 2010; McGill, 2010). 

Por otro lado, la fuerte correlación encontrada entre la diversidad taxonómica y funcional es 

congruente con el marco teórico y empírico (Petchey y Gaston, 2002; Naeem y Wrigth, 2003; 

Petchey y Gaston, 2006; Loreau, 2010a). Conocer la relación entre ambas variables es crucial, 

ya que la diversidad funcional es el nexo entre la diversidad taxonómica y el funcionamiento 
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ecosistémico (Díaz y Cabido, 2001; Petchey y Gaston, 2006). En este sistema la diversidad 

taxonómica y funcional se relacionaron de forma lineal (Fig. 6). No obstante, la hipótesis de 

redundancia funcional predice un patrón marcadamente asintótico en donde altos valores de 

diversidad taxonómica no aportan nuevos atributos funcionales al sistema (Naeem y Wrigth, 

2003; Petchey y Gaston, 2006). Consecuentemente, a pesar de tratarse de un sistema de alta 

diversidad taxonómica existiría una baja redundancia funcional. Esto es particularmente 

importante en el marco de la presente tesis, debido a que la redundancia funcional es uno de 

los mecanismos que favorecen la estabilidad de los sistemas (Naeem y Li, 1997; Bender et al., 

2016). 

La estimación de la diversidad funcional y su relación con la taxonómica está fuertemente 

influenciada por la métrica utilizada (Petchey y Gaston, 2002; Petchey y Gaston, 2006; 

Naeem, 2009). Las métricas categóricas, basadas en grupos funcionales, fuerzan el patrón 

asintótico en la relación diversidad funcional-riqueza, mientras que las métricas continuas,  

como la utilizada en este trabajo, carecen de ese sesgo (Petchey y Gaston, 2002). Nuestros 

resultados sugieren que las relaciones no asintóticas podrían ser de hecho más frecuentes que 

lo que se ha reportado en la literatura. Conjuntamente, si bien la escala espacial puede afectar 

la relación diversidad funcional-taxonómica (Messier et al., 2010), la elegida en este trabajo 

(metacomunitaria) estuvo acorde con la naturaleza del proceso ecológico abordado. 

Para una correcta evaluación del papel de la riqueza funcional en el funcionamiento 

ecosistémico, es importante que los rasgos considerados estén estrechamente vinculados con 

la función ecosistémica (Díaz et al., 2004; Petchey y Gaston, 2006; Schittko et al., 2014). En 

este caso, la función analizada fue la estabilidad a varios niveles de organización. La gama de 

caracteres morfológicos, fisiológicos y fenológicos que están potencialmente vinculados a 

esta función es amplia y está relacionada con la capacidad de dispersión, establecimiento, 

competencia y regeneración de las especies vegetales (Weiher et al., 1999; Díaz et al., 2004). 

En este trabajo se consideraron 21 rasgos funcionales cuyo estado de caracter para cada 

especie se obtuvo de literatura especializada y bases de datos online. Estos atributos son los 

más reportados para el cálculo de diversidad funcional en plantas de pradera, sumándose 

caracteres vinculados con el régimen de inundación temporal (tolerancia a la sequía, 

tolerancia anaeróbica y forma de vida de Scultorphe; Díaz et al., 1999; Weiher et al., 1999; 

Díaz et al., 2004; Berazategui, 2012). De esta forma, se logró un abordaje consistente con 

estudios previos, pero incluyendo también aspectos idiosincráticos del sistema asociados a su 
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régimen hídrico. Sin embargo, debido a la alta plasticidad fenotípica que caracteriza a las 

plantas, sería provechosa la cuantificación de los rasgos en el sistema de estudio. La medición 

de atributos en campo aportaría a la comprensión de sus conexiones con la función 

ecosistémica abordada, al mejorar la estimación de los rasgos efectivamente presentes y 

ajustando las estimaciones de diversidad funcional (Petchey y Gaston, 2006). 

Por último, la baja correlación entre las variables de diversidad y la biomasa fue congruente 

con el patrón reportado para este mismo sistema por Piñeiro et al. (2014) a escala 

metacomunitaria. 

Diversidad y factores ambientales 

Los determinantes de la biodiversidad han sido intensamente considerados en ecología y 

biogeografía (Whittaker et al., 2001). Si bien se han logrado notables avances, los 

mecanismos involucrados continúan siendo objeto de debate. Este trabajo aportó en ese 

sentido considerando una gama de factores ambientales relacionados con la geometría 

(forma), el tamaño (área, profundidad), la heterogeneidad espacial (densidad de cortes, 

coeficiente de variación en la profundidad), la permanencia temporal (hidroperíodo) y el 

aislamiento relativo de las comunidades (grado y proximidad). 

Los dos abordajes metodológicos (Test de Mantel y modelos lineales) fueron congruentes al 

detectar una conexión significativa entre la diversidad y el ambiente (Fig. 12, Tabla S7 y Fig. 

13B). El desempeño comparativamente inferior del test de Mantel en la detección de esta 

conexión sugiere un efecto de "dilución" en donde la combinación de mecanismos 

antagónicos reduce la fuerza del patrón. En los modelos lineales, solo la densidad de cortes y 

el área explicaron un 62 % y un 54 % de la variabilidad en la riqueza y la diversidad funcional 

respectivamente, con la misma relación funcional en ambos casos (Fig. 13B). Este resultado 

es congruente con la alta correlación hallada entre ambas variables de diversidad (Fig. 6). 

Considerando la variedad de factores bióticos y abióticos que podrían determinar la 

diversidad comunitaria, más el componente estocástico (Borthagaray et al., 2015a), los 

coeficientes de determinación aquí reportados sugieren que se logró una muy buena 

caracterización de los determinantes de la diversidad local en las comunidades vegetales en 

los charcos temporales. 

La relación positiva y asintótica entre al área y la diversidad es congruente con un marco 

teórico bien asentado y uno de los patrones más robustos en ecología y biogeografía (Mc 
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Arthur y Wilson, 1967; Rosenzweig, 1995; Lawton, 1999; Begon, 2006; Morin, 2011). Para 

explicar este patrón se han propuesto mecanismos de ensamblaje comunitario neutrales 

(MacArthur y Wilson, 1967; Hubbell, 2001; Holyoak et al., 2005) y por nicho (Rosenzweig, 

1995; Gotelli y Graves, 1996; Weiher y Keddy, 1999; Chase y Leibold, 2003). 

Particularmente en este sistema, ambos tipos de mecanismos podrían estar actuando 

(Berazategui, 2012). Por otro lado, la equitatividad disminuyó al aumentar el área de los 

charcos. Este patrón podría deberse al efecto de muestreo: al aumentar el área aumenta el 

número de individuos presentes en la comunidad, con lo que es más probable que aparezcan 

nuevas especies en baja abundancia (especies raras), maximizando el patrón de desigualdad 

entre las abundancias de las especies. Este mecanismo es congruente con los patrones 

diversidad-área y equitatividad-área aquí reportados. La relación equitatividad-área ha sido 

notablemente menos explorada en ecología de comunidades. 

La heterogeneidad, representada por la densidad de cortes, ha sido un factor determinante de 

todas las variables de diversidad (Fig. 13B). La relación funcional fue lineal directa en todos 

los casos. La correlación positiva entre diversidad de especies y heterogeneidad ha sido 

ampliamente corroborada y documentada en varios taxa (Rosenzweig, 1995). La 

heterogeneidad ambiental es uno de los factores más invocados para explicar la coexistencia 

de especies debido a que reduciría la exclusión competitiva al permitir la diferenciación 

espacial de las especies (Tilman y Pacala, 1993) y aumentar el pool de especies 

potencialmente viables al ampliar los filtros ambientales (Shipley, 2010). Este mecanismo 

también es invocado para explicar la relación positiva riqueza-área, ya que al aumentar el área 

aumentaría la cantidad de ambientes distintos. De ser así, se esperaría una relación positiva 

entre la heterogeneidad y el área, lo cual tampoco se corroboró en este caso (Fig. S1). La 

densidad de cortes ha sido un factor determinante de la diversidad en varios taxones en este 

sistema (Vidal, 2007; Pinelli, 2011; Piñeiro et al., 2014; Hernández, 2014). Los montículos 

podrían promover una mayor riqueza vegetal en varias formas, relacionadas con el aumento 

del efecto de borde agua-tierra a pequeña escala: i)  aumentando el aporte de nutrientes desde 

el ecosistema terrestre al acuático, aunque la relación nutrientes-diversidad estaría mediada 

por los tipos funcionales de respuesta presentes en la comunidad (Eilts et al., 2011; Lawrence 

y Zedler, 2011). ii) Promoviendo una alta diversidad de invertebrados herbívoros y 

carnívoros, que por control descendente podrían prevenir la exclusión competitiva entre 

especies vegetales (Chesson, 2000; Bakker et al., 2003), y iii) los montículos podrían 

funcionar como fuente o reservorio de propágulos que aportarían individuos cuando el nivel 
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del agua sube. El efecto de borde tierra-agua, a escala de todo el charco, fue estimado 

mediante el índice de forma en este trabajo. Sin embargo, los charcos más alargados fueron 

menos ricos a escala de unidad muestral y menos equitativos, sugiriendo que otros 

mecanismos podrían estar actuando en esta escala y en relación a la forma del charco. Por 

último, los montículos dentro del charco podrían significar barreras para la dispersión de 

algunas plantas, segregándolas espacialmente y aumentando así la diversidad total. 

Cuantificar la heterogeneidad espacial de forma pertinente, teniendo en cuenta la escala 

espacial a la cual operan los procesos es imprescindible para validar los mecanismos 

invocados (Ritchie, 2010; Eilts et al, 2011). 

Recientemente, el papel de la estructura del paisaje ha ganado importancia como determinante 

de la diversidad local (Holyoak et al., 2005; Ritchie, 2010; Borthagaray et al., 2015a y b). En 

el presente estudio, el grado estuvo relacionado con la riqueza promedio de la unidad 

muestral, pero no con la diversidad a escala comunitaria. Este resultado es complementario 

con el reportado por Borthagaray et al. (2015a), donde la intermediación fue la métrica de 

centralidad que mejor explicaba la riqueza vegetal comunitaria. El valor de los índices de 

centralidad de cada charco varía en función de la red sobre la cual se estiman. De hecho, 

encontrar la configuración de red más pertinente a cada grupo biológico es uno de los 

principales desafíos de este abordaje (Borthagaray et al, 2015a). La red que maximizó el 

ajuste entre riqueza comunitaria y centralidad hallada por Borthagaray et al. consideró una 

distancia umbral mayor, por lo que los mismos charcos estaban más conectados que en este 

trabajo, y además se basó en un subconjunto de los charcos. En conjunto estos resultados 

señalan que el flujo de individuos entre charcos adyacentes estaría más vinculado con la 

riqueza a escala de vecindario, mientras que la dispersión a través de todo el sistema 

promovería la riqueza de las comunidades. 

Por último, los factores ambientales (forma, densidad de cortes, profundidad y grado) fueron 

importantes determinantes de la biomasa, en concordancia con los resultados hallados por 

Piñeiro et al. (2014) en este sistema. La profundidad sustituyó al área como variable 

explicativa relacionada al tamaño, posiblemente debido a que la mayoría de las hidrófitas se 

desarrollan en sentido vertical ocupando la columna de agua. Contrario a lo ocurrido con la 

diversidad, la forma alargada de los charcos estuvo positivamente relacionada con la biomasa, 

probablemente debido al aporte de nutrientes desde el borde del charco. Los charcos más 

centrales (mayor grado) fueron los menos productivos en la metacomunidad. Los mecanismos 
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subyacentes a este patrón podrían estar relacionados con la influencia de la configuración del 

paisaje en el flujo de materia o de individuos. En ambos casos, los charcos más centrales 

recibirían mayores aportes, lo cual podría determinar mayores biomasas (Arim et al., 2016), 

sin embargo se encontró el patrón opuesto. Comunidades más centrales también pueden 

implicar contextos favorables para la dominancia de especies con mayor potencial de 

crecimiento (Borthagaray et al., 2015b). Esta dominancia reduciría la complementariedad 

entre especies y podría reducir la abundancia de especies más efectivas en la utilización de 

recursos (Loreau, 2010b). En este contexto debe destacarse que la conectividad entre 

comunidades locales ha sido un factor clave en la relación productividad-diversidad en otros 

sistemas lénticos de similar escala (Chase y Ryberg, 2004). Sin embargo el desarrollo del 

marco teórico de ecología de meta-comunidades aún es incipiente, y los mecanismos que 

regulan la conexión entre el flujo de individuos y materia dentro de las metacomunidades y 

las funciones ecosistémicas locales aún no están claros (Loreau et al., 2003; Grevel et al., 

2010; Borthagaray et al., 2015a). 

Estructura 

Estructuración de las comunidades y relación entre los índices de estructura 

La estructuración de una comunidad es un concepto amplio, que puede basarse en distintos 

atributos (Loreau, 2010b; Morin, 2011). Estos atributos suelen ser interdependientes, de 

manera no lineal (Morin, 2011). Los patrones topológicos de las redes de co-ocurrencia tienen 

la ventaja de manifestar una amplia gama de mecanismos vinculados con las interacciones 

especie-especie y especie-sito o tiempo (Ulrich y Gotelli, 2007a; Ulrich et al., 2009). De esta 

manera el conjunto de métricas de co-ocurrencia reportado refleja un conjunto más amplio de 

componentes estructurales de los directamente relacionados a su estimación. Particularmente, 

la co-ocurrencia negativa, el anidamiento y la modularidad son patrones de co-ocurrencia 

ampliamente reportados y vinculados con mecanismos de ensamblaje particulares (e.g., 

Gotelli y Mc Cabe, 2002; Ulrich y Gotelli, 2007a; Ulrich et al., 2009). 

La conjunción de métricas y modelos nulos utilizados permitió cuantificar el grado de 

estructuración espacial y temporal en las comunidades vegetales. Así, el sistema se 

caracterizó por contar con un gradiente amplio en estructuración, que fue desde comunidades 

azarosas (valores cercanos al 0), hasta comunidades altamente estructuradas (valores 

absolutos altos, Figs. 8 y 9). Específicamente, los valores de C-Score significativos indicaron 
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una alta segregación espacial y temporal de pares de especies (Gotelli y McCabe, 2002). Los 

valores significativos en el índice NODF indicaron comunidades anti-anidadas con gradientes 

más continuos a lo esperado por azar (Ortiz y Arim, 2016). Por último, los valores 

significativos de modularidad indicaron comunidades estructuradas en subgrupos de especies 

con mayores probabilidades de coocurrir que con el resto de las especies del pool, mientras 

que los valores significativos de anti-modularidad indicaron comunidades donde la 

probabilidad de encontrar subgrupos espaciales o temporales fue menor a lo esperado por 

azar. (Borthagaray et al., 2014). Estos resultados son congruentes con múltiples reportes 

previos, sugiriendo que se trata de atributos generales de las comunidades biológicas, con una 

variabilidad entre comunidades que debe ser comprendida (Gotelli y Ellison, 2002; Gotelli y 

Mc Cabe, 2002, Bascompte et al., 2003; Olesen et al., 2007; Canavero et al., 2009; Carranza 

et al., 2010; González, 2011; Mancina et al., 2013; Canavero et al., 2014; Toju et al., 2015; 

Wauters et al., 2015). En este sentido debe destacarse que pocos abordajes cuantifican la 

estructura de las redes de ocurrencias locales en gradientes ambientales, en una 

metacomunidad que comparte el mismo pool de especies y condiciones climáticas, 

edafológicas y geográficas regionales; como es el caso en el presente estudio. Además, los 

sistemas de charcos temporales y de humedales en general, han estado sub-representados en 

estos estudios así como el foco en la dimensión temporal de la estructura (Canavero et al., 

2009, 2014; Fernandes et al., 2014). Este trabajo ha significado un aporte en los tres sentidos. 

Los resultados obtenidos son congruentes con anteriores análisis realizados en el mismo 

sistema en distintos ensambles. La co-ocurrencia negativa en plantas fue reportada a escala de 

unidades muestrales dentro de los charcos, pero no se encontró este patrón cuando se lo 

analizó a nivel de meta-comunidad (entre charcos; Pinelli, 2011; Berazategui, 2012). 

Berazategui (2012) encontró que el patrón espacial segregado en plantas dentro de un mismo 

charco estuvo consistentemente asociado a la segregación de especies dentro de un grupo 

funcional formado por gramíneas acuáticas (Glyceria multiflora, Leersia hexandra y Luziola 

peruviana), y ocasionalmente con la segregación dentro del género Eleocharis. El 

dendrograma funcional obtenido en este trabajo (Fig. 4) es parcialmente congruente con este 

grupo funcional. En nuestro análisis Leersia hexandra y Luziola peruviana estuvieron 

estrechamente vinculadas, sugiriendo una posible redundancia funcional entre ellas, pero 

Glyceria multiflora fue más similar a las especies de Eleocharis que a las gramíneas 

acuáticas. La detección estadística de pares de especies particulares que contribuyan a la 

formación del patrón general dentro de la comunidad sería un insumo importante para el 
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análisis de los mecanismos que lo generan. Sin embargo, la construcción de modelos nulos 

apropiados representa un importante desafío aún no alcanzado totalmente (Gotelli y Ulrich, 

2012). El patrón segregado en la escala de vecindario y asociado a pares de especies 

funcionalmente similares, apunta a la competencia como el principal, aunque no exclusivo, 

mecanismo subyacente en la dimensión espacial (Zhang et al, 2009). Tanto la alelopatía como 

la competencia por espacio o recursos son mecanismos plausibles en este sistema. El patrón 

de co-ocurrencia negativa también podría emerger por diferencias en la preferencia de hábitat 

entre las especies (Ulrich y Gotelli, 2007a). Bajo esta hipótesis, esperaríamos que las 

comunidades que se desarrollan en un hábitat más heterogéneo mostraran mayores valores de 

C-Score, pero esto no se verificó en el sistema (siguiente sección y Fig. 13C). Además, bajo 

este mecanismo la segregación debería de ser mayor entre pares de grupos funcionales que 

entre especies dentro del mismo grupo funcional, lo cual tampoco se verificó en estas 

comunidades en estudios anteriores (Berazategui 2012).  

El grado de estructuración en anidamiento espacial y temporal fue generalmente menor a lo 

esperado por azar dentro de las comunidades (NODF < -2). Este patrón contrasta con la escala 

metacomunitaria con un anidamiento significativo (Ncol > 2; Pinelli, 2011). En la literatura se 

han reportado tanto comunidades anidadas como anti-anidadas; incluso ambos extremos del 

patrón podrían tener igual importancia en algunos sistemas (Poulin y Guégan, 2000). Sin 

embargo, la definición e interpretación biológica del patrón anti-anidado es menos clara 

(Almeida-Neto el al., 2008). No hay consenso en una definición propia de este patrón; más 

bien está asociado a otros patrones como el de damero, modular, recambio gradual de 

especies, e incluso un patrón azaroso (Atmar y Patterson, 1993; Poulin y Guégan, 2000; 

Leibold y Mikkelson, 2002; Almeida-Neto el al., 2008; Toju et al., 2015). Recientemente, 

también se ha asociado el anti-anidamiento a gradientes más suaves que lo esperado por azar 

con importantes reemplazos de especies (Oritiz y Arim, 2016). Nuestros resultados fueron en 

la misma línea. Parte de la variabilidad en estructuración estuvo asociada a dos ejes donde las 

comunidades más anti-anidadas presentaban a la vez un alto grado de modularidad y de 

damero, así como altos valores de recambio específico entre unidades muestrales (Fig. 10). 

Bajo esta interpretación del patrón anti-anidado, los mecanismos subyacentes serían los 

mismos que generan los patrones modulares, de damero y el recambio espacial. Sin 

contradecir lo anterior, este patrón podría estar asociado a la pérdida del núcleo cohesivo que 

caracteriza al patrón anidado, dado por especies y sitios o tiempos altamente conectados. Esto 

se pudo observar en las matrices donde se detectó mayor grado de anti-anidamiento (Fig 9 y 
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Gotelli y Ulrich, 2012). Por último, la magnitud y signo del grado de anidamiento está 

fuertemente asociada al índice utilizado. El índice NODF ha detectado un patrón anti-anidado 

en matrices que según otras métricas eran azarosas o anidadas (Gotelli y Ulrich, 2012). Esto 

muestra que, si bien se ha avanzado mucho en este campo, aún es necesario llegar a una 

síntesis respecto a la forma de cuantificar este patrón. 

El patrón modular espacial implica la existencia de grupos de especies fuertemente asociados 

a grupos de sitios, más que con otras especies y sitios de la comunidad. Una posible 

configuración para la emergencia de este patrón en matrices chicas sería que cada sitio de 

muestreo tuviera muchas especies únicas, lo que también se vería reflejado en un alta tasa de 

recambio espacial (Beta). De hecho, ambas métricas estuvieron positivamente correlacionadas 

(Figs. 9E, 10 y S4), y el número de módulos encontrados en las matrices con modularidad 

significativa coincidió con el número de unidades muestrales. En la dimensión temporal, el 

patrón implica grupos de especies que coexisten en el mismo período, lo cual también estuvo 

relacionado con el recambio temporal en ocurrencias y abundancias. Una matriz con forma de 

damero perfecto también presenta un alto grado de modularidad si se re-ordenan los sitios 

(Gotelli, 2000; Lewinsohn et al.,2006). El sentido ecológico de esta asociación entre los dos 

patrones depende de qué tan importante sea el orden de los sitios en la interpretación del 

patrón (Almeida-Neto et al., 2007). Las unidades muestrales, coincidentes con el diámetro 

mayor (ver metodología), estuvieron dispuestas en un gradiente borde-centro-borde del 

charco. Si existiera una diferencia ambiental entre los micro-hábitat asociados al centro y los 

del borde, y la distribución de las especies respondiera a esto, esperaríamos detectar al menos 

dos módulos bien delimitados. Sin embargo, esto no se verificó en la cantidad y membrecía 

de los módulos encontrados. A su vez, esto estaría asociado a co-ocurrencias negativas entre 

pares de especies, pero ambas métricas no estuvieron correlacionadas (Fig. S4 y Tabla S4). El 

patrón anti-modular emergió en comunidades donde una o varias especies fueron 

ampliamente dominantes, y estuvieron presentes en todas las unidades muestrales o 

relevamientos (Fig. 9F). En el contexto de las redes de ocurrencias, las comunidades menos 

equitativas están más asociadas a patrones anidados (Ulrich y Gotelli, 2007a), y nuestros 

resultados sugieren que las menos equitativas estrían asociadas al patrón anti-modular.  

El conjunto de patrones topológicos encontrados en las redes de ocurrencias apunta a la 

competencia entre pares de especies (Diamond, 1975) e intransitiva (Allesina y Levine, 2011; 

Solivers et al., 2015) como un importante mecanismo estructurador en las comunidades 
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locales; mientras que no se encontró evidencia de interacciones positivas a través de ninguno 

de los patrones espaciales. A su vez, la congruencia en la estructuración de distintos 

ensambles, peces, plantas, invertebrados, en el sistema (Canavero et al., 2014; Ortiz y Arim, 

2016), sugiere que la herbivoría y depredación a niveles superiores, la competencia aparente 

entre consumidores, podrían ser otros forzantes importantes en la estructuración de estas 

comunidades (Loreau, 2010b). Por último, es importante considerar que los mecanismos de 

estructuración espacial, interacciones bióticas y filtros ambientales, probablemente cambien 

su prevalencia a lo largo del proceso de ensamblaje comunitario dentro del período de 

actividad del charco (Weiher y Keddy, 1999; Toth y Valk, 2012). Congruentemente, se han 

observado cambios entre meses en el grado de estructuración y tipo de patrón para un mismo 

charco en el mismo año. La dinámica temporal de las redes de co-ocurrencia espaciales ha 

sido escasamente considerada, con énfasis en la escala metacomunitaria en detrimento de la 

local (Fernandes et al., 2014; Patrik et al., 2014). 

La variabilidad total en las métricas estructurales mantuvo una alta dimensionalidad en el 

análisis de componentes principales (Fig. 10 y S5). Este resultado sugiere que las métricas 

temporales y espaciales empleadas para caracterizar las comunidades capturan un amplio 

rango de atributos estructurales. Así mismo, la agrupación de las métricas de estructuración 

espacial y temporal en dos ejes de variación independientes sugiere que los mecanismos 

actuantes en ambas dimensiones podrían ser distintos. Resultado que contradice los abordajes 

ampliamente utilizados que sustituyen espacio por tiempo para el análisis de procesos 

ecológicos temporales en base al estado de los sistemas en gradientes actuales (Meerhoff et 

al., 2012). 

Estructura y los factores ambientales 

Consecuentemente con la correlación hallada entre las variables agrupadas de ambiente y 

estructura (Fig. 12), las variables ambientales se asociaron significativamente con la mayoría 

de las métricas estructurales (Fig. 13C). Sin embargo, la importancia del ambiente varió entre 

los patrones considerados. Cerca del 70% de la variabilidad en modularidad espacial y 

temporal estuvo explicada por los atributos ambientales, lo que indica una fuerte relación 

entre el ambiente y este patrón. Por otro lado, el grado de anidamiento estuvo débilmente 

relacionado con los factores ambientales. Esto pudo estar vinculado con la tendencia hacia 

valores bajos en este patrón (anti-anidamiento) que se encontró en las comunidades. 
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El rol de los factores ambientales en los patrones de co-ocurrencia se ha analizado 

mayormente a escala metacomunitaria (Maltez-Mouro et al., 2010; López et al, 2013; 

Mancina et al., 2013). El foco principal del análisis ha sido comprender la ubicación relativa 

de una especie o comunidad dentro de un patrón anidado, por ejemplo, más que comprender 

los gradientes de anidamiento entre comunidades (Bender et al., 2016). No obstante, los 

mecanismos considerados en la generación de patrones de co-ocurrencia son los típicamente 

invocados para explicar la estructura interna de las comunidades, a saber: competencia, 

depredación, facilitación, dispersión y su interacción con heterogeneidad, área, productividad 

(Gotelli y McCabe, 2002; Ulrich y Gotelli, 2007a). La heterogeneidad ambiental estuvo 

relacionada positivamente con la modularidad y el reemplazo espaciales, pero, 

sorpresivamente, no con la co-ocurrencia negativa. Como ha sido mencionado, la existencia 

de micro-hábitats es uno de los principales factores asociados a la segregación de especies en 

la escala de vecindario, por distintos mecanismos (Ulrich y Gotelli, 2007a). Nuestros 

resultados sugieren que el tipo de patrón preponderante en esta relación podría estar vinculado 

a la configuración espacial de la heterogeneidad en el ambiente (Gotelli y McCabe, 2002) y al 

uso del ambiente por parte de los individuos (Borthagaray et al., 2014). El tamaño del 

ambiente (profundidad, área, volumen) y su persistencia (hidroperíodo) son dos factores 

mutuamente relacionados y que favorecerían la emergencia de los patrones estructurales 

directamente o por su efecto en la riqueza (Ulrich y Gotelli, 2007a). En líneas generales esto 

se corroboró en el sistema (excepto para la relación modularidad espacial-área), aunque la 

importancia del hidroperíodo no fue tan marcada hubiéramos esperado, en base a lo reportado 

en otros ecosistemas temporales, con dinámicas fuertemente influenciadas por el régimen de 

perturbaciones (Brendonck et al., 2015). 

Una importante dispersión de individuos podría explicar la baja proporción de comunidades 

con estructuración espacial significativa. El alto flujo promueve efectos de masa en las 

comunidades locales aumentando la riqueza y disminuyendo el papel de los atributos 

funcionales en su estructura (Patrik et al., 2014; Borthagaray et al., 2015). La segregación de 

especies atributo-dependiente reflejada en anidamientos, dameros o módulos debería entonces 

disminuir cuando el flujo de individuos aumenta. Congruentemente, la conectividad entre los 

charcos fue un factor relevante en los patrones de damero, modularidad espacial, anidamiento 

temporal y modularidad temporal. Sin embargo, las tendencias observadas con la centralidad 

fueron fuertemente no lineales sugiriendo incluso patrones en U y en joroba. En este sentido, 

el efecto del aislamiento en especies competitivamente dominantes o en herbívoros efectivos 
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puede determinar una reducción en la riqueza y estructuración con la centralidad de la 

comunidad (Borthagaray et al. 2015a,b). El balance entre estos procesos probablemente dé 

cuenta de estos patrones no lineales.  

Si bien el objetivo de este trabajo no fue evaluar exhaustivamente la importancia relativa de 

los distintos mecanismos determinantes de los patrones de co-ocurrencia, nuestro análisis 

reveló que el papel de los factores ambientales varía en función del tipo de patrón y de la 

dimensión considerada (espacio o tiempo), señalando una posible vinculación con los 

mecanismos subyacentes de cada patrón. 

Complejidad 

En este trabajo se cuantificó la complejidad en las comunidades a través de dos bloques de 

variables que representan su diversidad y estructura. Si bien ambos bloques están íntimamente 

relacionados, nuestros resultados sustentan la importancia de considerar tanto el efecto de 

cada uno de ellos como su interrelación sobre la estabilidad (Fig. 12). En este sentido, la 

diversidad y estructura estuvieron fuertemente ligadas en el sistema, constituyendo la 

correlación más fuerte y directa entre grupos de variables, resaltando su visión como un 

binomio indisociable (Fig. 12, Tabla S8). En los últimos años se ha alcanzado un buen nivel 

de síntesis respecto a la relación complejidad-funcionamiento ecosistémico, principalmente 

motivada por la necesidad de afrontar los desafíos inherentes al cambio global (Naeem et al., 

2009; Loreau et al., 2010b). Un aspecto crucial que surge de esta síntesis es la 

bidireccionalidad de las relaciones entre los distintos componentes del problema (Loreau et 

al., 2001; Worman y Duffy, 2003, Loreau et al., 2010a). Sin embargo, la consideración 

explícita de este punto en la relación diversidad-estructura respecto a la estabilidad ha sido 

parcial (i.e.: centrada en una sola dirección), por lo que la relación causal entre diversidad y 

estructura podría ser, a priori, en ambos sentidos (Thébault y Loreau, 2005; Thébault y 

Fontaine, 2010; Allessina y Levine, 2011; Rooney y McCann, 2012). Nuestros resultados 

sugieren que la inclusión de esta hipótesis en el análisis podría aportar a la comprensión de la 

complejidad que caracteriza a la biodiversidad, y a su rol como promotora del funcionamiento 

y estabilidad ecosistémica  (Loreau, 2010a). 

Estabilidad 

A pesar de tratarse de un tema debatido desde los inicios de la ecología moderna, los avances 

teóricos en la relación complejidad-estabilidad han sido notablemente poco contrastados 
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empíricamente (Tilman et al., 1996; 2006; 2014;  Cottingham et al., 2001; Ives, 2005; Arim et 

al., 2007). El respaldo empírico al marco teórico en desarrollo es imprescindible para validar 

la importancia de los mecanismos propuestos y evaluar el alcance relativo de las distintas 

hipótesis consideradas. El modelo de estudio de esta tesis abarcó una importante cantidad de 

comunidades locales con amplios gradientes ambientales, gran número regional de especies y 

una serie temporal de diez años. Esto nos permitió un análisis empírico robusto de los 

determinantes de la estabilidad local en varios niveles.  

Variables de estabilidad y su interrelación 

El abordaje desde múltiples métricas de estabilidad permitió capturar dimensiones alternativas 

de este fenómeno (Grimm et al., 1997; Ives, 2005; Donohue et al., 2013). Esto se sustenta en 

la débil correlación entre métricas (Fig. S6) y la detección de varios ejes ortogonales dando 

cuenta de la variabilidad total en las estimaciones de estabilidad (Figs. S6, S7 y S9). Incluso 

al considerar únicamente las métricas de cambio anual (Figs. S8 y S9), la alta 

dimensionalidad de la estabilidad se mantuvo, señalando al nivel de organización ecológica 

como el principal atributo de la estabilidad en la emergencia de este patrón. La naturaleza de 

la métrica (cambio interanual vs. coeficiente de variación) también aportó al patrón 

multidimensional. Ambos tipos de métrica estimaron la magnitud del cambio en las variables 

de estado en el tiempo, sin embargo, reflejaban aspectos distintos de la variabilidad. Mientras 

que el cambio interanual se asociaría a la resistencia del sistema (Tilman y Downing, 1994), 

el coeficiente de variación engloba componentes de resistencia y resiliencia al representar 

también la tendencia del sistema a retronar a sus condiciones iniciales (e.g. Pimm, 1991). Esta 

concepción de estabilidad, como el inverso de la variabilidad, fue congruente con la 

metodología observacional que se utilizó en este trabajo. Además ha sido ampliamente 

utilizada en estudios experimentales, observacionales y teóricos, y es reconocida como una 

definición poco ambigua y fácilmente medible (McCann, 2000; Tilman, 2006; Ives y 

Carpenter, 2007; Loreau y de Mazancourt, 2013; Morecroft, 2016). 

La idea de que la variabilidad a menor escala de organización sustenta la estabilidad a mayor 

escala se está consolidando como un pilar central en ecología de comunidades y ecosistemas 

(Loreau, 2010a; b; , de Mazancourt et al., 2013; Loreau y de Mazancourt, 2013). Desde el 

marco de teoría de ecosistemas, este es uno de los mecanismos largamente invocados para 

explicar no sólo la estabilidad sino también el mantenimiento de una alta productividad en 

distintos ambientes (Naeem, 2009; Loreau, 2010a). Este mecanismo se basa en la respuesta 



 

61 
 

diferencial de los organismos y las poblaciones frente a fluctuaciones en las condiciones 

ambientales y en los recursos, dependiente de los atributos de las especies (co-variaciones 

negativas y efecto de seguridad). En el marco de teoría de redes, también es ampliamente 

aceptado que la variabilidad temporal y la heterogeneidad en la intensidad de las interacciones 

a nivel de pares de especies contribuyen a estabilizar el funcionamiento general de toda la red 

(Jansen y Kokkoris, 2003; Valdovinos et al, 2010; 2013; Allesina y Levine, 2011, Tang et al, 

2014). Nuestros resultados sugieren que las co-variaciones entre especies tendrían un rol 

importante en la estabilidad de la productividad primaria en los charcos temporales en los diez 

años considerados. Por un lado, el recambio poblacional tanto a nivel de abundancias como de 

incidencias, estuvo fuerte y negativamente correlacionado con el cambio interanual y el 

coeficiente de variación en la biomasa (Fig. 11, componente 2 del ACP). Por otro lado, los 

patrones de co-ocurrencia temporal encontrados indican que hubo pares (patrón de damero) o 

grupos (patrón modular) de especies que ocuparon distintos años dentro del período de 

estudio, segregándose temporalmente (Figs. 8, 9 y 10). Congruentemente, el grado de 

estructuración en estos patrones estuvo relacionado con el coeficiente de variación en la 

biomasa (Fig. 13A). El recambio temporal estimado mediante los índices de Jaccard en 

incidencias y abundancias, podría reflejar tanto un proceso de empobrecimiento o 

enriquecimiento temporal (patrón anidado), como uno de sustitución de especies (Baselga, 

2010). Sin embargo, la mayor parte de la variabilidad en estas métricas fue independiente de 

los coeficientes de variación en la riqueza y la diversidad funcional (variables ortogonales, 

Fig. 11), sugiriendo que al menos parte del recambio poblacional se debió al reemplazo de 

unas especies por otras en comunidades cuya riqueza permanecía constante. 

Las co-variaciones negativas entre las poblaciones vegetales podrían observarse por efecto de 

la competencia entre las especies (Leheman y Tilman, 2000; Thébault y Loreau, 2005; 

Fowler, 2009), por cambios en las condiciones ambientales y la capacidad de respuesta de las 

especies (Yachi y Loreau, 1999; de Mazancourt et al, 2013), por diferencias en las dinámicas 

poblacionales asociadas a las tasas demográficas (Fowler, 2009; Fowler et al., 2012; de 

Mazancourt et al, 2013), o diferencias fenológicas, por diferencias en la respuesta a disturbios 

(Fowler, 2009; Loreau y de Mazancourt, 2013), y/o por estar asociadas a las dinámicas 

poblacionales y estructura comunitaria de sus antagonistas (Thébault y Loreau, 2005; 2006) o 

mutualistas (Petanidou et al., 2008; Pellkofer et al., 2016). Todos estos mecanismos, no 

excluyentes, dependen de los rasgos funcionales de las especies, lo que resalta la importancia 

de considerarlos en el análisis de la relación complejidad-estabilidad (Lepš et al., 1982; Díaz 
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y Cabido, 2001; de Mazancourt et al., 2013; Kraft et al., 2015). La alta variabilidad interanual 

aquí encontrada fue congruente con la reportada en comunidades herbáceas de ambientes con 

actividad agrícola y alto nivel de disturbios, dominadas por especies con crecimiento rápido y 

altas tasas reproductivas (Morecroft et al., 2016). Si bien el sistema de charcos temporales se 

encuentra bajo un alto nivel de disturbios, en el conjunto de comunidades se encontró un 

gradiente de tasas de recambio anual, posiblemente asociadas a un gradiente de caracteres 

funcionales y estrategias adaptativas (Grime et al., 2008; Mouillot et al., 2013; Morecroft et 

al., 2016). Así, la importancia relativa de los rasgos funcionales en cada comunidad estaría 

asociada a la acción de los mecanismos arriba mencionados, siendo un interesante punto a 

considerar en futuros análisis (Shipley, 2010; Mouillot et al., 2013). Esto determinaría que la 

composición de especies podría ser un atributo de la diversidad tanto o más importante que la 

riqueza en relación a la estabilidad comunitaria (Loreau et al., 2001, Arthur y Dech, 2016). 

Relación estabilidad-diversidad-estructura-ambiente 

En esta tesis se provee evidencia empírica sustentando la conexión entre diversidad, estructura 

y estabilidad, al mismo tiempo que se aportan pistas sobre la conexión entre estos 

componentes. Desde los inicios de la ecología, la diversidad ha estado vinculada a la 

estabilidad de las comunidades, por distintos mecanismos (McCann, 2000; Ives y Carpenter, 

2007; Loreau, 2010b; Allesina y Tang, 2015). Paralelamente, la estructuración a nivel de toda 

la comunidad ha sido uno de los atributos invocados para explicar cómo las comunidades 

pueden ser a la vez altamente diversas y estables (McCann, 1998; McCann, 2000; Proulx et 

al., 2005; Brose, 2008; Kondoh, 2015). Conjugar ambos aspectos implica un avance hacia 

desentrañar la complejidad de los sistemas ecológicos, donde importa la forma en la que está 

organizada la diversidad además del número de especies involucradas (Fowler, 2009; Loreau, 

2010a). En este trabajo, los análisis a nivel de grupos de variables indicaron que tanto la 

diversidad como la estructura están vinculadas con la estabilidad (Fig. 12A). Ambas 

correlaciones se debilitaron al dar cuenta del tercer componente, especialmente la relación 

estructura-estabilidad (Fig. 12C), reflejando la fuerte conexión entre diversidad y estructura. 

Esto último indicaría que la relación estabilidad-estructura estaría mediada por la diversidad, 

aunque la señal de esto fue débil a nivel de componentes generales, y no se apreció en los 

modelos lineales (Fig. 13A). Sin embargo, análisis de vías apoyaron este resultado, indicando 

que la hipótesis estructura -> diversidad -> CV.B era respaldada por nuestros datos, mientras 

que la hipótesis diversidad -> estructura -> CV.B, no lo era. Probablemente, el orden de estos 
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factores en la relación causal sea contingente a la variable de estabilidad considerada siendo el 

punto a destacar la detección de una conexión significativa entre ellos. Nuestros resultados 

estuvieron en concordancia con los de un reciente meta-análisis (Thébault y Fontaine, 2010), 

donde la fuerza de la conexión diversidad-estabilidad directa en relación a la indirecta 

(mediada por la estructuración en anidamiento y modularidad) dependieron del tipo de red 

(mutual vs trófica) y del concepto de estabilidad (resiliencia vs persistencia) considerados en 

el análisis. 

La conexión diversidad-estabilidad estuvo respaldada por tres variables de estabilidad: el 

recambio interanual de especies (tanto en ocurrencias como en abundancias) y el cambio 

anual en riqueza de unidades muestrales (Tabla 2). Congruentemente, en los modelos lineales 

del recambio en abundancias (Jab) y del cambio en la riqueza de la unidad muestral (d.Ssu, 

Fig. 13A), estas variables estuvieron asociadas con la diversidad del sistema. No obstante, en 

el modelo lineal para el recambio de especies (Jspp), ninguna variable de diversidad fue 

seleccionada, lo cual podría deberse a la pérdida de representación estadística de la 

biodiversidad frente a las variables de ambiente y estructura incluidas en el modelo. Así 

mismo, la conexión general estructura global-estabilidad estaría basada en las dos métricas de 

recambio interanual en la composición (Tabla 2). Sin embargo, los patrones de co-ocurrencia 

espaciales o temporales fueron importantes determinantes de todas las métricas de estabilidad 

consideradas (Fig. 13A). En conjunto, ambos análisis nuevamente señalan a las co-

variaciones poblacionales negativas como un punto clave, que funcionaría como nexo entre la 

diversidad, la estructura y el ambiente, y la estabilidad agregada, en concordancia con los 

resultados de otros estudios centrados en productores primarios (Tilman et al., 2006; de 

Mazacourt et al., 2013; Tilman et al., 2014).  

Los modelos lineales sugieren que la relación diversidad-estabilidad estaría dominada por el 

efecto de la equitatividad, con un papel contingente al nivel de organización considerado (Fig. 

13A). Específicamente, la equitatividad se asoció positivamente con fluctuaciones 

interanuales en la riqueza comunitaria y de unidad muestral, promoviendo también el 

recambio en abundancias, y se asoció negativamente con el cambio en biomasa; señalando la 

existencia de una conexión entre fluctuaciones poblacionales, equitatividad y estabilidad 

ecosistémica (Thibaut y Connoly, 2013). Si bien algunos autores proponen que la estabilidad 

y productividad de las comunidades vegetales dependería de la performance de las especies 

dominantes (Allan et al., 2011; Sasaki y  Lauenroth, 2011; pero ver Lyons et al, 2005), una 
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distribución más homogénea de especies podría favorecer las fluctuaciones poblacionales y la 

probabilidad que especies raras contribuyan al funcionamiento ecosistémico, maximizando 

los mecanismos de efecto promedio y co-variaciones negativas  (Doak et al., 1998; Tilman et 

al., 1998; Cottingham et al., 2001; Valone y Hoffamn, 2003; Allan et al., 2011). Así, nuestros 

resultados son congruentes con estas dos hipótesis. Bajo la hipótesis de seguridad, el rol de la 

equitatividad depende de cuánto contribuyan las especies dominantes al funcionamiento 

ecosistémico: si las especies más abundantes fueran las más productivas o estables, las 

comunidades menos equitativas serían las menos variables, escenario que no sería respaldado 

por nuestros datos (Naeem y Li, 1997; Yachi y Loreau, 1999; Sasaki y  Lauenroth, 2011). La 

equitatividad ha sido notablemente menos considerada que la riqueza en relación a la 

estabilidad (Ives y Carpenter, 2007; Isbell et al., 2009, pero ver Allan et al., 2011), y se han 

reportado distintas relaciones entre equitatividad y estabilidad; representando por tanto un 

foco fundamental para la síntesis teórica (Isbell et al., 2009; Mikkelson, 2011; Thibaut y 

Connoly, 2013). Por otro lado, la riqueza taxonómica y funcional tuvieron un papel 

comparativamente menor en la estabilidad (Fig. 13A). En muchos casos el estudio de la 

relación complejidad-estabilidad se ha reducido al de la riqueza-estabilidad, encontrándose a 

menudo una relación positiva (Tilman, 2006; Ives y Carpenter, 2007). En base a esto, las 

políticas de conservación y manejo de ecosistemas se han enfocado en mantener el número de 

especies o incluso en promover su aumento (Naeem, 2009; Tylianakis, 2010). Sin embargo, 

no se encontró una señal clara de esta relación en los charcos temporales, lo que resalta la 

importancia de considerar varias métricas de diversidad en el análisis y en medidas de 

manejo. En resumen, nuestros resultados señalan a la equitatividad como un importante 

promotor de la estabilidad ecosistémica, posiblemente magnificando el mecanismo de co-

variaciones negativas entre especies. 

Los patrones de co-ocurrencia fueron determinantes de la estabilidad, pero ni las métricas 

implicadas ni la relación funcional fueron consistentes entre las variables de estabilidad (Fig. 

13A). No obstante esto, los patrones de estructuración espacial estuvieron asociados a las 

métricas de cambio anual (índices de Jaccard y cambios interanuales en diversidad y 

biomasa), sugiriendo que la resistencia de las comunidades estaría vinculada a los 

mecanismos subyacentes a estos patrones (competencia y preferencias de hábitat 

principalmente). La co-ocurrencia negativa espacial, por ejemplo, atenuó las fluctuaciones 

poblacionales en el tiempo, aumentando la variabilidad comunitaria y ecosistémica, 

sugiriendo que la competencia entre pares de especies podría tener un efecto desestabilizador 
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(Loreau y Mazancourt, 2013). Sin embargo, posiblemente la productividad sea más 

homogénea espacialmente en estos charcos, porque la complementariedad entre especies en la 

explotación de recursos se observaría en esa dimensión (Rosenzweig, 1995). Por otro lado, los 

coeficientes de variación se asociaron preferentemente con la estructuración temporal, que 

tuvo un efecto positivo en la estabilidad comunitaria y ecosistémica. Esto indica que el 

reemplazo de especies siguió un patrón no aleatorio, que podría estar vinculado a la 

competencia o al ajuste a las condiciones ambientales cambiantes (Allesina y Levine, 2011; 

de Mazancourt et al, 2013), señalando nuevamente a las co-variaciones negativas como 

mecanismo vinculado a la estabilidad (Tilman et al., 2006; de Mazacourt et al., 2013; Tilman 

et al., 2014). La alternancia observada entre los patrones temporales y espaciales como 

predictores de la estabilidad fue congruente con los dos ejes de variación ortogonales 

observados en el conjunto de métricas estructurales (Fig. 10) y con la interpretación de los dos 

tipos de métricas como estimaciones complementarias de la estabilidad, con una relación 

compleja entre ellas (Donhogue et al., 2013). Así, los mecanismos de segregación-

complementariedad-homogeneidad funcional parecerían operar en el espacio o en el tiempo, 

pero no con igual intensidad en ambas dimensiones en las mismas comunidades, 

posiblemente respondiendo a distintas bases ambientales y de composición de especies. 

Como tempranamente intuyera May (1972), la modularidad tuvo un papel importante en la 

estabilidad de las comunidades vegetales, sin embargo el rol estabilizador de este patrón en 

las redes de co-ocurrencias fue contingente a la métrica de estabilidad. La modularidad ha 

estado asociada a la estabilidad en redes antagónicas, principalmente tróficas (Pascual y 

Dunne, 2006; Thébault y Fontaine, 2010). Nuestros resultados señalan la importancia de este 

patrón y del de damero en la estabilidad de redes de co-ocurrencia, posiblemente 

estructuradas en función de la competencia entre especies (Ulrich y Gotelli, 2007a; Allesina y 

Levine, 2011). Contrariamente, la estructuración en anidamiento casi no estuvo vinculada con 

la estabilidad en el presente estudio. Por un lado, el anidamiento es un patrón frecuentemente 

vinculado a la estabilidad de redes mutuales (Bascompte et al., 2003; Okuyama y Holland, 

2008; Thébault y Fontaine, 2010); la falta de esta señal en el sistema es congruente con 

nuestra interpretación de que la distribución de valores encontrada en todos los patrones de 

estructuración no reflejaba mecanismos subyacentes basados en la facilitación o mutualismo 

(Fig. 8). Por otro lado, el rango de valores en este patrón estuvo marcadamente sesgado hacia 

comunidades anti-anidadas (Figs. 8 y 9); si bien este patrón ha sido ampliamente reportado 

(Poulin y Guégan, 2000; Toju et al., 2015; Ortiz y Arim, 2016), no se lo ha vinculado con la 
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estabilidad, como al patrón anidado. La prevalencia relativa de estos patrones entre sistemas y 

entre redes, y su vinculación con el ambiente y la estabilidad aportan elementos para la 

comprensión de los procesos selectivos por los cuales las comunidades convergen hacia 

ciertos patrones estructurales en la coexistencia de las especies (Borrelli et al., 2015).  

El ambiente abiótico ha sido un componente marginalmente considerado en el estudio de la 

relación complejidad-estabilidad. Los estudios que han abordado explícitamente este punto, se 

centran en la variabilidad ambiental como determinante de la variabilidad biológica (Mc 

Means et al, 2015). Por otro lado, los estudios que evalúan de forma explícita el rol de los 

factores ambientales, se enfocan en la productividad y la diversidad del sistema como 

variables de respuesta, más que en su estabilidad (Naeem et al, 2009; Loreau et al., 2010a). 

Así, pocos trabajos han analizado el rol de los factores ambientales como determinantes 

directos de la estabilidad (Loreau y de Mazancrout, 2013), y menos como determinantes 

indirectos, a través de la diversidad y la estructura. Nuestros resultados destacan un papel 

directo e indirecto del ambiente en la estabilidad. 

Los modelos lineales sugieren una fuerte presencia del ambiente entre los determinantes de la 

estabilidad, con una consistencia variable de los factores entre las métricas de estabilidad. 

Complementariamente, las correlaciones a nivel de grupos de variables apuntaron a un efecto 

mayormente indirecto del ambiente sobre la estabilidad (Tabla 2).  Como excepción, la 

estabilidad ecosistémica mantuvo su correlación significativa con el ambiente al dar cuenta de 

la diversidad y la estructura (Coeficiente de variación en la biomasa, en Tabla 2), siendo el 

tamaño de los charcos y su conectividad las variables asociadas a esta conexión (Fig. 13A). 

Particularmente, la relación positiva entre profundidad y variabilidad en la biomasa podría 

explicarse por el efecto de la profundidad en la composición taxonómica y funcional y en la 

biomasa (Fig. 13B). Las especies estrictamente acuáticas, como Azolla filiculoides o 

Myriophyllum aquaticum, asociadas a charcos con mayores profundidades, tendrían una 

tendencia hacia mayores tasas de crecimiento y regeneración (i:e, más productivas,  Wersal y 

Madsen, 2011; You et al., 2013), colonizando rápidamente el ambiente en respuesta al 

aumento de volumen de agua del charco, pero mostrando menor capacidad de persistencia 

frente a fluctuaciones abióticas o herbivoría (Grime, 2001; Grime et al., 2008). Por otro lado, 

los charcos menos profundos tienden a estar dominados por especies de pradera inundable, 

con estrategias adaptativas más tolerantes al estrés (Grime, 2001), determinando esto una 

menor variabilidad en biomasa (Morecroft et al., 2016). Este filtro ambiental impuesto por la 
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profundidad podría determinar que las comunidades más productivas serían a la vez menos 

estables, evidenciando la compleja interacción entre el ensamblaje comunitario y las 

funciones ecosistémicas (Loreau et al., 2001). El hidroperíodo fue también un predictor 

consistente de la estabilidad poblacional y comunitaria, pero no ecosistémica. Esto, sumado a 

que fue una variable predictora de la diversidad y la estructura (Fig. 13 B y C), sugiere que 

podría tener un efecto directo e indirecto en la estabilidad. La variabilidad ambiental ha sido 

señalada como un factor promotor de las fluctuaciones en las comunidades, como reflejo del 

ajuste de las especies a su ambiente (Solimini et al, 2005; Mc Means et al., 2015). 

Congruentemente, los charcos con mayor hidroperíodo (más estables ambientalmente) 

experimentaron menores variaciones (Similitud de Jaccard en ocurrencias y abundancias entre 

años Fig. 13A). Finalmente, la heterogeneidad espacial estuvo vinculada con comunidades 

más diversas, equitativas y estructuradas espacialmente, y esto se relacionó con varias 

métricas de estabilidad, sugiriendo un efecto indirecto heterogeneidad-estabilidad, mediado 

por las co-variaciones poblacionales. Este efecto podría deberse al aumento de la 

equitatividad vegetal propiciado por la heterogeneidad espacial, o estar mediado por la 

relación entre la heterogeneidad ambiental (Lehmann-Ziebarth e Ives, 2006) y las dinámicas 

poblacionales de los herbívoros (Bakker et al., 2003). Nuestros resultados dan respaldo 

empírico a predicciones teóricas recientes (Lehmann-Ziebarth e Ives, 2006), ya que sugieren 

que la variabilidad espacial y temporal en el ambiente (i.e, densidad de cortes e hidroperíodo) 

sería un factor de estructuración comunitaria, afectando la estabilidad de manera compleja. 

Si bien la teoría contemporánea asigna un papel central a la conectividad en la estructura y 

funcionamiento de las comunidades locales (Loreau et al., 2003; Leibold et al., 2004; 

Borthagaray et al. 2015a,b), la conectividad de los charcos tuvo un papel relativamente menor 

en la estabilidad. Sin embargo, congruentemente con la teoría (Holyoak et al., 2005) las 

comunidades más conectadas experimentaron mayores recambios poblacionales, en riqueza 

por unidad muestral y biomasa vegetal.  Consecuentemente, análisis de vías mostraron que el 

grado y la intermediación tenían un efecto directo sobre la estabilidad ecosistémica alrededor 

de dos veces mayor que su efecto a través de la diversidad. Este desacople de la estabilidad 

ecosistémica respecto a las fluctuaciones poblacionales, asociado a la centralidad, sugiere que 

en los procesos de ensamblaje en las comunidades más centrales no promoverían la 

complementariedad de rasgos funcionales asociada al mantenimiento de la productividad 

(Tilman et al., 1997; Holyoak et al., 2005). Complementariamente, las poblaciones de 

invertebrados herbívoros podrían tener mecanismos diferenciales de dispersión entre los 
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charcos, seleccionando los parches con mayor proporción de especies palatables y mayor 

productividad, generando los patrones observados (France y Duffy, 2006). 

Aunque es ampliamente aceptado que la estabilidad de las comunidades es un fenómeno 

multidimensional, este hecho es poco considerado en su estudio (Grimm et al., 1997; France y 

Duffy, 2006; Donohue et al., 2013; Hodgson et al., 2015). Generalmente la inclusión de 

varios niveles organizacionales, en particular poblaciones y ecosistemas, en el análisis de la 

estabilidad comunitaria está motivado por el objetivo de la evaluación de mecanismos 

concretos, como las co-variaciones (Tilman et al, 2006) o la redundancia funcional (Naeem et 

al., 2009).Si bien es reconocida la importancia de la estabilidad en los niveles organísmico y 

poblacional, su consideración como variable de respuesta en los análisis ha sido inferior en 

relación a la estabilidad ecosistémica (Morecroft et al. 2016). 

Nuestros resultados resaltan la importancia de considerar varios niveles organización y 

componentes de estabilidad para una caracterización apropiada del fenómeno, ampliamente 

reconocido como multidimensional, pero rara vez estudiado como tal (Ives, 2005; Donohue et 

al., 2013). Este abordaje es deseable para evitar la incursión en conclusiones parciales o en 

sesgos hacia algunos atributos, métricas o niveles organizacionales (Pimm, 1984; Ives y 

Carpenter, 2007; Donohue et al., 2013; Hodgson et al., 2015).  

Conclusiones 

El sistema de estudio representó un excelente modelo para analizar la interrelación ambiente-

diversidad-estructura-estabilidad, superando importantes limitantes de abordajes previos. 

Específicamente, se logró una caracterización multidimensional del fenómeno de estabilidad, 

así como de sus potenciales determinantes, diversidad, estructura y ambiente. Esto permitió 

detectar múltiples conexiones entre estos componentes así como una importante idiosincrasia 

asociada a la variable de estabilidad considerada. 

Nuestros resultados sustentan a las co-variaciones negativas operando espacial y 

temporalmente pero no a la redundancia funcional como mecanismo promotor de la 

estabilidad. Por otro lado, se encontraron comunidades con niveles de estructuración en los 

patrones anidado, de damero y modular significativamente mayores o menores a lo esperado 

por azar, y esta estructuración estuvo vinculada a la estabilidad en todos los niveles de 

organización. La dimensión temporal de la co-ocurrencia ha estado subrepresentada en el 

análisis teórico y empírico (Canavero et al. 2009, 2014; Mc Means et al, 2015), sin embargo, 
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nuestros resultados indican que es igual o más importante que la dimensión espacial. La 

segregación espacial dentro del charco estaría asociada a comunidades más equitativas, que 

presentarían mayores fluctuaciones asincrónicas en sus poblaciones y una mayor estabilidad 

en la biomasa. Los componentes diversidad y estructura estuvieron ínfimamente ligados en 

relación a la estabilidad. La ventaja de considerar a las redes de ocurrencias en el análisis 

complejidad-estabilidad radica en que el abanico de mecanismos subyacentes es amplio, y no 

se limita a un solo tipo de interacción o proceso. 

La importancia de la estructura comunitaria como indicadora de la salud ecosistémica ha sido 

reconocida últimamente, y se están haciendo esfuerzos para desarrollar indicadores 

apropiados para su estimación en programas de monitoreo de zonas de interés (McCann, 

2007; Tylianakis et al., 2010). Las métricas de patrones topológicos comunitarios, como la 

modularidad o el anidamiento son buenas candidatas, entre otras cosas porque estos atributos 

están ligados a la estabilidad ecosistémica (Bascompte, 2009; Bastolla et al., 2009; Stouffer y 

Bascompte, 2011). Sin embargo, el efecto estabilizador de la topología de las redes podría 

depender del tipo de interacción considerada (Thébault y Fontaine, 2010; Tylianakis et al., 

2010; Allesina y Tang, 2012). Las redes de co-ocurrencia son una alternativa relativamente 

más accesible asociadas a una gama amplia de interacciones especie-especie y especie-

ambiente; reflejando diversos aspectos de la estructura comunitaria (Ulrich y Gotelli, 2007a; 

Borthagaray et al., 2014). Por otro lado, el grado de co-ocurrencia espacial en estos patrones 

pordría ser considerado como una variable de estado alternativa y complementaria sobre la 

cual estimar la variabilidad comunitaria, en base a su importancia también respaldada por 

nuestros resultados. 

El ambiente fue un factor determinante de la diversidad, la estructura y la estabilidad, 

relacionado con las redes de interacción entre especies e imponiendo filtros ambientales. 

Particularmente, la heterogeneidad espacial promovió la diversidad y la segregación espacial 

entre las especies, y el hidroperíodo tuvo un efecto directo e indirecto en la estabilidad. La 

configuración del paisaje estuvo vinculada a los tres componentes, a través del flujo de 

individuos y materiales, poniendo el foco en la importancia de concebir el problema desde el 

marco de metacomunidades y metaecosistemas. 

La relación complejidad-estabilidad es un tema central desde los inicios de la ecología como 

ciencia. Desde los marcos de teoría de ecosistemas y teoría de redes, se han hecho importantes 

avances, sentándose los pilares fundamentales del tema. Sin embargo, aún es necesario 
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progresar en la síntesis entre las dos miradas. La consideración explícita de todos los 

componentes pertinentes y de su dimensionalidad son cruciales para avanzar en ese sentido. A 

pesar de los avances logrados en el plano teórico, el contraste empírico en una gama variada 

de ecosistemas ha sido notablemente escaso. Esto es imprescindible para validar las hipótesis 

propuestas y avanzar en la consolidación de un marco teórico robusto. Nuestro trabajo ha 

intentado aportar en estos sentidos.  
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ANEXO 

Material suplementario 

Tabla S1.  Listado de las especies o morfoespecies relevadas en todo en período de estudio (2005-

2014). Se muestran las familias de cada especie. 

Especie  Familia  Especie  Familia  

Alga filamentosa  -  Lemna gibba  Lemnaceae  
Alternathera philoxeroides  Amaranthaceae  Lilaea scilloides  Juncaginaceae  
Alternathera sp  Amaranthaceae  Lilaeopsis attenuata  Apiaceae  
Aster squamatus  Asteraceae  Lolium multiflorum  Poaceae  
Axonopus affinis  Poaceae  Lotus sp  Fabaceae  
Azolla filiculoides  Azollaceae  Ludwigia peploides  Onagraceae  
Bacopa monnieri  Scrophulariaceae  Luziola peruviana  Poaceae  
Bromus sp  Poaceae  Marsilea ancylopoda  Marsileaceae  
Carex sp  Cyperaceae  Mentha aquatica  Lamiaceae  
Centella asiatica  Apiaceae  Micranthemun umbrosum  Scrophulariaceae  
Chaptalia piloselloides  Asteraceae  Myriophyllum aquaticum  Haloragaceae  
Chara  Characeae  Musgo Filamentoso  -  
Cirsium vulgare  Asteraceae  Nothoscordum sp  Alliaceae  
Cuphea  Lythraceae  Nymphoides indica  Menyanthaceae  
Cynodon dactylon  Poaceae  Oxalis sp  Oxalidaceae  
Cyperus sp  Cyperaceae  Panicum cf helobium  Poaceae  
Dichondra microcalyx  Convolvulaceae  Panicum cf milioides  Poaceae  
Echinodorus longiscapus  Alismataceae  Panicum sp  Poaceae  
Eclipta elliptica  Asteraceae  Panicum sp2  Poaceae  
Eleocharis bonariensis  Cyperaceae  Paspalidium paludivagum  Poaceae  
Eleocharis montana  Cyperaceae  Paspalum dilatatum  Poaceae  
Eleocharis radicans  Cyperaceae  Paspalum modestum  Poaceae  
Eleocharis sp  Cyperaceae  Paspalum notatum  Poaceae  
Eleocharis sp1  Cyperaceae  Paspalum sp  Poaceae  
Eleocharis sp2  Cyperaceae  Paspalum vaginatum  Poaceae  
Eleocharis sp3  Cyperaceae  Phyla canescens  Verbenaceae  
Eleocharis sp4  Cyperaceae  Picrosia longifolia  Asteraceae  
Eleocharis viridans  Cyperaceae  Poa annua  Poaceae  
Elodea sp  Hydrocharitaceae  Polygonum acuminatum  Polygonaceae  
Enhydra sessilis  Asteraceae  Polygonum hydropiperoides  Polygonaceae  
Eragrostis sp  Poaceae  Polygonum punctatun  Polygonaceae  
Eryngium echinatum  Apiaceae  Potamogeton sp  Potamogetonaceae  
Eryngium horridum  Apiaceae  Potamogeton spirilliformis  Potamogetonaceae  
Eryngium nudicaule  Apiaceae  Pratia hederacea  Campanulaceae  
Eryngium pandanifolium  Apiaceae  Ranunculus apiifolius  Ranunculaceae  
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Eryngium serra  Apiaceae  Ranunculus bonariensis  Ranunculaceae  
Gamochaeta sp  Asteraceae  Ranunculus flagelliformis  Ranunculaceae  
Glyceria multiflora  Poaceae  Relbunium sp  Rubiaceae  
Gratiola peruviana  Scrophulariaceae  Selaginella  Selaginellaceae  
Hydrocotyle bonariensis  Apiaceae  Senecio selloi  Asteraceae  
Hydrocotyle ranunculoides  Apiaceae  Setaria geniculata  Poaceae  
Hypochoeris radicata  Asteraceae  Solanum glaucophyllum  Solanaceae  
Hypochoeris sp  Asteraceae  Soliva macrocephala  Asteraceae  
Isoetes sp  Isoetaceae  Sporobolus indicus  Poaceae  
Juncus microcephalus  Juncaceae  Stellaria media  Caryophyllaceae  
Juncus sp  Juncaceae  Stenotaphrum secundatun  Poaceae  
Kyllinga odorata  Cyperaceae  Trifolium repens  Fabaceae  
Leersia hexandra  Poaceae  Utricularia sp  Lentibulariaceae  
 
 
Tabla S2. Charcos que muestreados en cada fecha de muestreo. La columna id corresponde al número 
con que se identifica cada charco dentro del sistema de estudio.  

Id   
Set 
2005  

May 
2006  

Jun 
2006  

Jun 
2007  

Jul 
2007  

Ago 
2007  

Ago 
2008  

Ago 
2008  

Oct 
2008  

Jun 
20 09  

Jul 
2009  

Oct 
2009  

Jul 
2010  

Oct 
2010  

Ago 
2011  

Ago 
2012  

Ago 
2013  

Set 
2014  

1  X   X   X  X  X  X   X  X  X  X   X  X  X  X  
2  X   X  X  X  X  X  X  X  X  X  X  X  X  X  X  X  X  
3  X   X   X  X  X  X   X  X  X  X   X  X  X  X  
4  X   X   X  X  X    X  X   X   X  X  X  X  
5  X   X   X  X  X    X  X  X  X  X  X  X  X   
6  X   X  X  X  X  X   X  X  X  X  X  X  X  X  X  X  
7  X   X  X  X  X  X  X   X  X  X  X  X  X  X   X  
8  X   X  X  X  X  X  X  X  X  X  X  X  X  X  X  X  X  
9  X   X   X  X  X  X   X  X   X   X  X  X  X  
10  X   X  X  X  X  X  X  X  X  X  X  X  X  X  X  X  X  
11  X  X  X  X  X  X  X  X  X   X  X  X   X  X  X   
12   X  X   X  X  X  X    X  X  X   X  X  X   
13  X  X  X  X  X  X  X  X    X  X  X   X  X  X   
14  X  X  X    X  X  X    X   X   X  X  X   
15  X  X  X  X  X  X  X  X   X  X  X  X   X  X   X  
16  X  X  X   X  X  X  X   X  X  X  X   X  X   X  
17  X  X  X   X  X     X  X   X   X  X    
18  X  X  X   X  X  X    X  X   X   X  X  X   
19  X  X  X    X           X    
20  X  X  X    X  X             
21   X  X   X  X   X    X   X   X  X  X   
24   X  X   X  X   X   X  X  X  X   X  X  X  X  
25    X  X  X  X   X  X  X  X  X  X  X  X  X  X  X  
26    X   X  X   X   X  X  X  X   X  X  X  X  
27    X   X  X  X  X   X  X   X   X  X  X  X  
28    X      X    X   X    X  X  X  
29    X    X  X  X    X   X   X  X  X  X  
30    X   X  X  X  X  X   X  X  X  X  X  X  X  X  
32    X    X   X    X   X    X  X  X  
33    X   X  X   X   X  X  X  X    X  X  X  
34    X    X   X    X     X     
35    X    X  X  X    X  X  X   X  X  X  X  
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36    X    X      X   X    X    
38    X   X  X  X    X  X   X   X  X  X   
40    X  X  X  X  X  X  X  X  X  X  X  X  X  X   X  
41    X  X  X  X  X  X  X   X  X  X  X  X  X   X  
42    X   X  X  X  X    X   X   X  X   X  
43    X  X  X  X  X  X  X  X  X  X  X  X  X  X  X  X  
44    X   X  X  X  X  X  X  X  X  X  X  X  X  X  X  
45    X   X  X  X  X   X  X   X   X  X  X  X  
46    X   X  X  X             
47    X  X  X  X  X  X  X  X  X  X  X  X  X  X  X  X  
48    X   X  X  X  X   X  X  X  X  X  X  X  X  X  
49    X  X  X  X  X  X  X  X  X  X  X  X  X  X  X  X  
50    X   X  X  X  X   X  X   X   X  X  X  X  
51    X  X  X  X  X  X  X   X  X  X  X  X  X  X  X  
55     X  X  X   X  X     X  X  X  X  X  X  
56     X  X  X   X  X     X  X   X   X  
60      X  X  X  X   X  X   X     X  X  
91      X  X  X    X  X   X   X  X  X  X  
134        X  X    X   X   X  X  X  X  
136      X   X  X   X  X   X       
137        X  X   X  X   X    X  X  X  
666     X  X  X  X  X  X   X  X  X  X  X  X   X  
710      X  X  X         X  X    
10006         X  X  X  X   X  X  X  X   
10022     X  X   X   X  X   X   X  X  X   
10038       X    X  X   X    X    
20136          X       X  X  X  
21022     X  X   X   X  X   X   X  X  X   
30136          X       X  X  X  
 
 

Tabla S3. Matriz de especies por rasgos funcionales y estructurales. Se utilizaron 21 caracteres. 1.Tamaño de la semilla: 0: 
esporas; 1: <1mm; 2: 1-2mm; 3: 3-5mm; 4: >5mm. 2. Forma de la semilla: 1: redonda; 2: elipsoide; 3: comprimida; 4: 
alargada; 5: alada. 3. Modo de dispersión: 0: pasivo; 1: viento; 2: zoocoria. 4. Clonalidad: 0: no; 1: sí. 5. Tamaño hoja (área 
foliar aproximada): 0: áfila; 1: <1cm2; 2: 2-5cm2; 3: >5cm2. 6. Hábito del tallo: 1: postrado; 2: roseta; 3: cespitosa ; 4: 
erecta. 7. Forma de vida (Sculthorpe): 1: no hidrófita; 2: palustre a sumergida; 3: enraizadas sumergidas; 4: hoja flotante; 5: 
emergente; 6: sumergida libre; 7: flotante libre. 8. Altura: en cm. 9. Longitud máxima: en cm. 10. Historia de vida: 1: anual; 
2: bianual; 3: perenne. 11. Inicio de la floración: 1: invierno; 2: primavera; 3: verano; 4: otoño. 12. Habilidad de rebrote: 0: 
ninguna; 1: moderada; 2: alta. 13. Consistencia del tallo: 1: herbácea; 2: leñosa. 14. Relación C:N: 1: baja; 2: media; 3: alta. 
15. Tasa potencial de crecimiento: 1: bajo; 2: medio; 3: alto. 16. Simbiosis para fijación de nitrógeno: 0: no; 1: sí. 17. 
Carnívora: 0: no; 1: sí. 18: Tolerancia anaeróbica: 0: no; 1: sí. 19: Tolerancia a sequía: 0: baja; 1: alta. 20.Vía 
fotosintética: C3; C4; CAM. 21. Forma de vida de Raunkiaer: 0:terofita; 1:criptofita; 2:hemicriptofita; 3:camefita; 
4:fanerofita. 

 1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 11 12 13 14 15 16 17 18 19 20 21 
Alternanthera_philoxeroides 1 1 0 1 2 1 2 6 100 3 2 0 1 2 3 0 0 1 0 C4 3 
Alternanthera_sp 1 1 0 1 1 1 2 6 100 3 2 0 1 2 3 0 0 1 0 C4 3 
Aster_squamatus 2 5 1 0 3 4 1 100 100 3 3 0 1 - - 0 0 0 1 C3 4 
Axonopus_affinis 2 2 0 1 3 1 1 30 100 3 3 0 1 2 2 0 0 0 0 C4 2 
Azolla_filiculoides 0 0 0 1 1 1 7 1 3 1 - 0 1 1 3 1 0 1 0 C3 0 
Bacopa_monnieri 3 2 0 1 1 1 3 30 100 3 3 0 1 - - 0 0 1 0 C3 2 
Bromus_sp 4 2 0 0 3 3 1 70 70 3 2 0 1 3 3 0 0 0 0 C3 2 
Carex_sp 3 3 0 0 3 3 1 60 60 3 2 1 1 3 - 0 0 1 1 C3 2 
Centella_asiatica 3 3 0 1 3 1 1 5 100 3 3 2 1 2 - 0 0 0 1 C3 2 
Chaptalia_piloselloides 4 2 0 0 3 2 1 9 9 3 2 0 1 2 - 0 0 0 1 C3 3 
Chara 0 0 0 1 0 4 3 2 20 3 - - 1 - - 0 0 1 0 C3 3 
Cirsium_vulgare 3 5 1 0 3 4 1 100 150 2 3 0 1 - - 0 0 0 1 C3 3 
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Cuphea 2 3 0 0 2 4 1 50 50 1 3 0 1 - - 0 0 0 0 C3 0 
Cynodon_dactylon 2 2 0 1 2 1 1 50 100 3 2 1 1 1 3 0 0 1 1 C4 2 
Cyperus_sp 2 2 0 1 3 3 1 50 50 3 3 1 1 - - 0 0 0 1 - 1 
Dichondra_microcalyx 2 2 0 1 2 1 1 5 100 3 1 1 1 2 3 0 0 0 0 C3 2 
Echinodorus_longiscapus 2 2 0 1 3 2 5 100 100 3 2 0 1 - - 0 0 1 0 C3 2 
Eclipta_elliptica 2 3 0 0 2 1 1 5 50 3 3 0 1 - - 0 0 0 0 C3 2 
Eleocharis_bo-riensis 2 2 0 1 0 3 2 50 50 3 2 0 1 3 - 0 0 1 0 - 2 
Eleocharis_monta- 1 2 0 1 0 3 2 30 30 3 3 0 1 3 - 0 0 1 0 - 2 
Eleocharis_radicans 2 2 0 1 0 3 2 10 10 3 3 0 1 3 - 0 0 1 0 - 2 
Eleocharis_sp 2 2 0 1 0 3 2 30 30 3 - 0 1 3 - 0 0 1 0 - 2 
Eleocharis_sp1 2 2 0 1 0 3 2 30 30 3 - 0 1 3 - 0 0 1 0 - 2 
Eleocharis_sp2 2 2 0 1 0 3 2 30 30 3 - 0 1 3 - 0 0 1 0 - 2 
Eleocharis_sp3 2 2 0 1 0 3 2 30 30 3 - 0 1 3 - 0 0 1 0 - 2 
Eleocharis_sp4 2 2 0 1 0 3 2 30 30 3 - - 1 3 - 0 0 1 0 - 2 
Eleocharis_viridans 1 2 0 1 0 3 2 30 30 3 2 0 1 3 - 0 0 1 1 - 2 
Elodea_sp 4 4 0 1 2 1 3 0 100 3 2 0 1 3 3 0 0 1 0 C4 2 
Enhydra_sessilis 2 2 0 0 2 1 1 10 80 3 3 0 1 - - 0 0 - 0 C3 2 
Eragrostis_sp 1 2 0 0 3 3 1 50 50 3 2 - 1 3 - 0 0 0 1 C4 2 
Eryngium_echi-tum 2 5 1 0 3 1 1 10 60 3 3 0 1 - - 0 0 0 1 C3 2 
Eryngium_horridum 3 5 1 0 3 2 1 100 100 3 2 0 1 - - 0 0 0 1 C3 2 
Eryngium_nudicaule 2 5 1 0 3 2 1 40 40 3 2 0 1 - - 0 0 0 1 C3 2 
Eryngium_pandanifolium 2 5 1 0 3 2 5 100 100 3 3 0 1 - - 0 0 0 0 C3 2 
Eryngium_serra 3 5 1 0 3 2 1 100 100 3 3 0 1 - - 0 0 0 1 C3 2 
Filamentosa 0 0 0 1 0 1 6 0 - 3 - 0 - 1 3 0 0 1 0 C3 0 
Gamochaeta_sp 1 5 1 0 2 2 1 60 60 3 2 0 1 - - 0 0 0 1 C3 2 
Glyceria_multiflora 2 2 0 1 3 4 2 30 70 3 2 1 1 2 3 0 0 1 0 C3 3 
Gratiola_peruvia- 1 2 0 0 2 4 1 10 25 3 3 0 1 - - 0 0 1 0 C3 3 
Hydrocotyle_bo-riensis 2 1 0 1 3 1 1 20 100 3 2 0 1 - - 0 0 0 0 C3 2 
Hydrocotyle_ranunculoides 2 1 0 1 2 1 2 10 100 3 2 1 1 - - 0 0 1 0 C3 2 
Hypochoeris_radicata 3 5 1 0 3 2 1 60 60 3 3 0 1 - - 0 0 0 1 C3 2 
Hypochoeris_sp 3 5 1 0 3 2 1 60 60 3 3 0 1 - - 0 0 0 1 C3 2 
Juncus_microcephalus 2 2 0 0 3 3 1 70 70 3 3 0 1 2 - 0 0 1 0 C3 2 
Juncus_sp 2 2 0 0 3 3 1 70 70 3 3 0 1 2 - 0 0 1 0 C3 2 
Kyllinga_odorata 2 2 0 0 2 3 1 30 30 3 2 0 1 3 - 0 0 0 0 C4 2 
Leersia_hexandra 2 2 0 1 3 1 2 20 100 3 3 1 1 1 3 0 0 1 0 C3 2 
Lem-_gibba 1 1 0 1 0 1 7 0,4 0,6 1 - 0 1 1 3 0 0 0 0 C3 0 
Lilaea_scilloides 3 2 0 0 3 3 2 40 40 1 2 0 1 1 - 0 0 1 0 C3 0 
Lilaeopsis_attenuata 2 1 0 1 2 1 3 7 100 1 3 1 1 - - 0 0 1 0 C3 0 
Lolium_multiflorum 3 2 0 1 3 4 1 100 100 1 2 0 1 1 3 0 0 0 0 C3 0 
Lotus_sp 1 3 0 0 2 1 1 10 40 3 2 0 1 1 - 1 0 0 0 C3 2 
Ludwigia_peploides 1 2 0 1 2 1 5 80 100 3 2 1 1 - 3 0 0 1 0 C3 2 
Luziola_peruvia- 2 2 0 1 3 1 2 20 100 3 3 1 1 1 3 0 0 1 0 C3 2 
Marsilea_ancylopoda 0 0 0 1 2 1 4 0 100 3 - 1 1 - 3 0 0 1 0 C3 0 
Mentha_aquatica 1 2 0 1 2 4 1 30 70 3 3 1 1 - 3 0 0 1 0 C3 3 
Micranthemun_umbrosum 3 2 0 1 2 1 3 0 40 3 3 1 1 - 3 0 0 0 0 C3 0 
Musgo_filamentoso 0 0 0 1 0 1 6 0 - 3 - 0 - 1 3 0 0 1 0 C3 0 
Myriophyllum_aquaticum 1 2 0 1 2 1 5 15 100 3 3 0 1 - 3 0 0 1 0 C3 2 
Nothoscordum_sp 2 1 0 0 3 3 1 30 30 3 2 0 1 - - 0 0 0 1 C3 1 
Nymphoides_indica 2 2 0 1 3 4 5 5 30 3 3 0 1 - 3 0 0 0 0 C3 1 
Oxalis_sp 1 1 0 1 2 3 1 10 10 3 1 1 1 - - 0 0 0 1 C3 1 
Panicum_cf_helobium 1 2 0 1 3 1 1 80 80 3 3 1 1 3 - 0 0 0 0 C4 2 
Panicum_cf_milioides 2 3 0 1 3 3 1 60 60 3 2 2 1 3 - 0 0 0 0 C4 2 
Panicum_sp - - 0 1 3 3 1 60 60 3 - - 1 - - 0 0 0 1 C4 2 
Panicum_sp2 - - 0 1 3 3 1 60 60 3 - - 1 - - 0 0 0 1 C4 2 
Paspalidium_paludivagum 2 2 0 1 3 1 1 60 60 3 3 1 1 3 - 0 0 0 0 - 2 
Paspalum_dilatatum 2 2 0 0 3 3 1 40 40 3 3 0 1 2 2 0 0 1 0 C4 2 
Paspalum_notatum 2 2 0 1 3 1 1 10 20 3 2 0 1 2 3 0 0 0 1 C4 2 
Paspalum_sp 2 2 0 1 3 1 1 10 20 3 - - 1 2 - 0 0 - - C4 2 
Paspalum_vagi-tum 2 2 0 1 2 1 1 10 20 3 3 0 1 1 2 0 0 1 0 C4 2 
Phyla_canescens 2 1 0 1 2 1 1 10 100 3 3 0 1 - 3 0 0 0 0 C3 2 
Picrosia_longifolia 4 5 1 0 3 4 1 60 60 3 2 0 1 - - 0 0 0 0 C3 3 
Poa_annua 2 2 0 0 2 4 1 30 30 1 4 0 1 1 3 0 0 0 0 C3 2 
Polygonum_acumi-tum 2 3 0 0 3 4 5 100 100 3 4 0 1 - 1 0 0 1 0 C3 4 
Polygonum_hydropiperoides 2 3 0 0 3 4 5 100 100 3 2 0 1 - 1 0 0 1 0 C3 4 
Polygonum_punctatun 2 3 0 0 2 4 5 100 100 3 3 0 1 - 2 0 0 1 0 C3 4 
Potamogeton_sp 2 2 0 1 2 1 3 0 100 3 2 - 1 - - 0 0 1 0 C3 1 
Potamogeton_spirilliformis 2 2 0 1 2 1 3 0 100 3 2 - 1 - 3 0 0 1 0 C3 1 
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Pratia_hederacea 1 2 0 1 1 1 1 20 20 3 3 1 1 - - 0 0 0 0 C3 2 
Ranunculus_apiifolius 1 3 0 0 3 4 3 60 60 1 1 0 1 3 3 0 0 1 0 C3 0 
Ranunculus_bo-riensis 1 3 0 0 2 4 2 35 35 1 2 0 1 - - 0 0 - 0 C3 0 
Ranunculus_flagelliformis 1 2 0 1 2 1 3 5 50 3 1 0 1 - 3 0 0 1 0 C3 2 
Relbunium_sp 2 1 0 0 2 1 1 30 60 3 2 0 1 - - 0 0 0 1 C3 2 
Selaginella 0 0 0 1 1 1 1 1 30 3 - 0 1 - - 0 0 0 0 C3 2 
Senecio_selloi 2 5 1 0 3 4 1 80 80 1 2 0 1 - - 0 0 0 1 C3 0 
Setaria_geniculata 2 2 0 0 3 3 1 90 90 3 2 0 1 - - 0 0 0 1 C4 2 
Solanum_glaucophyllum 4 1 0 0 3 4 1 100 100 3 3 0 2 3 - 0 0 0 0 C3 4 
Soliva_macrocephala 3 5 2 0 2 2 1 10 10 1 2 0 1 - - 0 0 0 0 C3 0 
Sporobolus_indicus 1 2 0 0 3 3 1 100 100 3 2 0 1 - 3 0 0 0 1 C4 2 
Stellaria_media 1 3 0 0 2 1 1 15 25 1 1 0 1 - - 0 0 0 0 C3 0 
Stenotaphrum_secundatum 2 3 0 1 2 1 1 10 100 3 2 0 1 2 3 0 0 0 0 C4 2 
Trifolium_repens 2 3 0 1 2 1 1 15 100 3 2 0 1 1 2 1 0 1 0 C3 2 
Utricularia_sp 2 5 1 1 1 1 7 15 20 3 2 1 1 - - 0 1 1 0 C3 0 

 

ANÁLISIS EXPLORATORIO DE LOS GRUPOS DE VARIABLES 

A continuación se muestran los análisis exploratorios de las variables dentro de cada grupo 

(ambientales, diversidad más biomasa, estructura y estabilidad). Con algunas excepciones, la 

distribución de las variables fue aproximadamente normal (Figuras 1-4). Se rechazó la H0 de 

normalidad en el test de Shapiro-Wilk en muchas de las variables (p-valor < 0,5), pero 

generalmente los desvíos de la normalidad se vieron fuertemente influenciados por valores 

atípicos, que fueron distintos en cada variable. Los gráficos de dispersión sugirieron una 

relación lineal entre los pares de variables más correlacionados, y no mostraron tendencias 

claras entre el resto de las variables. Con cada grupo de variables se realizó, además, un 

análisis de componentes principales (ACP), para estudiar la relación entre las variables 

consideradas y la dimensionalidad del conjunto.  
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Variables ambientales    

Figura S1. Análisis exploratorio de las variables ambientales: Lac, lacunaridad, en escala logarítmica 

en base 10; Cortes, densidad lineal de cortes; Área, área del charco en m2, en escala logarítmica en 

base 10; Vol: volumen del charco en m3 y en escala logarítmica en base 10; Prof, profundidad media 

del charco, en m; DS.prof, desvío estándar de la profundidad; CV.prof, coeficiente de variación de la 

profundidad; Hidro, hidroperíodo; Grado, grado; Int, intermediación, en escala logarítmica en base 10; 

Prox, proximidad. En el triángulo superior se muestran las correlaciones de Pearson entre los pares de 

variables, los valores enmarcados en rojo son correlaciones mayores a 0,5. Los gráficos de la diagonal 

corresponden a los histogramas de cada variable y en el triángulo inferior del panel se observan los 

diagramas de dispersión entre pares de variables, con el ajuste de la curva loess.  
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Figura S2. ACP de las variables ambientales. Para el análisis se tuvieron en cuenta las mismas 

variables que en los análisis posteriores: Forma: índice de forma (diámetro mayor/diámetro menor), 

Área: área del charco tomado como una elipse, Prof: profundidad media del charco, CV.Prof: 

coeficiente de variación en la profundidad del charco, Cortes: densidad lineal de montículos, Hidro: 

hidroperíodo, Grado e Int: intermediación. A. Relación entre las variables en los dos primeros ejes del 

ACP. B. Contribución relativa de las variables a los cuatro primeros ejes. C. Varianza explicada por 

los componentes. Los cuatro primeros ejes explican casi un 80% de la variabilidad total en las 

métricas ambientales. 

Variables de diversidad y biomasa 
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 Figura S3. Análisis exploratorio de las variables de diversidad y biomasa, basado en los valores 

promedio de todos los muestreos para cada comunidad. Ssu: riqueza de la unidad muestral; Sc: riqueza 

del charco; PIE: equitatividad; FD: diversidad funcional a nivel comunitario; y B: biomasa promedio 

del charco. En el triángulo superior se muestran las correlaciones de Pearson entre los pares de 

variables; las correlaciones mayores a 0,5 están enmarcadas en rojo. Los gráficos de la diagonal 

corresponden a los histogramas de cada variable y en el triángulo inferior del panel se observan los 

diagramas de dispersión entre pares de variables, con el ajuste de la curva loess. 
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Figura S4. Análisis exploratorio de las variables de estructura. Las variables de estructuración 

espacial son Z-C.Score, co-ocurrencia negativa; anidamiento entre columnas, entre filas y total,  z-

Nrow, z-Ncol y z-NODF respectivamente; modularidad, Mod; y la disimilitud de Jaccard entre 

unidades muestrales dentro del charco, Beta. Z-C.Score.t, z-Ncol.t, z-Nrow.t, z-NODF.t y z-Mod.t son 

los respectivos índices de estructuración temporal. En el triángulo superior se muestran las 

correlaciones de Pearson entre los pares de variables; las correlaciones mayores a 0,5 están 

enmarcadas en rojo. Los gráficos de la diagonal corresponden a los histogramas de cada variable y en 

el triángulo inferior del panel se observan los diagramas de dispersión entre pares de variables, con el 

ajuste de la curva loess. 

 

Figura S5. Histograma de la varianza explicada en el ACP de las variables de estructura. 
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Tabla S4. Cargas de los componentes del ACP de las variables de estructura. 

 
Comp.1 Comp.2 Comp.3 Comp.4 Comp.5 Comp.6 Comp.7 

z.C.Score 0,6 0,2 0,27 0,02 0,47 -0,33 -0,43 
z.NODF -0,6 -0,06 -0,35 -0,21 0,35 -0,21 -0,55 
z.Mod 0,36 0,06 -0,62 0,27 -0,35 0,28 -0,45 
Beta 0,3 0 -0,6 -0,47 0,26 -0,2 0,47 
z.C.Score.t -0,12 0,66 -0,02 -0,1 -0,49 -0,54 0 
z.NODF.t 0,06 -0,62 -0,08 0,37 -0,2 -0,65 0,04 
z.Mod.t -0,18 0,36 -0,23 0,72 0,42 -0,03 0,3 

Variables de estabilidad 

 

Figura S6. Análisis exploratorio de las variables de estabilidad. Jspp, índice de disimilitud de Jaccard 

entre años en la matriz de presencia-ausencia; Jab, índice de disimilitud de Jaccard entre años en la 

matriz de abundancias; d.Ssu, diferencia entre la riqueza promedio de las unidades muestrales entre 

años consecutivos; d.Sc, diferencia entre la riqueza de la comunidad entre años consecutivos; d.FD, 

diferencia entre la diversidad funcional entre años consecutivos; d.B, diferencia entre la biomasa de 

años consecutivos; CV.Ssu, coeficiente de variación en la riqueza promedio de las unidades 

muestrales en todo el período; CV.Sc, coeficiente de variación en la riqueza de las comunidades en 

todo el período; CV.FD, coeficiente de variación en la diversidad funcional en todo el período; y 

CV.B, coeficiente de variación en la biomasa en todo el período. En el triángulo superior se muestran 

las correlaciones de Pearson entre los pares de variables. Enmarcadas en rojo se muestran las 
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correlaciones mayores a 0,5. En la diagonal, los histogramas correspondientes a cada variable, y en el 

triángulo inferior los diagramas de dispersión entre pares de variables, con el ajuste de la curva loess. 

 

Figura S7. Histograma de la varianza explicada en el ACP de las variables de estabilidad agregadas 
(61 observaciones). 

Tabla S5. Cargas de los componentes del ACP con las variables de estabilidad agregadas. 

 Comp.1 Comp.2 Comp.3 Comp.4 Comp.5 Comp.6 Comp.7 Comp.8 Comp.9 Comp.10 
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Figura S8. ACP de las variables de estabilidad en base a la matriz desagregada. Arriba a la izquierda 

se muestran los ejes 1 y 2 y a la derecha se muestran los ejes 3 y 4. Los histogramas representan la 

carga de los componentes 1 al 4. 

 

 

Figura S9. Histograma de la varianza explicada en el ACP de las variables de estabilidad con la 
matriz desagregada (471 observaciones). 

Tabla S6.  Cargas de los componentes del ACP de las variables de estabilidad desagregadas. 

Comp.1 Comp.3 Comp.5

V
ar

ia
nc

es

0.
0

0.
5

1.
0

1.
5

 Comp.1 Comp.2 Comp.3 Comp.4 Comp.5 Comp.6 

d.Ssu 0,16 0,12 0,72 -0,64 0,05 0,15 
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Relación estabilidad-diversidad-estructura-ambiente 

Test de mantel globales 

Tabla S7. Test de Mantel simples globales. Se muestran las correlaciones (r) y su probabilidad 

asociada (p) entre pares de matrices de distancias euclidianas de los grupos de variables: EST, 

variables de estabilidad, DIV, variables de biodiversidad, AMB, variables ambientales y COEX, 

variables de estructura.  

Test de Mantel simples r  p  
EST ~ DIV  0,24 0,001  
EST ~ COEX  0,22 0,02  
EST ~ AMB  0,13 0,08  
COEX ~ DIV  0,41 0,0002 
COEX ~ AMB  0,30 0,0006 
DIV ~ AMB  0,31 0,0004 

Tabla S8. Test de Mantel parciales globales. Se muestran las correlaciones (r) y su probabilidad 

asociada (p) entre pares de matrices de distancias euclidianas de los grupos de variables, dando cuenta 

de la variabilidad asociada a la tercer matriz de distancias: EST, variables de estabilidad, DIV, 

variables de biodiversidad, AMB, variables ambientales y COEX, variables de estructura.  

Test de Mantel parciales  r  p  
EST ~ DIV | COEX  0,16  0,03  
EST ~ COEX | DIV  0,14  0,07.  
EST ~ DIV | AMB  0,21  0,01  
EST ~ AMB | DIV  0,06  0,2  
EST ~ COEX | AMB  0,19  0,03  
EST ~ AMB | COEX  0,07  0,2  
DIV ~ COEX | AMB  0,35  0,0001  

Test de Mantel por variable de estabilidad 

Se destacaron la correlación entre las distancias entre charcos en diversidad y las distancias en 

los índices de Jaccard entre años con especies (Jspp, r = 0,24) y abundancias (Jab, r = 0,23) y 

las distancias en el cambio en la riqueza promedio a escala de unidad muestral (d.Ssu, r = 

d.Sc -0,27 0,65 -0,07 -0,04 -0,69 0,13 
d.FD -0,29 0,64 0,01 0,1 0,7 -0,07 
d.B 0,17 0,07 -0,69 -0,69 0,11 0,04 
Jab -0,63 -0,22 0,06 -0,3 -0,08 -0,68 
Jspp -0,63 -0,3 -0,04 -0,09 0,1 0,7 
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0,17). Las variables de estabilidad asociadas a las biomasa estuvieron correlacionadas con el 

ambiente. Las únicas variables de estabilidad correlacionadas con la estructura fueron Jspp y 

Jab. 

Tabla S9. Correlaciones simples entre las variables de estructura tomadas de a una y las matrices de 

distancias entre comunidades en base a las variables ambientales, de diversidad y estructura. Las 

correlaciones (r) fueron calculadas con el test de Mantel, y la probabilidad asociada (p) se basa en 

5000 permutaciones. Se resaltan en naranja y negrita los valores significativos (α ≤ 0,05), y en negrita 

los valores marginalmente significativos (α ≤ 0,1). 

 AMBIENTE  DIV ERSIDAD  ESTRUCTURA  
 r  p  r  p  r  p  
Jab  0,1  0,1  0,23  0,01  0,39  0,0002  
Jspp  0,09  0,13  0,24  0,01  0,22  0,02  
d.Ssu  0,04  0,25  0,17  0,04  0,07  0,2  
d.Sc  0,05  0,23  0,11  0,12  0,02  0,34  
d.FD  0,07  0,18  0,06  0,19  0,09  0,13  
d.B  0,13  0,08.  0,12  0,09.  0,09  0,14  
CV.Ssu  -0,07  0,87  0,02  0,35  0,06  0,16  
CV.Sc  -0,01  0,53  0,03  0,29  -0,02  0,58  
CV.FD  -0,02  0,56  0,08  0,13  -0,05  0,72  
CV.B  0,09  0,09.  -0,12  0,99  -0,07  0,83  

 

Modelos lineales: parámetros 

Tabla S10. Relación estabilidad-diversidad, ambiente y estructura. En la primer columna se muestran 

las diez variables de estabilidad, variables de respuesta en los modelos lineales. Para cada predictor 

considerado en el modelo, se muestran el valor estimado (estimador), su error estándar, el t-valor y el 

p-valor asociados. Los asteriscos a la derecha representan el rango de valores dentro del cual se ubicó 

el p-valor de cada parámetro, según el siguiente código: 0 ‘***’ 0.001 ‘**’ 0.01 ‘*’ 0.05 ‘.’ 0.1 ‘ ’ 1, y 

n.s: parámetro no significativo. 

 Predictor Estimador E.E. t-valor p-valor  
log.Jab Intercepto -0,001 0,01 -0,116 0,908 n.s. 
 PIE -0,039 0,016 -2,428 0,019 * 
 PIE2 -0,016 0,006 -2,884 0,006 ** 
 Cortes 0,026 0,011 2,411 0,019 * 
 Hidroperíodo -0,03 0,009 -3,335 0,002 ** 
 C.Score -0,02 0,009 -2,322 0,024 * 
 Beta 0,064 0,021 3,06 0,003 ** 
 Beta2 0,025 0,005 4,686 < 0,001 *** 
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log.Jspp Intercepto 0,041 0,016 2,617 0,011 * 
 Cortes2 -0,03 0,013 -2,392 0,02 * 
 Area 0,04 0,017 2,348 0,023 * 
 Hidroperíodo -0,052 0,013 -3,881 < 0,001 *** 
 Grado 0,022 0,011 2,047 0,046 * 
 Mod 0,043 0,016 2,732 0,008 * 
 Beta -0,048 0,012 -3,913 < 0,001 *** 
d.Ssu Intercepto 0,506 0,425 1,189 0,24 n.s. 
 Ssu 1,232 0,373 3,299 0,002 ** 
 PIE2 0,683 0,274 2,497 0,016 * 
 Area2 -0,502 0,196 -2,568 0,013 * 
 Hidroperiodo 1,412 0,536 2,633 0,011 * 
 Grado -0,84 0,39 -2,155 0,036 * 
 Intermediac. 1,062 0,365 2,912 0,005 ** 
 C.Score.t2 0,414 0,205 2,019 0,049 * 
 Mod.t 1,595 0,561 2,841 0,006 ** 
d.Sc Intercepto 1,343 0,301 4,465 < 0,001 *** 
 PIE 0,811 0,251 3,239 0,002 ** 
 Cortes2 -0,605 0,204 -2,965 0,005 ** 
 Hidroperíodo2 0,722 0,17 4,241 < 0,001 *** 
 C.score 0,345 0,172 2,003 0,05 . 
 Beta -1,12 0,397 -2,817 0,007 ** 
 Beta2 -0,318 0,103 -3,081 0,003 ** 
d.FD Intercepto 0,575 0,235 2,443 0,018 * 
 B -0,42 0,175 -2,399 0,02 * 
 B2 0,184 0,072 2,541 0,014 * 
 CVprof 0,289 0,15 1,923 0,06 . 
 Hidroperiodo 0,479 0,161 2,98 0,004 ** 
 Hidroperíodo2 -0,476 0,2 -2,374 0,021 * 
 Beta 0,376 0,156 2,405 0,02 * 
 C.Score.t2 0,182 0,086 2,105 0,04 * 
 Mot.t2 0,464 0,16 2,901 0,005 ** 
d.B Intercepto 1,225 0,225 5,453 < 0,001 *** 
 Ssu 0,903 0,203 4,452 < 0,001 *** 
 Ssu2 -0,576 0,116 -4,972 < 0,001 *** 
 PIE -0,779 0,274 -2,842 0,006 ** 
 Cortes -0,338 0,179 -1,889 0,064 . 
 Prof.media 0,441 0,163 2,697 0,009 ** 
 C.Score2 0,291 0,126 2,321 0,024 * 
 Mod 0,394 0,216 1,828 0,073 . 
CV.Ssu Intercepto 0,215 0,016 13,515 < 0,001 *** 
 Cortes2 -0,027 0,01 -2,705 0,009 ** 
 Hidroperíodo2 0,019 0,008 2,545 0,014 * 
 Grado2 0,014 0,007 1,924 0,059 . 
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 C.Score.t -0,03 0,008 -3,624 0,001 *** 
CV.Sc Intercepto 0,293 0,017 17,381 < 0,001 *** 
 Forma2 0,016 0,007 2,442 0,018 * 
 Cortes2 -0,04 0,011 -3,728 < 0,001 *** 
 Hidroperíodo 0,029 0,009 3,024 0,004 ** 
 Hidroperíodo2 0,059 0,009 6,384 < 0,001 *** 
 Beta -0,044 0,014 -3,081 0,003 ** 
 Beta2 -0,008 0,004 -1,921 0,06 . 
CV.FD Intercepto 0,273 0,016 16,829 < 0,001 *** 
 FD -0,041 0,009 -4,419 < 0,001 *** 
 Forma2 0,02 0,006 3,205 0,002 ** 
 Cortes2 -0,032 0,01 -3,266 0,002 ** 
 Hidroperíodo2 0,045 0,008 5,419 < 0,001 *** 
 NODF.t -0,02 0,008 -2,403 0,02 * 
 Mod.t -0,039 0,01 -3,916 < 0,001 *** 
CV.B Intercepto 0,778 0,026 29,859 < 0,001 *** 
 B 0,078 0,019 4,082 < 0,001 *** 
 Area2 -0,022 0,007 -3,11 0,003 ** 
 Prof.media 0,053 0,021 2,547 0,014 * 
 Intermediac. 0,054 0,019 2,894 0,005 ** 
 C.score.t2 -0,021 0,011 -1,911 0,061 . 
 Mod.t2 -0,042 0,014 -2,987 0,004 ** 

 

Relación diversidad y biomasa - ambiente 

Tabla S11. Relación diversidad y biomasa-ambiente. En la primer columna se muestran las cuatro 

variables de diversidad y la biomasa, variables de respuesta en este conjunto de modelos lineales. Para 

cada predictor considerado en el modelo, se muestran el valor estimado (estimador), su error estándar, 

el t-valor y el p-valor asociados. Los asteriscos a la derecha representan el rango de valores dentro del 

cual se ubicó el p-valor de cada parámetro, según el siguiente código: 0 ‘***’ 0.001 ‘**’ 0.01 ‘*’ 0.05 

‘.’ 0.1 ‘ ’ 1, y n.s: parámetro no significativo. 

 
Predictor Estimador E.E. t-valor p-valor  

Ssu Intercepto 4,214 0,088 47,897 < 0,001 *** 
 Forma -0,092 0,055 -1,675 0,1 . 
 Cortes 0,155 0,055 2,835 0,01 ** 
 Area2 -0,04 0,02 -1,981 0,05 * 
 Hidropríodo2 -0,11 0,05 -2,21 0,03 * 
 Grado2 -0,128 0,05 -2,578 0,01 ** 
log.Sc Intercepto 1,026 0,011 91,003 < 0,001 *** 
 Cortes 0,046 0,012 3,765 < 0,001 *** 
 Area 0,081 0,014 5,667 < 0,001 *** 



 

103 
 

 Area2 -0,017 0,005 -3,508 < 0,001 *** 
asen.raíz.PIE Intercepto 1,229 0,004 293,547 < 0,001 *** 
 Forma -0,012 0,004 -2,828 0,01 ** 
 Cortes 0,026 0,004 5,788 < 0,001 *** 
 Area -0,026 0,005 -5,678 < 0,001 *** 
log.FD Intercepto 0,29 0,01 29,028 < 0,001 *** 
 Cortes 0,035 0,011 3,239 0,01 ** 
 Area 0,061 0,013 4,792 < 0,001 *** 
 Area2 -0,014 0,004 -3,15 0,01 ** 
log.B Intercepto 0,741 0,025 29,326 < 0,001 *** 
 Forma 0,044 0,017 2,646 0,01 ** 
 Cortes2 -0,035 0,018 -1,971 0,05 * 
 Prof.media 0,1 0,024 4,19 < 0,001 *** 
 Hidropríodo -0,048 0,022 -2,239 0,03 * 
 Grado -0,05 0,014 -3,501 < 0,001 *** 
 Grado2 -0,034 0,014 -2,37 0,02 * 

Relación estructura-ambiente 

Tabla S12. Relación estructura-ambiente. En la primer columna se muestran las siete variables de 

estructura, variables de respuesta en este conjunto de modelos lineales. Para cada predictor 

considerado en el modelo, se muestran el valor estimado (estimador), su error estándar, el t-valor y el 

p-valor asociados. Los asteriscos a la derecha representan el rango de valores dentro del cual se ubicó 

el p-valor de cada parámetro, según el siguiente código: 0 ‘***’ 0.001 ‘**’ 0.01 ‘*’ 0.05 ‘.’ 0.1 ‘ ’ 1, y 

n.s: parámetro no significativo. 

 
Predictor Estimador E.E. t-valor p-valor  

z.C.Score Intercepto -0,525 0,196 -2,683 0,01 ** 
 Area 0,252 0,125 2,019 0,05 * 
 Hidroperíodo2 0,293 0,112 2,623 0,01 ** 
 Grado2 0,24 0,113 2,129 0,04 * 
z.NODF Intercepto 0 0,128 0 1 n.s. 
z.Mod Intercepto -0,057 0,079 -0,716 0,48 n.s. 
 Cortes 0,328 0,082 3,993 < 0,001 *** 
 Area -0,931 0,102 -9,117 < 0,001 *** 
 Prof.media 0,45 0,105 4,304 < 0,001 *** 
 CV.prof 0,319 0,078 4,08 < 0,001 *** 
 Intermediación2 0,058 0,028 2,084 0,04 * 
Beta Intercepto 0,329 0,144 2,286 0,03 * 
 Cortes 0,389 0,114 3,418 0,001 *** 
 Prof.media 0,395 0,142 2,776 0,007 ** 
 Prof.media2 -0,334 0,102 -3,289 0,002 ** 
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z.C.Score.t Intercepto -0,03 0,154 -0,193 0,85 n.s. 
 Area 0,297 0,149 1,998 0,05 * 
 Area2 -0,188 0,074 -2,532 0,01 ** 
 CV.prof -0,291 0,166 -1,755 0,09 . 
 CV.prof2 0,219 0,123 1,776 0,08 . 
 Grado 0,246 0,126 1,949 0,06 . 
z.NODF.t Intercepto 0,239 0,161 1,479 0,15 n.s. 
 Area -0,289 0,123 -2,341 0,02 * 
 Grado2 -0,243 0,114 -2,137 0,04 * 
z.Mod.t Intercepto -0,432 0,127 -3,412 0,001 *** 
 Forma2 0,135 0,056 2,388 0,02 * 
 Prof.media 0,243 0,105 2,305 0,03 * 
 Hidroperiodo -0,927 0,112 -8,247 < 0,001 *** 
 Hidroperíodo2 0,163 0,073 2,238 0,03 * 
 Grado 0,149 0,075 1,992 0,05 * 
 Grado2 0,141 0,073 1,932 0,06 . 

Modelos lineales: figuras 

Relación estabilidad-diversidad, ambiente y estructura 

Figura S10. Relación entre el recambio interanual de especies teniendo en cuanta las abundancias 

(J.ab, en escala log) y las variables de diversidad, biomasa, ambiente y estructura. Se muestra la 

tendencia en los valores residuales del modelo (en el eje y) para las distintas variables independientes 

(en el eje x) que fueron consideradas. Todas las variables independientes fueron z-estandarizadas.  
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Figura S11. Relación entre el recambio interanual de (J.spp), en escala log y las variables de 

diversidad, biomasa, ambiente y estructura. Se muestra la tendencia en los valores residuales del 

modelo (en el eje y) para las distintas variables independientes (en el eje x) que fueron consideradas. 

Las variables independientes fueron z-estandarizadas. 

Figura S12. Relación entre el cambio anual en la riqueza promedio de la unidad muestral (d.Ssu) y las 
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variables de diversidad, biomasa, ambiente y estructura. Se muestra la tendencia en los valores 

residuales del modelo lineal (en el eje y) para las distintas variables independientes (en el eje x) que 

fueron consideradas. 

Figura S13. Relación entre el cambio anual en la riqueza de la comunidad (d.Sc) y las variables de 

diversidad, biomasa, ambiente y estructura. Se muestra la tendencia en los valores residuales del 

modelo lineal (en el eje y) para las distintas variables independientes (en el eje x) que fueron 

consideradas. 
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Figura S14. Relación entre el cambio anual en la diversidad funcional (d.FD) y las variables de 

diversidad, biomasa, ambiente y estructura. Se muestra la tendencia en los valores residuales del 

modelo lineal (en el eje y) para las distintas variables independientes (en el eje x) que fueron 

consideradas.

Figura S15. Relación entre el cambio anual en la biomasa (d.B) y las variables de diversidad, 

biomasa, ambiente y estructura. Se muestra la tendencia en los valores residuales del modelo lineal (en 

el eje y) para las distintas variables independientes (en el eje x) que fueron consideradas. 
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Figura S16. Relación entre el coeficiente de variación en riqueza promedio de la unidad muestral 
(CV.Ssu) y las variables de diversidad, biomasa, ambiente y estructura. Se muestra la tendencia en los 
valores residuales del modelo lineal (en el eje y) para las distintas variables independientes (en el eje 

x) que fueron consideradas. 



 

109 
 

Figura S17. Relación entre el coeficiente de variación en la riqueza de la comunidad (CV.Sc) y las 

variables de diversidad, biomasa, ambiente y estructura. Se muestra la tendencia en los valores 

residuales del modelo lineal (en el eje y) para las distintas variables independientes (en el eje x) que 

fueron consideradas. 
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Figura S18. Relación entre el coeficiente de variación en la diversidad funcional de la comunidad 

(CV.FD) y las variables de diversidad, biomasa, ambiente y estructura. Se muestra la tendencia en los 

valores residuales del modelo lineal (en el eje y) para las distintas variables independientes (en el eje 

x) que fueron consideradas. 
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Figura S19. Relación entre el coeficiente de variación en la biomasa promedio de la comunidad 

(CV.B) y las variables de diversidad, biomasa, ambiente y estructura. Se muestra la tendencia en los 

valores residuales del modelo lineal (en el eje y) para las distintas variables independientes (en el eje 

x) que fueron consideradas. 

Relación diversidad y biomasa - ambiente 
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Figura S20. Relación entre la riqueza promedio de la unidad muestral (S.su) y las variables 

ambientales. Se muestra la tendencia en los valores residuales del modelo lineal (en el eje y) para las 

distintas variables independientes (en el eje x) que fueron consideradas. Todas las variables 

independientes fueron z-estandarizadas. 

Figura S21. Relación entre la riqueza taxonómica de las comunidades (S.c, en escala log) y las 

variables ambientales. Se muestra la tendencia en los valores residuales del modelo lineal (en el eje y) 
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para las distintas variables independientes (en el eje x) que fueron consideradas. Todas las variables 

independientes fueron z-estandarizadas. 

Figura S22. Relación entre la equitatividad de las comunidades (PIE, transformada mediante la 

función arco seno de la raíz cuadrada) y las variables ambientales. Se muestra la tendencia en los 

valores residuales del modelo lineal (en el eje y) para las distintas variables independientes (en el eje 

x) que fueron consideradas. Todas las variables independientes fueron z-estandarizadas. 
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Figura S23. Relación entre la diversidad funcional de las comunidades (FD, transformada mediante 

logaritmo en base 10) y las variables ambientales. Se muestra la tendencia en los valores residuales del 

modelo lineal (en el eje y) para las distintas variables independientes (en el eje x) que fueron 

consideradas. Todas las variables independientes fueron z-estandarizadas. 

Figura S24. Relación entre la biomasa promedio de las comunidades (B, en escala log en base 10) y 

las variables ambientales. Se muestra la tendencia en los valores residuales del modelo lineal (en el eje 
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y) para las distintas variables independientes (en el eje x) que fueron consideradas. Todas las variables 

independientes fueron z-estandarizadas. 

Relación estructura - ambiente 

Figura S25. Relación entre el grado de segregación espacial (z-C.Score) y las variables ambientales. 

Se muestra la tendencia en los valores residuales del modelo lineal (en el eje y) para las distintas 

variables independientes (en el eje x) que fueron consideradas. Todas las variables independientes 

fueron z-estandarizadas. 
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Figura S26. Relación entre la modularidad espacial (z-Mod) y las variables ambientales. Se muestra la 

tendencia en los valores residuales del modelo lineal (en el eje y) para las distintas variables 

independientes (en el eje x) que fueron consideradas. Todas las variables independientes fueron z-

estandarizadas. 

Figura S27. Relación entre el recambio de especies entre unidades muestrales dentro del charco 

(Beta) y las variables ambientales. Se muestra la tendencia en los valores residuales del modelo lineal 

(en el eje y) para las distintas variables independientes (en el eje x) que fueron consideradas. Todas las 

variables independientes fueron z-estandarizadas. 
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Figura S28. Relación entre la segregación temporal de especies (z-C.Score.t) y las variables 

ambientales. Se muestra la tendencia en los valores residuales del modelo lineal (en el eje y) para las 

distintas variables independientes (en el eje x) que fueron consideradas. Todas las variables 

independientes fueron z-estandarizadas. Este modelo fue marginalmente significativo (p-valor = 0, 

07). 

Figura S29. Relación entre el anidamiento temporal de las especies (z-NODF.t) y las variables 

ambientales. Se muestra la tendencia en los valores residuales del modelo lineal (en el eje y) para las 

distintas variables independientes (en el eje x) que fueron consideradas. Todas las variables 

independientes fueron z-estandarizadas. 
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Figura S30. Relación entre la modularidad temporal (z-Mod.t) y las variables ambientales. Se muestra 

la tendencia en los valores residuales del modelo lineal (en el eje y) para las distintas variables 

independientes (en el eje x) que fueron consideradas. Todas las variables independientes fueron z-

estandarizadas. 

 


