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Resumen general

1 Comprender el fenómeno de la biodiversidad requiere considerar abordajes

deductivos e inductivos que interactúen retro-alimentándose. Sin embargo, si bien existe una

amplia cantidad de teorías ecológicas propuestas, su contraparte empírica se ha visto

usualmente relegada. La Teoría de Escalamiento Espacial (TEE) pone el foco en el efecto de

la heterogeneidad ambiental—fractalidad en particular—sobre la coexistencia de especies

tamaño-dependiente pero cuenta con escasas evaluaciones y resultados contrapuestos.

Notablemente, nunca se ha evaluado su predicción más novedosa, que indica un efecto de la

fractalidad ambiental en la similitud de especies coexistentes y en su dependencia del tamaño

corporal–ej. escalamiento similitud-tamaño.

2 Esta tesis buscó realizar una contribución empírica y teórica a la conexión entre la

estructura del paisaje, la coexistencia de especies y los patrones de biodiversidad. Para esto se

analizaron 18 comunidades animales de un sistema de charcos temporales de Uruguay, con

un amplio gradiente de condiciones ambientales locales. Considerando el papel central de la

fractalidad en la TEE, se realizó un esfuerzo por obtener datos de campo y cuantificar esta

métrica en cada charco. Con estos datos, el capítulo 1 sustentó predicciones ecológicas

clásicas sobre una conexión empaquetamiento-riqueza y empaquetamiento-heterogeneidad

ambiental. Asimismo, se evidenció por primera vez la conexión propuesta por la TEE entre

fractalidad y biodiversidad. Si bien no todos los patrones sustentan directamente las

predicciones generales de la teoría, las desviaciones observadas logran ser bien explicadas

por la misma.

3 En el capítulo 2 buscamos superar la visión tipológica de la TEE, basada en valores

promedio de tamaños corporales. El escalamiento positivo de la varianza con la media, o Ley

de Taylor, brinda una línea de abordaje sistemático a la variabilidad intraespecífica. Este

escalamiento en tamaños se combinó con el escalamiento de diferencias de tamaño en rasgos

para predecir las condiciones en que ambos escalamientos implican un empaquetamiento de

especies constante (exponente de diferencias=exponente de Taylor·0.5). Esta predicción de

referencia permitió evidenciar un empaquetamiento máximo en tamaños corporales

intermedios para el sistema estudiado, congruente con trabajos previos.

4 En el último capítulo los escalamientos tanto en varianza como en diferenciación

fueron incorporados al análisis empírico como abordaje a los patrones de empaquetamiento

de especies en comunidades locales. Primero, se evidenció que ambos escalamientos
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responden a gradientes ambientales como la disponibilidad de recursos y la fractalidad

ambiental. Luego, se detectó una conexión entre ambos escalamientos significativamente

distinta a lo predicho en el capítulo anterior, reforzando el rol de los gradientes ambientales

en el empaquetamiento de especies.

5 El conjunto de abordajes empíricos y teóricos aquí desarrollados permiten avanzar en

la conexión mecanicista entre condiciones ambientales y el ensamblaje de comunidades.

Asimismo se buscó aportar a esta conexión, desarrollada por la TEE, incorporando el papel

de la variabilidad intraespecífica y su dependencia del tamaño corporal. Se transitó así un

ciclo inductivo-deductivo, buscando contribuir al desarrollo de la teoría ecológica y a la

comprensión de los patrones de coexistencia de especies.
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Introducción general

Durante el siglo XX la ecología de comunidades estuvo estructurada bajo la premisa

de que comprender los procesos que determinan la coexistencia de especies era la clave para

comprender los patrones de biodiversidad (Ricklefs & Schluter 1993). Asimismo, se

consideró que los procesos locales de competencia y la relación organismos-ambiente eran

los principales determinantes de esta coexistencia (Hutchinson 1959, Rosenzweig 1995,

Hubbell 2001). En este marco, se consolidó el principio de exclusión competitiva, según el

cual especies similares en su uso de recursos sólo podrían coexistir diferenciándose (Lotka

1925, Volterra 1931, Gause 1937, Hardin 1960). Naturalmente, esto puso el foco en entender

qué tan diferentes debían ser las especies para coexistir y cómo estas diferencias determinan

los patrones de diversidad (Hutchinson 1959, Schoener 1974, 1989). La existencia de límites

a la similitud en tamaños o rasgos funcionales fue uno de los principales resultados teóricos y

empíricos en este período (MacArthur & Levins 1967, May & MacArthur 1972, Pianka 1974,

Schoener 1974). Una importante síntesis fue la predicción de razones constantes entre los

rasgos funcionales de las especies coexistentes, patrón definido como razones

Hutchinsonianas (Hutchinson 1959, Schoener 1974, Losos et al. 1989). Si bien se logró una

buena comprensión del fenómeno de la coexistencia entre pocas especies, cómo esto

permitiría entender patrones de biodiversidad no fue evidente (Ricklefs & Schluter 1993,

Hubbell 2001). Por otro lado, la introducción de modelos nulos en ecología sugirió que la

diferenciación interespecífica no jugaría un papel importante en el ensamblaje de las

comunidades (Gotelli & Graves 1996). Varios estudios cuestionaron así el rol de las

diferencias entre especies y la visión de comunidades estructuradas por competencia, dando

lugar a la consideración de mecanismos alternativos (Simberloff & Boecklen 1981, Gotelli &

Graves 1996, Weiher & Keddy 1999, Hubbell 2001).

Gracias a estos cuestionamientos e impulsada por contribuciones más recientes, la

Teoría de Nicho se ha visto revitalizada (Chesson 2000, 2020, Chase & Leibold 2003, Letten

et al. 2017, Amarasekare 2020, Valdovinos & Marsland III 2021). De una visión local,

determinista y basada en competencia, hoy se considera a la depredación (Chesson & Kuang

2008, Chesson 2018), el mutualismo (Valdovinos 2019, Hale & Valdovinos 2021), la

existencia de ambientes reactivos (Chase & Leibold 2003), un escenario metacomunitario

(Leibold et al. 2004, Leibold & Chase 2018) y el papel de los filtros ambientales conectando

pooles regionales de especies con las comunidades locales (Cadotte & Tucker 2017, Keddy &
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Laughlin 2022). También se ha reconocido el papel de los procesos de especiación y la deriva

ecológica como determinantes de los patrones de biodiversidad (Vellend 2010, 2016). En este

nuevo marco, la ecología de comunidades ha retomado el análisis de la coexistencia desde

sus premisas originales. La diferenciación como proceso estabilizador de la coexistencia es

hoy reconocido, pero ampliando su visión original basada en la competencia por recursos

hacia la diferenciación en depredación, mutualismo y tolerancia ambiental (Tilman 1990,

Chesson 2000, Letten et al. 2017 Chesson 2020, Hale & Valdovinos 2021, Keddy & Laughlin

2022). Los compromisos entre atributos son así reconocidos como mecanismos para la

coexistencia en un escenario más amplio al originalmente propuesto. La similitud en el

desempeño ecológico–equiparación–se presenta como un fenómeno igualmente importante

en la coexistencia (Chesson 2000, Letten et al. 2017, Chesson 2020). El papel de la

equiparación ecológica como determinante de la diversidad es resaltado, en su visión más

extrema, por las teorías neutrales (Hubbell 2001, Rosindell et al. 2011) pero también por la

teoría moderna de coexistencia (Chesson 2020). Si bien en esta teoría la neutralidad total es

considerada como un extremo irreal, la equiparación es reconocida como una promotora de la

coexistencia al permitir la viabilidad de especies con menor grado de diferenciación

ecológica (Chesson 2020).

Paralelamente, el rol de la complejidad y estructura del paisaje en los patrones de

biodiversidad también ha ganado un papel central en la ecología de comunidades (Vellend

2016, Leibold & Chase 2018). La Teoría de metacomunidades constituye actualmente el

principal marco en este sentido, destacando el flujo de individuos entre comunidades y la

estructura de la red que conforman como determinantes de los procesos de ensamblaje

comunitario (Leibold & Chase 2018). No obstante, el notable desarrollo de la ecología de

metacomunidades ha opacado otros aportes del papel del paisaje en los patrones de

diversidad igualmente importantes, como la Hipótesis de Discontinuidad de Texturas (HDT)

y la Teoría de Escalamiento Espacial (TEE). La Hipótesis de Discontinuidad de Texturas

propone que la distribución discontinua en el espacio y el tiempo de los recursos explica la

distribución discontinua de tamaños corporales de los organismos (Holling 1992). Desde su

formulación, la HDT se ha enriquecido tanto con aportes teóricos como con evaluaciones

empíricas bien conectadas con la teoría (ver Allen & Holling 2008, Borthagaray et al. 2012,

Raffaelli et al. 2016). Por otro lado, la Teoría de Escalamiento Espacial propone una

conexión entre la heterogeneidad del ambiente, capturada en la fractalidad, y la coexistencia

de especies (Ritchie 1998, Ritchie & Olff 1999, Haskell et al. 2002, Anderson et al. 2004,

Ritchie 2010). La TEE es una teoría mecanicista, completamente formalizada
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matemáticamente y que propone predicciones concretas sobre los patrones de biodiversidad.

Sin embargo, su evaluación empírica ha sido muy limitada y no ha logrado capturar las

condiciones ecológicas desde donde se desprenden sus predicciones (Ritchie 2010,

Rodríguez-Tricot & Arim 2020).

Teoría de Escalamiento Espacial

La Teoría de Escalamiento Espacial (TEE) parte del supuesto de que el ambiente presenta una

distribución fractal en el espacio (Ritchie y Olff 1999, Ritchie 2010). Este tipo de geometría

describe a aquellas estructuras que no son bien representadas por la clásica geometría

euclidiana de una, dos o tres dimensiones, sino que ocupan fracciones entre estas

(Mandelbrot 1982). Se trata de estructuras irregulares, anidadas y auto-similares, donde un

mismo patrón se repite a distintas escalas de observación (Sugihara & May 1990). La TEE

propone considerar la distribución heterogénea de los paisajes, los parches de alimentos y los

recursos que estos contienen (Ritchie & Olff 1999). Estas heterogeneidades son capturadas

por las dimensiones fractales en la distribución de cada uno de estos componentes. La

descripción de la heterogeneidad de un sistema a través de su dimensión fractal está bien

sustentada, dado que este tipo de patrones son frecuentes en el mundo natural. Por ejemplo,

redes de distribución como sistemas vasculares, pulmonares o ciudades, la morfología de

árboles, floraciones, caparazones de moluscos, paisajes reales como ríos, costas, parches de

diferentes ambientes, sistemas de cuevas, montañas y charcos presentan distribuciones

fractales (West et al. 1997, Hastings & Sugihara 1993, Halley et al. 2004). De hecho, se

considera que los paisajes fractales representan, probablemente, más la regla en la naturaleza

que la excepción (Mandelbrot 1982, Seuront 2009).

La TEE parte de la propiedad de los fractales de presentar un escalamiento negativo de su

longitud (L) -área o volumen- al aumentar el tamaño de la unidad de medida (u) considerada,

de acuerdo a: . Mediante esta ecuación se proporciona una métrica de𝐿(𝑢) = 𝑎. 𝑢 1−𝐷

dimensión fractal ( , en el caso del paisaje) capaz de representar la complejidad del ambiente𝐷

y cómo cambian sus patrones a través de distintas escalas (Levin 1992, Loke & Chisholm

2022). En el caso de la heterogeneidad de los alimentos y los recursos, la TEE denomina

estas métricas como y , respectivamente (Ritchie & Olff 1999, Ritchie 2010). En𝐹 𝑄

particular, la teoría se enfoca en la interacción entre estas fractalidades y la escala de

percepción de los organismos.
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La estructura fractal implica una distribución específica de parches de ambiente, alimentos y

recursos en el espacio (Ritchie 2010). Esta distribución sigue una ley potencia que representa

la frecuencia relativa de agregaciones según su tamaño–ej. parches de ambiente (regla de

Korcak; Fig. 1; Hastings & Sugihara 1993): . En donde corresponde al𝑛
𝑖
(𝑧) =  𝑘. 𝑧−𝑏 𝑛

𝑖
(𝑧)

número de parches de tamaño mayor o igual a , la constante de normalización refiere a la𝑧 𝑘

densidad de agregaciones y el parámetro , corresponde a una razón entre la dimensión𝑏 = 𝐷
𝐸

fractal del objeto de interés ( ) y la dimensión euclidiana del paisaje en que se encuentra ( ).𝐷 𝐸

Esto implica que la frecuencia relativa de parches -se trate de ambientes, alimentos o

recursos- disminuye con la escala de observación (Ritchie 2010).

Figura 1. Regla de Korcak ilustrada. Frecuencia relativa de parches de tamaño mayor o igual a (en𝑧
escala log) para una distribución fractal. La pendiente de esta relación corresponde a la razón entre la
dimensión fractal del objeto de interés ( ) y la dimensión euclidiana del paisaje ( ) en que se𝐷 𝐸
encuentra.

Tempranamente, fue reconocido que cada organismo percibe el ambiente a una escala

característica, determinada por su tamaño corporal (MacArthur & Levins 1964, Levin 1992,

Brown et al. 2004). Esta escala puede representar su área de acción, movilidad o capacidad

de forrajeo (Peters 1983, Ritchie 2010). La TEE se basa en que la interacción entre la escala

de observación de los organismos y la fractalidad del sistema determina que los individuos de

menores tamaños tendrán menor probabilidad de encontrar parches pero de hacerlo, estos

presentarán una alta densidad de alimento. En cambio, a mayores tamaños corporales, mayor

será la probabilidad de encontrar parches pero estos presentarán menor densidad de alimento

(ver Fig. 2; Ritchie 1998, Haskell et al. 2002).
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Figura 2. Interacción entre la escala de percepción de los organismos y la estructura fractal del
ambiente. Bajo una misma dimensión fractal de parches de alimento (por ejemplo, F=1.26; primer
cuadro), organismos con distinta escala de muestreo (w) encontrarán distinta densidad de alimento (m;
segundo y tercer cuadro). Si bien aquellos de escala pequeña encontrarán mayor densidad de alimento
(m=0.44), necesitarán una mayor cantidad de repeticiones para incorporar todo el alimento disponible
(modificada de Haskell et al. 2002).

La demanda energética aumenta con el tamaño corporal de los organismos, requiriendo un

aumento en sus tasas de consumo (Peters 1983, McNab 2002). La Teoría de Forrajeo Óptimo

permite predecir el uso de parches en base al balance entre las demandas energéticas de un

organismo y la disponibilidad de alimentos en cada parche (Ritche 1998). Este balance

determina un compromiso, entre el tamaño mínimo de parche y la mínima concentración de

recursos que permita satisfacer sus requerimientos y persistir (Ritchie & Olff 1999). Es decir,

cada organismo tiene un rango de tamaños de parches que puede explotar eficientemente en

un ambiente. Este rango está determinado por el efecto del tamaño corporal en la demanda

energética y en la escala de muestreo y por la fractalidad del ambiente (Ritchie & Olff 1999).

Una consecuencia no evidente de esta predicción es que cada organismo tendría un rango de

parches exclusivos no explotados por organismos más chicos o más grandes. Notablemente,

cuanto mayor es el tamaño corporal de las especies mayor es el rango de recursos exclusivos

(Ritchie 1998, 2010, Ritchie & Olff 1999). El aumento de recursos exclusivos promueve la

coexistencia de especies (Schoener 1976, 1978, Chesson 2020) y por tanto la similitud entre

especies aumentaría con el tamaño corporal. De hecho, los compromisos asociados al forrajeo

para organismos de distinto tamaño fueron también contemplados en los modelos de

competencia por recursos exclusivos y compartidos, desarrollados por Schoener en los 70s
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(Schoener 1974; ver Ritchie 2010). No obstante, estos habrían sido comparativamente

ignorados hasta la introducción de la Teoría de Escalamiento Espacial (Ritchie 2010).

Predicciones de la TEE

La TEE logra una conexión mecanicista entre la estructura del ambiente, su efecto en la

coexistencia de especies y la dependencia que esta tiene del tamaño corporal. La contribución

teórica de identificar esta conexión implica un avance sustancial en sí misma. Sumado a esto,

la TEE destaca por realizar una serie de predicciones concretas sobre los patrones de

similitud de especies dentro de un gremio y sobre los cambios esperados en la estructura de

las comunidades en gradientes de fractalidad y densidad de ambientes, alimentos y recursos

(Ritchie 2010). Específicamente, la TEE predice (i) una disminución en la razón de tamaños

corporales entre especies adyacentes al aumentar el tamaño corporal, (ii) una relación

unimodal entre la riqueza de especies y el tamaño corporal, con sesgo a la izquierda, y (iii)

una relación unimodal entre la riqueza y la productividad del sistema, con sesgo a la derecha

(Ritchie & Olff 1999, Ritchie 2010). Si bien la TEE incorpora aquí un nuevo mecanismo,

estas dos últimas predicciones ya han sido consideradas y discutidas por varios autores en

base a otros mecanismos (ej. Brown et al. 1993, Loreau et al. 2001, Chase & Leibold 2002).

De hecho, se trata de patrones naturales bien reportados mucho antes del planteo de la TEE.

En estos patrones, si bien la TEE aporta un mecanismo alternativo no realiza una predicción

de riesgo en relación a la existencia de patrones no observados hasta la fecha (Ginzburg &

Jensen 2004). La primera predicción, que plantea una asociación positiva entre similitud y

tamaño corporal, sí representa una predicción más novedosa desde el punto de vista teórico.

Más aún, también se predice una conexión específica entre la fractalidad del ambiente, la

coexistencia de especies y su dependencia del tamaño corporal (ver sección Predicciones de

Riesgo de la Teoría).

Evaluación empírica de la TEE

La predicción de una reducción en las razones de tamaño con el tamaño corporal de los

organismos es sustentada empíricamente en algunos sistemas. Por ejemplo, ha sido reportada

en especies de ungulados herbívoros y plantas vasculares de pastizales (Ritchie & Olff 1999).

También se han presentado resultados concordantes en hormigas y vertebrados granívoros, en

plantas vasculares de desiertos (Ritchie & Olff 2004), en mamíferos herbívoros, escarabajos
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estercoleros, saltamontes, plantas herbáceas, aves insectívoras y aves rapaces (Ritchie 2010).

Así, los autores presentan evidencias en distintos taxa, tamaños corporales y hábitats.

Sin embargo, es notable la escasa cantidad de evaluaciones empíricas de la TEE realizadas

por otros autores distintos a los que la propusieron originalmente. Rohde (2001) evalúa el

patrón de similitud en tamaños en parásitos de peces marinos pero no encuentra apoyo a la

predicción de la TEE para este patrón. Poulin et al. (2008) han propuesto que esto se debería

a que se analizaron de manera conjunta parásitos de distintos órganos y tejidos. Esto no

representaría un gremio trófico que explota recursos similares en un mismo hábitat, uno de

los supuestos de la teoría (Ritchie 2010). Estos autores buscan resolver esta limitación

analizando parásitos nemátodos de un mismo órgano en marsupiales pero tampoco

encuentran apoyo (Poulin et al. 2008). Ritchie (2010), en cambio, plantea que la TEE no

aplicaría a organismos como los parásitos ya que presentan características, como una baja

movilidad o alto recambio espacial de especies, consistentes con una dispersión limitada, lo

cual se contradice con otro de los supuestos de su teoría. Por otra parte, una limitación más

pertinente a señalar del trabajo de Poulin et al. (2008) podría ser el acotado rango de tamaños

corporales considerado (dentro de un orden de magnitud) que limitaría la detección de

tendencias. Finalmente, Bloch et al. (2011) analizan gremios de murciélagos de 34

comunidades y tampoco encuentran apoyo a la predicción. No obstante, es necesario destacar

que se trata de un trabajo a escala continental, donde se mezclan diferentes recursos,

ambientes y especies que de hecho no interactúan en una misma comunidad, desviándose de

la escala espacial local planteada por la teoría.

Por tanto, más allá de aquellos estudios realizados por los propios autores (Ritchie & Olff

1999, Ritchie & Olff 2004, Ritchie 2010), los trabajos empíricos explícitamente orientados a

la TEE son limitados y contrapuestos. Esto es un punto de atención por dos razones. Primero,

es fundamental para el crecimiento de una teoría que quienes realicen sus evaluaciones sean

personas no involucradas en su formalización. Sin poner en duda la honestidad intelectual de

los autores, una teoría es realmente general cuando es considerada por la comunidad en su

conjunto. En segundo lugar, el amplio contraste empírico y la consecuente reformulación o

ampliación del marco teórico es un mecanismo ineludible para la construcción de cualquier

marco teórico (Box 1976, Marquet et al. 2014). De hecho, las predicciones probablemente

más importantes de la teoría no han sido evaluadas empíricamente.
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Predicciones de riesgo de la TEE

Como hemos mencionado, una predicción de riesgo puede ser entendida como aquella que

refiere a la existencia de fenómenos previamente no explorados o que contradicen la visión

dominante (Ginzburg & Jensen 2004). Notablemente, la TEE realiza predicciones de riesgo,

pero ni los mismos autores de la teoría ni otros autores las han evaluado empíricamente. La

conexión propuesta entre fractalidades y coexistencias implica que la fractalidad del paisaje

debería conectarse de forma explícita con la similitud entre especies y su tendencia con el

tamaño corporal de los organismos. De hecho, la TEE predice una reversión en la asociación

razones de tamaños-tamaño corporal desde negativa a positiva en un gradiente de fractalidad

(Ritchie 2010; Fig. 3). Reconociendo que esta es una de las predicciones claves de la TEE, el

capítulo 1 de la presente tesis pretende aportar en este sentido y constituye su primera

evaluación empírica.

Figura 3. Relación esperada entre la razón de tamaños corporales entre especies adyacentes y el
tamaño corporal promedio en un gradiente de fractalidad ambiental, según la Teoría de Escalamiento
Espacial (Ritchie 2010).

Variabilidad intraespecífica y TEE

La TEE realiza predicciones sobre patrones de biodiversidad basándose en el valor

promedio de los tamaños corporales (Ritchie 2010). Así, un punto de coincidencia de la TEE

con abordajes clásicos de la ecología de comunidades es su perspectiva tipológica (ej.

Hutchinson 1959, Holling 1992, Chase y Leibold 2003). Esto implica considerar que las

especies son tipos o “esencias” invariantes, considerando la variación como ruido (Mayr

2004). Sin embargo, desde las contribuciones de Darwin (1859) a la síntesis moderna de la
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evolución, nuestra perspectiva se enriqueció sustancialmente reconociendo el valor de la

variación intra-específica como materia prima para la evolución. Este “pensamiento” o

perspectiva poblacional fue considerada como “tal vez la mayor revolución que ha tenido

lugar en la Biología” (Mayr 1963). Si bien su relevancia para los patrones de coexistencia

fue planteada hace décadas (MacArthur y Levins 1967), su consideración más extendida en

ecología de comunidades es relativamente reciente (Violle et al. 2012). Actualmente se

reconoce a la variación intra-específica como un componente importante de la expresión de

atributos de las especies (Hallgrímsson & Hall 2005, Violle et al. 2012, Gibert et al. 2015) y

por tanto de su interacción con el ambiente y otras especies. En consecuencia, no dar cuenta

de la variación intra-específica provee una comprensión limitada de la estructura y

funcionamiento de la biodiversidad (Jung et al. 2010, Bolnick et al. 2011).

El nivel de variación intraespecífica reportado en comunidades naturales y el efecto que éste

tendría sobre los mecanismos de ensamblaje indican que es esencial su incorporación en el

análisis de patrones y procesos en ecología. El desafío no obstante es lograr estimar los

niveles de variación a nivel de un ensamble amplio de especies o su incorporación teórica

realista (ej. no asumiendo dispersión constante para todas las especies) (Schoener 1974). El

escalamiento positivo de la varianza con la media, o Ley de Taylor (Taylor 1961), brinda una

línea de abordaje sistemático a la variabilidad intraespecífica. La Ley de Taylor es un patrón

empírico ampliamente reportado en diversas disciplinas (ver Eisler et al. 2008). En ecología

ha sido principalmente considerado a nivel poblacional (ej. Taylor 1961, Ballantyne y

Kerkhoff 2007, Cohen et al. 2012), siendo su abordaje comunitario mucho menos frecuente

(Park et al. 2013, Ma 2015). En particular, al considerar patrones de diferencia o similitud en

atributos entre especies, la variabilidad intra-específica brinda una representación más precisa

del uso de recursos que hace una población y del grado de solapamiento con especies vecinas

(Violle et al. 2012). El capítulo 2 busca así avanzar en este sentido, integrando el

escalamiento varianza-media al análisis de la estructura de tamaños corporales.

Específicamente, se combina el escalamiento varianza-media con el escalamiento de

diferencias de tamaño en rasgos. La similitud en un rasgo funcional entre dos especies

dependerá de la diferencia media en el rasgo entre especies y del nivel de dispersión que

presente cada especie para este rasgo. Consecuentemente, el escalamiento en varianza y el

escalamiento en la diferenciación de rasgos determinarán el nivel de superposición de rasgos

entre especies en la comunidad y su dependencia del tamaño corporal. El capítulo 2 formaliza
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estas ideas y provee una estrategia de abordaje para su análisis empírico en gradientes

ambientales.

Ambiente, estructura de tamaños y solapamiento tamaño-dependiente

Los gradientes ambientales en recursos disponibles, heterogeneidad ambiental,

aislamiento o interacciones interespecíficas afectan la variabilidad en rasgos como el tamaño

corporal (Teder et al. 2008, Arim et al. 2011, Quintana et al. 2015). No obstante, un mismo

gradiente ambiental no producirá el mismo efecto en organismos de diferente tamaño

afectando así al escalamiento de Taylor. Paralelamente, los gradientes ambientales han sido

históricamente asociados a la similitud límite entre especies afectando las razones de tamaños

corporales (Rosenzweig 1995). Pero al igual que la dispersión intraespecífica, el efecto de los

gradientes ambientales no serían comparables en especies de diferente tamaño, afectando así

a los escalamiento similitud-tamaño corporal. A la pregunta, relevante por sí misma, sobre la

potencial existencia de una conexión ambiente-escalamientos en varianza y diferenciación, se

suma que ambos afectan la similitud promedio entre las especies de la comunidad y su

dependencia del tamaño corporal. Un gradiente ambiental (ej. recursos, área, depredación)

puede afectar tanto los parámetros de normalización como los exponentes de escalamiento en

varianza y diferenciación. Si estos cambios no son balanceados de forma tal que el

solapamiento interespecífico se mantenga constante, las condiciones para la coexistencia

cambiarán sistemáticamente a lo largo del gradiente, así como, su dependencia del tamaño

corporal. Este escenario demanda análisis empíricos que permitan visualizar qué es lo que

efectivamente ocurre con el solapamiento tamaño-dependiente en gradientes ambientales. El

capítulo 3 de la presente tesis propone así un análisis empírico de los escalamientos en

varianza y diferenciación en un sistema natural, explorando explícitamente su efecto en la

similitud ecológica de las especies. Se busca integrar los avances de los capítulos anteriores,

evaluando la relación entre la estructura de tamaños corporales (varianza y diferencia de

tamaños) y gradientes ambientales.

Nuestro conocimiento de los sistemas ecológicos se ve fortalecido al considerar abordajes

deductivos e inductivos. Los abordajes teóricos buscan explicar la complejidad de los

patrones y procesos, organizando y destacando sus características claves (Marquet et al.

2014). En diálogo con estos, los contrastes con datos son fundamentales porque nos permiten

evaluar si las teorías se corresponden con la realidad, identificar discrepancias y aspectos a

revisar o incorporar en futuros estudios. En este sentido, esta tesis busca aportar a la
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evaluación de predicciones teóricas, la consecuente generación de nuevos abordajes teóricos

y también a la integración de perspectivas clásicas y emergentes, que permitan avanzar en la

comprensión de la estructura y funcionamiento de la biodiversidad.
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Capítulo 1.
De las razones Hutchinsonianas a la Teoría de
Escalamiento Espacial: la interacción entre la similitud
límite, el tamaño corporal y la estructura del paisaje.
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Resumen

La Teoría de Escalamiento Espacial (TEE) relaciona la estructura física del ambiente con la

coexistencia de especies y el ensamblaje de las comunidades. Aunque la TEE es una teoría

reconocida en ecología, pocos estudios han evaluado sus predicciones, encontrando

resultados contradictorios y fallando frecuentemente en cumplir sus supuestos. Además, las

predicciones “de riesgo” relacionadas a un aumento en la similitud entre especies con el

tamaño corporal y la dependencia de este patrón de las dimensiones fractales del paisaje y del

alimento no han sido evaluadas. Este estudio intentó dar cuenta de las limitaciones previas,

analizando estas predicciones en gremios de coleópteros que habitan 18 charcos temporales.

Esta metacomunidad cubre un amplio gradiente de variables ambientales, incluyendo

densidad de alimento, dimensión fractal del paisaje, dimensión fractal del alimento y otros

indicadores de heterogeneidad del charco. La similitud promedio de los tamaños corporales

de carnívoros y herbívoros aumentó sistemáticamente con la riqueza del gremio, apoyando

predicciones clásicas de la teoría de nicho. La similitud entre especies se asoció con el

tamaño corporal, pero la asociación se revierte de negativa a positiva a medida que aumenta

la dimensión fractal del paisaje y la heterogeneidad, un patrón apoyado además por los

análisis del modelo nulo. Varios mecanismos no excluyentes pueden explicar este patrón: 1)

la percepción del paisaje dependiente del tamaño corporal, mediante la cual los animales

pequeños detectan más heterogeneidad que los grandes; 2) el alcance de los límites del

paisaje por parte de las especies más grandes, lo que les impide acceder a parches nuevos más

grandes; 3) las grandes diferencias entre las dimensiones fractales del paisaje y del alimento;

y 4) la homogeneización del paisaje cuando se alcanza una dimensión fractal entera. Estos

mecanismos pueden determinar que los organismos más pequeños sean capaces de capitalizar

mejor la heterogeneidad o los recursos disponibles que los organismos más grandes,

promoviendo así una mayor similitud entre las especies más pequeñas. Los resultados

presentados apoyan la conexión entre la estructura espacial del paisaje y la biodiversidad y

una comprensión mecanicista de esta conexión a partir de la TEE.
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Spatial scaling theory (SST) relates the physical structure of the environment to spe-
cies coexistence and community assembly. Although SST is a recognized theory in 
ecology, few studies have evaluated its predictions, producing contradictory results 
and frequently failing to meet its assumptions. In addition, the ‘risk predictions’ of 
SST regarding an increase in species similarity with body size and the dependence of 
this pattern on the landscape and food fractal dimensions have not been evaluated. 
This study attempted to account for previous limitations, analyzing these predictions 
in coleopteran guilds that inhabit 18 temporary ponds. This metacommunity covers a 
large gradient of environmental variables, including food density, the landscape fractal 
dimension, the food fractal dimensions and other indicators of pond heterogeneity. 
Average similarity in carnivorous and herbivorous body sizes systematically increased 
with guild richness, fulfilling classical predictions of niche theory. Species similarity 
was associated with body size, but the association reverts from negative to positive as 
the landscape fractal dimension and heterogeneity increases, a pattern further sup-
ported by null model analyses. Several nonexclusive mechanisms may account for 
this pattern: 1) the body size-dependent landscape perception, through which small 
animals detect more heterogeneity than larger animals; 2) the reaching of landscape 
limits by larger species, which prevents them from accessing novel largest clusters;  
3) the large differences between the landscape and food fractal dimensions; and 4) the 
homogenization of the landscape when an integer fractal dimension is reached. These 
mechanisms may dictate that smaller organisms are more able to capitalize on hetero-
geneity or available resources than larger organisms, thus promoting increased simi-
larity among smaller species. The presented results support the connection between 
landscape spatial structure and biodiversity and a mechanistic understanding of this 
connection from the SST.

Keywords: body size ratios, coexistence, fractal dimension, heterogeneity, limiting 
similarity

Introduction

Body size is one of the most important traits of organisms and is systematically 
related to other ecological and physiological traits, vital rates and consequently 
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organism–environment interactions (Brown  et  al. 2004).  
A change in landscape perception was recognized early as 
an important difference in the ecology of organisms with 
different body sizes (MacArthur and Levins 1964, Ritchie 
1998, Urban and Keitt 2001, Borthagaray  et  al. 2015).  
A heterogeneous and patchy landscape may be homogeneous 
and continuous for a large organism but fragmented and 
heterogeneous for a small organism (MacArthur and Levins 
1964, Wiens 2000, Urban and Keitt 2001). A nontrivial 
consequence of this change is that the spatial and tempo-
ral scales of the processes affecting organisms’ performance 
may systematically change with body size (Holling 1992, 
Borthagaray et al. 2012, Raffaelli et al. 2016).

Foundational hypotheses in community ecology, such 
as those related to species packing (MacArthur 1970) and 
Hutchinsonian ratios (Hutchinson 1959), predict a limit in 
similarity in relation to the coexistence of species (MacArthur 
and Levins 1967). Indeed, a constant ratio in body size was 
formerly considered a key prediction based on the assembly of 
communities by competition (Losos et al. 1989, Kohda et al. 
2008). More recent analysis on these topics place the focus 
on detecting overdispersion of traits at the whole-community 
level, i.e. community-wide character displacement (Leibold 
1998, Dayan and Simberloff 2005). This novel focus com-
bined with better statistical methods and databases indicated 
that overdispersion in size ratios may also be a common fea-
ture of communities (Losos et al. 1989, Dayan and Simberloff 
2005, Kohda et al. 2008). In addition, the expected relation-
ship between trait similarity and coexistence has also changed 
in the last 20 yr. Several mechanisms promoting species 
similarity in local communities have been identified, such as 
species filtering (Leibold 1998, Cadotte and Tucker 2017) 
and neutral coexistence when species with similar traits are 
not affected by deterministic exclusions (Hubbell 2001, 
Scheffer and van Nes 2006, Abrams and Rueffler 2009). 
Consequently, the niche theory does not predict a single 
body size ratio but, rather, a similarity that is dependent on 
dominant mechanisms and local conditions, such as resource 
availability and heterogeneity (Leibold 1998, Chesson 2000, 
Chase and Leibold 2003, Dayan and Simberloff 2005).

The study of size ratios and their determinants received 
renewed attention after the proposition of spatial scaling 
theory (SST) by Ritchie and Olff (Ritchie and Olff 1999, 
Ritchie 2010). SST focuses on the consequences of land-
scape structure for the acquisition of resources by organisms 
with different body sizes (Ritchie and Olff 1999, Ritchie 
2010). The theory assumes that the spatial distribution of 
landscapes, food and resources follows fractal geometries 
(Ritchie and Olff 1999, Ritchie 2010), which is in princi-
ple a plausible assumption (Mandelbrot 1982, Sugihara and 
May 1990, Olff and Ritchie 2002). A key property of frac-
tal landscapes is a reduction in the density of occupied cells 
as the scale of observation is increased (Mandelbrot 1982). 
This scale is a function of species body size, as smaller organ-
isms are less likely to find patches; however, once patches are 
located, these patches have higher resource concentrations. 

In contrast, larger species are more likely to find patches but 
at a sampling scale where resource concentrations are lower 
(Ritchie 1998, 2010). Consequently, organisms face a trade-
off between the minimum patch size and the minimum 
resource concentration for satisfying their energy require-
ments (Ritchie 1998). This trade-off determines the body 
size-dependent minimum and maximum patch sizes to be 
exploited (Ritchie and Olff 1999, Ritchie 2010). Given that 
the rate of change in optimal large patches with body size is 
greater than the rate for optimal smaller patches, larger spe-
cies have progressively more resources that are exclusively 
exploited by them (Ritchie and Olff 1999). Therefore, the 
limiting similarity should decrease with increasing body size 
(Ritchie 2010), leading to the prediction of a negative asso-
ciation between the body size ratio and body size (Ritchie 
and Olff 1999). This trend toward an increase in similarity 
with body size is determined by the landscape and food frac-
tal dimensions. A steeper trend in the association between 
species size ratio and body size and a decrease in the average 
similarity in species body size are predicted as fractal dimen-
sions decrease (Ritchie 2010). The SST also predicts a change 
from a negative to positive association between species size 
ratio and body size when the difference between the land-
scape and food fractal dimensions increase or when the food 
concentration increases (Ritchie 2010). These predictions 
represent the ‘risk predictions’ of SST because they point to 
patterns that were not previously considered (Marquet et al. 
2014). It should be noted that other predictions of SST are 
shared by hypotheses that are based on alternative mecha-
nisms. This is the case for the skewness in the distributions 
of species’ body sizes (Ritchie and Olff 1999), its dependence 
on dispersal limitation (Ritchie 2010), the increase in spe-
cies similarity with food concentration (Ritchie 2010), or the 
existence of a humped association between richness and pro-
ductivity (MacArthur and Levins 1964, Marquet and Taper 
1998, Marquet et al. 2008, Leibold and Chase 2018).

SST explicitly evaluated some predictions (Rohde 2001, 
Poulin et al. 2008, Ritchie 2010, Bloch et al. 2011). However, 
with more than 400 citations in Google Scholar (May 2019), 
the number of articles citing the theory surpasses articles eval-
uating its predictions by two orders of magnitude. Further, 
‘risk predictions’ regarding a connection between commu-
nity size structure and the landscape and food fractal dimen-
sions have not been evaluated since the proposition of SST. 
The evaluation of these predictions requires several systems 
with assemblages of comparable species but different fractal 
dimensions. Thus, temporary ponds are proper model sys-
tems because several local communities are available, have 
clear limits and encompass large gradients in physical struc-
ture (Arim  et  al. 2011). Further, several features of ponds’ 
heterogeneity are related to the ponds’ fractal structure. For 
example, the bottom topography of ponds and the spatial 
filling of ponds determine gradients in the landscape frac-
tal dimension that can be related to community structure. 
A main concern about previous contrasts between SST and 
data was that selected species did not belong to a similar guild 
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and were analyzed at very large spatial scales (Ritchie 2010). 
Consequently, the conditions for the mechanism support-
ing the spatial scaling theory were not met (Ritchie 2010). 
Aquatic coleopterans inhabiting ponds have also been a clas-
sical model in ecology (Hutchinson 1959). The range of body 
sizes covered by these species allows for the detection of the 
role of size-dependent mechanisms in community assembly 
(Scheffer and van Nes 2006, Borthagaray et al. 2012).

Here, we analyze Coleoptera species inhabiting temporary 
ponds that cover large environmental gradients based on area, 
heterogeneity, productivity, and the food and landscape frac-
tal dimensions. We aim to contribute to interplay between 
theoretical and empirical constructions of SST and, more 
generally, to the environmental determinants of the body size 
structure of communities.

Material and methods

The study site is located in the Castillos Lagoon basin in south-
eastern Uruguay (34°25′47″S, 53°58′10″W; 5–8 m a.s.l.). We 
analyzed a metacommunity of ephemeral ponds located in a 
floodable grassland used for private cattle farming (Arim et al. 
2010, 2011, Borthagaray et al. 2015). In this study, we used 
information from 18 ponds that contained water at the sam-
pling time in October 2008. The ponds exhibit a wide range 
of areas (from a few square meters to hectares) and envi-
ronmental heterogeneity. Sampling followed a standardized 
routine; ponds were assumed to be approximately oval, and 
10 sampling units were collected, including five along the 
main diameter and five along the secondary major diameter 
(further details in Arim  et  al. 2011, Canavero  et  al. 2014, 
Piñeiro-Guerra et al. 2014, Borthagaray et al. 2015).

More than 20 orders were recorded in this metacommunity 
(Borthagaray et al. 2015). However, the decision about the 
set of species evaluated considered the balance between sta-
tistical power and the selection of an approach that matched 
the theoretical formulation. The analyses of guilds for which 
sufficient information is available are particularly important 
in the present framework, considering that previous stud-
ies failed in the analysis of functional guilds (Ritchie 2010). 
In this context, the present analysis focuses on Coleoptera. 
This order is represented by two clear trophic groups (her-
bivorous and carnivorous) of adult coleopterans that have a 
similar morphology and represent up to 15% and 30% of 
the total number of individuals and species in the metacom-
munity, respectively. Individuals were identified at high taxo-
nomic resolution, mostly at the genus or species level, using 
morphospecies when this was not possible (Arim et al. 2010, 
2011). Individuals’ body sizes were measured, and a trophic 
guild was assigned based on the literature (Arim et al. 2010). 
Only adult life stages were considered because diet data for 
larvae stages were not always available, and these stages may 
belong to different guilds than adults. Environmental vari-
ables recorded for each pond included animal and plant spe-
cies richness, plant biomass (Piñeiro-Guerra et al. 2014), and 
the area, volume, shape (major versus minor diameter ratio), 

average depth and coefficient of variation in depth of the 
pond (Arim et al. 2010, 2011, Piñeiro-Guerra et al. 2014).

Fractal dimensions and spatial structure

The SST predicts an effect of landscape fractal dimension, 
food concentration and food fractal dimension on the size 
structure of communities (Ritchie 2010). In the following 
section, we introduce the methods for the estimation of each 
one of these parameters.

Considering the theoretical framework, significant 
attention was devoted to characterizing the ponds’ spatial 
structure. Heterogeneity was estimated with a set of comple-
mentary variables: 1) the landscape fractal dimension deter-
mined by transect estimation (Gneiting et al. 2012); 2) the 
landscape fractal dimension estimated by the box-counting 
method (Karperien 2013); 3) the number of patches of dry 
land above the water’s surface, hereafter called ‘islands’, were 
recorded as the number of islands per meter along the major 
and minor diameters (Fig. 1; Piñeiro-Guerra et al. 2014); and 
4) the coefficient of variation in the depth of each pond. To 
properly estimate the fractal dimension associated with each 
local community, we obtained high-resolution aerial images 
(2.5 cm per pixel) of each pond using a drone (Swinglet 
CAM Sensefly). These images were processed with Fiji soft-
ware (Schindelin et al. 2012). To distinguish terrestrial from 
aquatic habitats, we performed pixel classification using the 
Trainable Weka Segmentation plugin (Hall  et  al. 2009). 
Once segmented, each image was imported into R software  
(R Development Core Team) using the ‘png’ package (Urbanek 
2013) and transformed to a binary matrix, assigning a value 
of 1 for aquatic habitat and a value of 0 for terrestrial habitat.

To estimate the fractal dimension of each pond, we first 
used the transect estimator available in the ‘fractaldim’ pack-
age (Ševčíková  et  al. 2011). It should be noted that this 
method is recommended for its robustness and better per-
formance compared with alternative methods (Gneiting et al. 
2012). The algorithm computes a fractal dimension for each 
row and column of the data matrix using the ‘variation esti-
mator’. The landscape fractal dimension is then calculated 
as the median of these estimations (Gneiting  et  al. 2012). 
The variation estimator computes the fractal dimension from 
the slope of the log scaling of the mean absolute difference 
among observations as the distance separating observations’ 
increases (Gneiting et al. 2012).

We also estimated landscape fractal dimension by using box 
counting, which is a frequently used method (Li et al. 2009). 
This method lays a series of boxes of decreasing size over an 
image and records the number of occupied cells. The fractal 
dimension equals the slope in a regression of the number of 
occupied cells and box size, both of which are on a logarithmic  
scale (Gneiting  et  al. 2012). In our case, while the box-
counting method estimates the filling of a second dimension, 
the transect estimator considers the filling of a third dimen-
sion (Huang et al. 1994, Seuront 2009). Consequently, the 
range of estimated landscape fractal dimensions was between 
one and two for box-counting estimations and between two  
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and three for transect estimations. Box-counting method 
and the transect estimator were used because they provide 
complementary estimations for a key parameter of the SST.

For each pond, the average plant biomass per 0.04 m2 
quadrant was estimated from sampling. The quadrant biomass 
divided by the quadrant volume (i.e. 0.04 times ponds mean 
depth) estimates the average density of food per pond. This 
calculation provides a direct estimation of food density for 
herbivorous coleopterans. A similar analysis was performed 
for carnivorous food density. Invertebrates were sampled 
with a hand-net from a 0.03-m2 section (15 × 20 cm, 1-mm 
mesh), which covers an approximately 1-m line transect, thus 
representing an approximate sampling volume of 0.03 m3. 
Trophic relationships in food webs (Brose et al. 2006) and in 
the study system in particular (Arim et al. 2010) conform to 
a strong body size hierarchy, in which large animals consume 
small animals. Indeed, prey diversity is essentially determined 
by consumer body size over other taxonomic considerations 
(Arim  et  al. 2010). Consequently, we only considered the 
biomass of animals with equal or smaller body size than the 
average body size of the pond’s carnivorous coleopterans as 
potential food.

With an estimation of landscape fractal dimension 
D and food density m and considering landscape extent 
x = Pond Area, it is possible to estimate the food fractal 
dimension F from the relationship m = xF−D (Ritchie 2010,  
p 78). We estimated the food fractal dimension for herbivo-
rous and carnivorous species using this formula. We finally 
computed the difference between the landscape and food 
fractal dimensions.

Data analysis

We analyzed body size ratios between adjacent species 
Mj+1/Mj, where j represents the species’ body size rank. We 
associated this ratio with the average body size of the species 

(Mj+1 + Mj)/2. The relationship between body size ratio and 
body size was estimated for each local community by fitting 
a linear regression on a logarithmic scale. Body size was cen-
tered on the mean to minimize dispersion in the intercept 
and to remove the association between the regression slope 
and intercept (Quinn and Keough 2002). In this context, 
the intercept is proportional to the average body size ratio 
between adjacent species. The slope of the regression of 
body size ratio versus body size describes the trend in pack-
ing with body size regardless of the average species packing. 
Considering the number of species observed in local com-
munities and information about the whole set of species in 
the metacommunity, a null model was implemented. The 
null model predicts the expected body size ratio–body size 
relationship when species observed on local communities are 
random samples of the species observed in the metacommu-
nity. This random sample was repeated 2000 times, retaining 
the null intercept and slope from each iteration. The average 
and standard deviation of the null intercepts and null slopes 
were estimated. Finally, the Z-standardized deviation from 
the null model was estimated from the slope and intercept 
of the body size ratio–body size relationship, by computing 
the difference between the observed parameters and the null 
expectation and dividing by the deviation of null estimations.

The prediction about an association between the scaling in 
species similarity with body size and the difference between 
the landscape and food fractal dimensions were directly eval-
uated. To this end, linear and polynomic associations were 
considered.

We evaluated the associations between the intercept and 
slope of the body size ratio-body size relationship and envi-
ronmental variables for both observed relationships and 
the null model deviations. Generalized linear models and 
an exhaustive search routine for model selection ranked by 
Akaike information criterion values were used for this aim 
(McLeod and Xu 2018). Environmental variables were 

Figure 1. Example of aerial photography (a) and segmented image (b). Each color corresponds to the categories established in the segmenta-
tion procedure: terrestrial habitat (green) and aquatic habitat (red).
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centered on the mean. A quadratic term for each environ-
mental variable was included for model selection, accounting 
for the potential existence of nonlinear trends. To maintain 
a balance between the number of observations and estimated 
coefficients, we established a maximum of two independent 
variables for carnivores and one independent variable for her-
bivores according to the availability of 11 and 7 local com-
munities, respectively (following Zuur  et  al. 2009). In the 
cases where the best model included more than one explana-
tory variable, partial residuals were plotted (White  et  al. 
2012). All the analyses were implemented in R software  
(R Development Core Team).

Results

Large gradients of local conditions were observed among 
ponds (Supplementary material Appendix 1 Table A1). 
The range in landscape fractal dimensions D was between 
1.32 and 1.77 for the box-counting fractal dimension 
and between 2.49 and 2.74 for the transect fractal dimen-
sion. These ranges of values for fractal dimension involved 
a large gradient of landscape structure. Plant food density 
mP was between 142.5 and 1984.3, and animal food density 
mA was between 4.46e-07 to 2.02e-05. Animal weight was 
estimated from biovolume assuming 1 cm3–1 g. Regarding 
plants, the estimated food fractal dimension was between 
0.15 and 0.96 for the box-counting fractal dimension (FP.bc) 
and between 1.33 and 1.98 for the transect fractal dimension 
(FP.t). Regarding animals, the estimated food fractal dimen-
sion was between 0.61 and 1.47 for the box-counting fractal 
dimension (FA.bc) and between 1.78 and 2.45 for the transect 
fractal dimension (FA.t). The range of carnivorous body sizes 
covered four orders of magnitude (0.48 to 353.18 mm3). The 
smallest and largest individuals were species from the family 
Hydrophilidae. Herbivorous species covered three orders of 
magnitude in body size. The smallest species was a member of 
Curculionidae, with a size of 0.42 mm3, and the largest was a 
member of Dryopidae, with a size of 17.79 mm3.

Neither the observed slope of the body size ratio-body size 
relationship nor its standardized deviation from the null model 
expectation were associated with the difference between the 
landscape and food fractal dimensions (Supplementary mate-
rial Appendix 1 Fig. A1). For carnivorous species, the aver-
age body size ratio between adjacent species decreased with 
animal food density and carnivorous richness (F2,8 = 33.75, 
R2 = 0.89, p = 0.0001; Fig. 2a, b), indicating that species simi-
larity increased among ponds with higher food density and 
more species. For this analysis, one model had a low AIC 
value, but the exploration of model assumptions indicated 
that the pattern was essentially explained by a single observa-
tion (Supplementary material Appendix 1 Table A2). Null 
model analysis supported this result (F2,8 = 17.15, R2 = 0.81, 
p = 0.0012; insets in Fig. 2a, b).

The relationship between carnivore similarity and body 
size was associated with heterogeneity – the number of islands 

per meter – and the landscape fractal dimension (F2,8 = 10.35, 
R2 = 0.72, p = 0.006; Fig. 2c, d). This positive association 
caused the trend in body size similarity with body size to 
revert from negative (−0.17) to positive (0.32) as the island 
density and landscape fractal dimension increased. This result 
indicates that larger species pairs coexist with greater similar-
ity – more similar body sizes – compared with smaller species 
in low heterogeneity and landscape fractal dimension ponds; 
however, if these variables increase, the opposite is true. Null 
model analysis supported this result (F2,8 = 13.94, R2 = 0.77, 
p = 0.002; insets in Fig. 2c, d). Model weights and alternative 
models are presented in Supplementary material Appendix 1 
Table A2.

The average body size ratio among herbivores was nega-
tively associated with herbivorous richness (F1,5 = 18.4, 
R2 = 0.78, p = 0.007; Fig. 3a). The relationship between body 
size similarity and body size was positively associated with 
average pond depth (F1,5 = 6.80, R2 = 0.57, p = 0.047; Fig. 3b). 
This tendency also changed from negative (−0.45) to positive 
(0.21) as the depth of the ponds increased. These results indi-
cated that the coexistence of herbivorous species with similar 
body sizes was enhanced by pond depth, but this effect was 
true among species with small body sizes. Both results were 
supported by the null model analysis (F1,5 = 8.93, R2 = 0.64, 
p = 0.030 for average body size ratio and F1,5 = 9.09, R2 = 0.63, 
p = 0.029 for the trend in species similarity, insets in Fig. 3a, 
b). Model weights and alternative models are presented in 
Supplementary material Appendix 1 Table A2.

Discussion

The size structure of communities reflects the action of eco-
logical and evolutionary mechanisms but also determines 
the strength and nature of the mechanisms actually oper-
ating (Brown  et  al. 1993). Here, we found that both the 
average species similarity and its dependence on body size 
were associated with the physical structure of the landscape. 
The existence of a causal connection between species coex-
istence and landscape structure has been frequently consid-
ered (Holling 1992, Ritchie and Olff 1999, Olff and Ritchie 
2002, Raffaelli et al. 2016). Indeed, the preponderant role of 
heterogeneity in determining diversity patterns supports this 
connection (Rosenzweig 1995, Leibold and Chase 2018). 
However, empirical evidence of the effect of specific features 
of landscape structure on species coexistence has been more 
elusive (Ritchie 2010).

In the present metacommunity, the average similarity 
in carnivorous and herbivorous body sizes systematically 
increased with local community richness. This result sup-
ports classical theories about species packing and richness 
(Hutchinson 1959, MacArthur and Levins 1964). Further, 
the main effect of heterogeneity is a reversion of the trend 
in species packing with body size. In more heterogeneous 
ponds, similarity decreases toward larger sizes of carnivo-
rous species, but the opposite is true in homogeneous ponds. 
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Congruently, for herbivores species, the trend in species pack-
ing with body size switches from negative to positive when 
progressing from shallower to deeper ponds, and this variable 
is also related to pond heterogeneity. These patterns are valu-
able by themselves as evidence for a connection among spe-
cies richness, landscape structure and body size distribution. 
Equally important, our results support theories attempting to 

identify causal connections between landscape structure and 
biodiversity organization (Ritchie 2010, Marquet et al. 2014, 
Raffaelli et al. 2016, Leibold and Chase 2018).

Niche theory (Leibold 1998, Chase and Leibold 2003) 
and spatial scaling theory (Ritchie and Olff 1999, Ritchie 
2010) make specific predictions about the expected trend in 
the intercept and slope of the size ratio–body size relationship 

Figure 2. Effect of animal food density and carnivorous richness on the carnivorous average body size ratio between adjacent species (on a 
logarithmic scale) (a, b) and effect of the heterogeneity and landscape fractal dimensions on the carnivorous trend in species similarity with 
body size (c, d). Heterogeneity is estimated as the number of islands per meter of major and minor diameters and landscape fractal dimen-
sion was estimated by using the transect method (DT). Independent variables are centered. The area below the dotted line indicates ponds 
where species become more similar at larger body sizes, and the opposite is true for the upper area. Insets show null model results, which 
were strongly congruent with the original patterns for average body size ratio (F2,8 = 17.15, R2 = 0.81, p = 0.0012) (a, b) and for the trend in 
species similarity with body size (F2,8 = 13.94, R2 = 0.77, p = 0.0024) (c, d).
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along environmental gradients. The intercept of the relation-
ship represents the average body size ratio between adjacent 
species, which is expected to decrease with resource avail-
ability (Leibold 1998), heterogeneity (Holt 1984, Kotler and 
Brown 1988, Amarasekare and Nisbet 2001, Jennings and 
Warr 2003), species richness (MacArthur and Levins 1964), 
and, particularly, the landscape and food fractal dimensions 
(Ritchie 1998, Ritchie and Olff 1999). Indeed, this is the 
pattern herein reported for carnivorous and herbivorous cole-
opterans on both observed trends and deviations from null 
model expectations (Fig. 2, 3). These patterns provide sup-
port for long-standing theoretical predictions that have not 
accumulated as much evidence as their central role in ecologi-
cal theory may demand (Ritchie 2010, Marquet et al. 2014). 
In addition, the observed relationship between similarity 
and body size indicates that a focus on average similarity, as 
community wide size ratios, may not be the best approach 
for the analysis of size ratios (Losos et al. 1989, Dayan and 
Simberloff 2005, Scheffer et al. 2015).

If species ecology, landscape perception and interactions 
systematically change with body size, then it is expected 
that the mechanisms determining limiting similarity will 
also change with body size (Ritchie and Olff 1999, Ritchie 
2010). Here, we found that similarity in carnivorous spe-
cies increases with body size in homogenous landscapes, 
but the pattern is reversed among more heterogeneous com-
munities with greater island density and landscape fractal 
dimension. The reversion of the pattern with larger species 
showing less similarity may be explained by four nonexclu-
sive mechanisms. First, this finding may be attributed to the 

body size-dependent landscape perception. The perception of 
landscape heterogeneity tends to decrease with species body 
size (MacArthur and Levins 1964, Urban and Keitt 2001, 
Borthagaray  et  al. 2012). Consequently, the heterogeneity 
that promotes coexistence of species with smaller body sizes 
may be less important for larger species. Congruently, as envi-
ronmental heterogeneity increases, the coexistence among 
smaller species is promoted at a larger rate than the coexis-
tence of larger species. Second, SST predicts a decrease in 
species similarity with body size when larger species reach the 
spatial limits of the landscape; this is because larger species 
have no access to larger food patches exclusively exploited by 
them (Ritchie and Olff 1999, Ritchie 2010). As the commu-
nity is assembled within a pond, large coleopterans represent 
large consumers, and their movement capacity suggest that 
they quickly reach the spatial limits of the pond (Ribera and 
Foster 1997). All large species may be sampling the whole 
pond in their foraging activities; consequently, no novel 
exclusive patches of larger size are expected to be obtained at 
larger body sizes.

Third, the SST also predicts a decrease in similarity with 
body size when food is abundant but very low in resource 
concentration (Ritchie 2010, p. 98) and when the difference 
between the landscape and food fractal dimensions is large, 
e.g. greater than 0.5 in magnitude. Under these conditions, 
smaller species could be more similar than larger species 
because the former are capable of exploiting a larger range 
of patch sizes (Ritchie 2010). While the difference between 
the landscape and food fractal dimensions was not associ-
ated with the average species similarity or with the trend in 

Figure 3. Effect of richness and depth on the body size structure of herbivorous species. Species become more similar on average as coleop-
teran herbivorous richness increases (a), and the trend in species similarity with body size switches from negative to positive (b) as pond 
depth increases. Average body size ratio is presented on a logarithmic scale. Independent variables are centered. The area below the dotted 
line in (b) indicates ponds where species become more similar at larger body sizes, and the opposite is true for the upper area. Insets show 
null model results, which were strongly congruent with the original patterns for average body size ratio (F1,5 = 8.93, R2 = 0.64, p = 0.030) (a) 
and for the trend in species similarity with body size (F1,5 = 9.09, R2 = 0.63, p = 0.029) (b).
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similarity and body size, the animal food density was a deter-
minant of the carnivorous average body size ratio. The lack 
of a significant effect of some of these putative determinants 
may be related with unmeasured variables. In particular, the 
SST predicts an effect of landscape, food and resource fractal 
dimensions on community size structure. Here we consider 
alternative estimations of the first two dimensions, but we 
have no estimation of resource fractal dimension. Resource 
fractal dimension and resource concentration may systemati-
cally change among ponds, representing potential determi-
nants of reported patterns. In addition, we observed that the 
three ponds in which similarity decreased with body size have 
a high turbidity (unpubl.), which reduces the consumption 
success of visual predators (Kimbell and Morrell 2015). This 
notion may indicate that the estimated food density does not 
reflect the available food density. Further, this may also affect 
the food fractal dimension truly experienced by organisms. 
Consequently, the SST conditions for a decrease in similar-
ity with body size may be fulfilled but not detected with the 
available information.

The fourth and final mechanism is related to the distribu-
tion of patch sizes in a large gradient of fractal dimensions. 
In this gradient, the distribution of the resource patch sizes 
may first increase in range but then decrease when the next 
integer dimension is approached (Williamson and Lawton 
1991, Ritchie 1998). The lack of heterogeneity in patch sizes 
precludes the action of the mechanisms considered in the 
SST. The estimated landscape fractal dimensions approached 
an integer dimension, suggesting that larger landscape frac-
tal dimensions may have been associated with a reduction in 
the variance of patch sizes within the range of observed val-
ues (Ritchie 1998). If the average patch size is concentrated 
on small values, the increase in landscape fractal dimension 
may foster coexistence of smaller species and compromise 
the coexistence of larger species. This scenario is congruent 
with our observation of a reversion in the carnivorous slope 
of the body size ratio–body size relationship with the fractal 
dimension of ponds. It has to be noted that the four previous 
mechanisms considered to explain the pattern in which larger 
species show less similarity, are still based on the mechanisms 
considered in the SST, providing further support for the the-
ory as a general mechanistic understanding of the connection 
between landscape structure and biodiversity patterns.

The trend in packing with body size among herbivorous 
species was associated with mean pond depth, which is related 
to several features of the physical and biotic environment.  
A greater depth could imply an increase in heterogeneity 
due to the filling of a third dimension, in which submerged 
plants determine the fractal filling of this increasing volume. 
The fractal spatial distribution of plants and the fractal struc-
ture of each plant are also associated with the distribution of 
resources and refuges impacting species coexistence (Jeffries 
1993, Thomaz  et  al. 2008). However, a greater depth may 
also imply a simplification of spatial structure in terms of 
islands and landscape fractal dimension. The reversion in the 
trend of species similarity with body size along the gradient of 

pond depths is congruent with both effects and indicates that 
smaller species are comparatively favored by the associated 
changes in habitat structure.

Our results support the view of habitat spatial structure 
as a main determinant of biodiversity organization. In this 
sense, SST is based on valid principles of biology and rec-
ognized features of landscape structure. Real landscapes are 
typically fractal (Mandelbrot 1982, Sugihara and May 1990), 
and species perception and energetic demand increase with 
body size (Brown  et  al. 2004). Consequently, the identifi-
cation of patterns supporting or challenging expectations is 
essential for the consolidation of theory and/or exploring 
novel mechanisms; this process only occurs when empirical 
analyses encompass theoretical derivations (Marquet  et  al. 
2014). Here we report patterns that support and others that 
deviate from SST general predictions. However, even devia-
tions from the general predictions could be explained by the 
mechanisms considered in the theory, supporting its role as 
a framework of reference for understanding the interplay 
between the spatial structure of the environment and com-
munity organization.
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Material suplementario

Figure A1. Trend in species similarity with body size as a function of the difference between the food
and landscape fractal dimensions (F-D). All combinations of trophic guild (carnivorous in red,
herbivorous in green), methods for the estimation of the landscape fractal dimension (box-counting
method DBC and transect DT) and observed or null model deviations are presented. A significant linear
or nonlinear association was not detected in any of the eight associations explored (p>0.05). The food
fractal dimension F values for carnivorous (FA) and herbivorous species (FP) were estimated from
observed food density m as, where D is the landscape fractal dimension and x is the square root of
pond area (following Ritchie 2010, p78). Z represents standardized deviations from null model
expectations.
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Table A1. Environmental variables of ponds considered in the bestglm analysis. Plant richness, area
(log10, m2), mean depth (m), coefficient of variation of depth, heterogeneity (mean number of islands
per meter), shape index (major versus minor diameter ratio), the landscape fractal dimension
(estimated by box-counting and transect method, DBC and DT, respectively), carnivorous species
richness, carnivorous average body size ratio, carnivorous body size packing trend, herbivorous
species richness, herbivorous average body size ratio, herbivorous body size packing trend, plant food
density (mP, g/cm3), plant food fractal dimension (estimated from plant density, by box-counting
[FP.BC] and transect method [FP.T]), animal food density (considering biomass of animals with equal or
smaller body size than the average body size of pond’s carnivorous coleopterans, mA), animal food
fractal dimension (estimated from animal density, by box-counting [FA.BC] and transect method [FA.T]),
and the difference between the food fractal dimensions and the landscape fractal dimensions
(FP.BC-DBC, FP.T-DT, FA.BC-DBC and FA.T-DT).

Table A2. Five best models accounting for average body size ratio between adjacent species and for
the body size packing trend for carnivorous and herbivorous species. Environmental variables: area,
the landscape fractal dimension (estimated by box-counting method, DBC), the landscape fractal
dimension-transect estimator (DT), mean depth, plant food fractal dimension (estimated from DBC and
following Ritchie (2010, p 78), FPBC), heterogeneity (mean number of islands per meter, Het), animal
food density (mA), plant food density (mP), carnivore richness (Scarn), herbivore richness (Sherb), plant
richness (Splant). The weight of evidence (wi), adjusted R-squared (R2) and p-value (p) associated with
each model are presented.
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Capítulo 2.
Empaquetamiento de especies y escalamientos en
varianza y en diferencia entre rasgos con el tamaño del
rasgo
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Resumen

Comprender los patrones de coexistencia y empaquetamiento de especies a nivel comunitario

es una piedra angular de la teoría ecológica. Los procesos de ensamblaje comunitario han

sido abordados con un sesgo crónico a la visión tipológica de las especies, donde el valor

promedio de sus atributos es considerado el foco de acción en los mecanismos ecológicos. No

obstante, la importancia de la variabilidad intraespecífica en la ecología ha sido

recientemente resaltada, demandado nuevos abordajes teóricos y empíricos. En este contexto,

el escalamiento varianza-media, conocido como Ley de Taylor, representa un punto de

partida a la consideración explícita de la variación intraespecífica y su relación con los

patrones de empaquetamiento comunitario. En este trabajo analizamos la interrelación entre

la Ley de Taylor en rasgos funcionales, la distancia interespecífica entre rasgos en función del

tamaño del rasgo y el solapamiento en las distribuciones de rasgos–empaquetamiento

comunitario. Se demuestra que un escalamiento en diferencias de tamaños igual a uno y un

escalamiento de Taylor igual a dos es el punto de referencia para un nivel de solapamiento

constante en todas las especies de la comunidad. Con este marco, se explora el escalamiento

varianza-media y diferencia-tamaño en una metacomunidad de macroinvertebrados, peces y

anfibios de charcos temporales, ubicada en Rocha, Uruguay. El escalamiento de Taylor

capturó adecuadamente la relación varianza-media, con un exponente cercano a 2

(p-valor=2.2x10-16, R2=0.85). Sin embargo, la relación entre la diferencia entre tamaños

corporales adyacentes y el tamaño corporal presentó un patrón segmentado

(p-valor=1.72x10-7, R2=0.83) con pendientes menores y mayores a uno en torno al quiebre.

Combinado con el exponente de Taylor observado, esto implica la existencia de un

empaquetamiento máximo a tamaños corporales intermedios y una diferenciación creciente

hacia tamaños corporales mayores o menores. La tendencia a un empaquetamiento máximo a

tamaños corporales intermedios es evidenciada cuando el análisis de la estructura de tamaños

corporales medios se combina con el escalamiento en varianza. Diversas hipótesis

relacionadas con la distribución unimodal en riqueza de especies según clases de tamaño

corporal pueden explicar este patrón. A saber: hipótesis de eficiencia energética poblacional,

hipótesis de discontinuidad de texturas, teoría de escalamiento espacial. En síntesis, el

abordaje aquí planteado abre perspectivas para la inclusión de la variabilidad en estudios

teóricos y empíricos sobre el empaquetamiento de especies en comunidades y otros aspectos

estructurales de la biodiversidad.
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“It took more than two thousand years for biology, under the influence of Darwin, to escape
the paralyzing grip of essentialism”.

“Tuvieron que pasar más de dos mil años para que la biología, bajo la influencia de Darwin,
escapara del dominio paralizante del esencialismo.”

Ernst Mayr (1982). The Growth of Biological Thought, p. 87.
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Introducción

Comprender los patrones de coexistencia de especies representa uno de los objetivos

básicos de la teoría ecológica (Hutchinson 1959, May 1973, Abrams 1983, Chesson 2000,

2018, 2020, Chase y Leibold 2003, Levin 2009, Mittelbach y McGill 2019, Letten et al.

2017). Un punto de referencia en este sentido es el principio de exclusión competitiva y la

eventual existencia de un límite en la similitud ecológica entre especies para evitar la

exclusión (Chesson 2020, Johnson & Hastings 2022). Esta diferenciación inducida o

mantenida por las interacciones bióticas es lo que se ha definido como desplazamiento

ecológico de caracteres (Brown y Wilson 1956, Stuart y Losos 2013, Abrams y Cortez

2015). La existencia de una razón de tamaños mínima o constante entre rasgos funcionales de

especies coexistentes, surgió asociada a estas ideas de similitud límite y desplazamiento de

caracteres (Brown & Wilson 1956, Hutchinson 1959, Hutchinson y MacArthur 1959,

MacArthur y Levins 1967). A nivel comunitario, la distribución de rasgos funcionales como

el tamaño corporal debería mostrar el efecto de la similitud límite (Dayan y Simberloff 2005,

Stuart y Losos 2013). Específicamente, debería observarse un “empaquetamiento de

especies” donde la competencia intraespecífica aumenta la dispersión en los rasgos

funcionales y las interacciones interespecíficas limitan esta dispersión y aumentan la

distancia entre especies en el espacio funcional (Swenson y Weiser 2014, Mittelbach y

McGill 2019, Chesson 2020).

La hipótesis de empaquetamiento de especies es una piedra angular en la teoría ecológica

contemporánea (Chesson 2018, Mittelbach y McGill 2019). La existencia o no de este

fenómeno, sus determinantes y los abordajes requeridos para su detección han re-surgido

repetidamente en la historia de la ecología (ej. Barabas et al. 2013, Rodríguez-Tricot y Arim

2020). Mucho se ha avanzado desde los abordajes fundacionales basados en la competencia

entre pocas especies en un eje de recursos (Brown y Wilson 1956, Hutchinson 1959,

Hutchinson y MacArthur 1959, MacArthur y Levins 1967, May 1973). Hoy se acepta

ampliamente que la coexistencia es favorecida por la diferencia entre especies que estabiliza

su persistencia. Pero también interactuando con las adecuaciones relativas de las especies al

ambiente, las cuales determinan el efecto de la similitud ecológica en la

exclusión–mecanismos denominados estabilizadores y equiparadores (Chesson 2020). La

coexistencia puede depender de ser diferentes o de ser suficientemente similares como para

que las abundancias sigan una deriva ecológica, en donde la exclusión llevaría tanto tiempo
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que esencialmente implicaría coexistencia (Hubbell 2001, Holt 2006, Scheffer y Van Nes

2006, Abrams y Rueffler 2009). La similitud ecológica va más allá de la utilización de un

recurso, involucrando depredadores (Chesson y Kuang 2008), mutualistas (Valdovinos y

Marsland III 2021), el contexto ambiental donde ocurren las interacciones (Chase & Leibold

2003, Chesson 2020) y las retroalimentaciones intra e interespecíficas que en conjunto

determinan (Chesson 2020). Paralelamente, el abordaje empírico al fenómeno de la

coexistencia y empaquetamiento de especies también ha madurado notablemente (Gotelli &

Graves 1996, Dayan & Simberloff 2005, Swenson & Weiser 2014). Este trabajo intenta

aportar en ambas dimensiones, avanzando en los mecanismos subyacentes a los patrones de

empaquetamiento y sus consecuencias en los abordajes requeridos para su análisis en

sistemas naturales.

Un punto de interés en ecología de comunidades es que su foco ha estado

principalmente en los valores promedios de los atributos de las especies, especialmente en los

abordajes empíricos. Esta poca atención a la variabilidad intra-específica es identificada

como un problema crónico en ecología de comunidades (Bolnick et al. 2011, Dall et al. 2012,

Violle et al. 2012, Gibert & Brassil 2014) donde ha predominado una visión tipológica de las

especies (Mayr 1982). Esta visión, esencialista o tipológica (Mayr 1982), considera que las

condiciones promedios de los caracteres son las que determinan el efecto de los mecanismos

de ensamblaje comunitario (Shipley 2015). De hecho, desde la propuesta inicial de una

similitud límite a nivel comunitario (“community-wide limiting similarity”), el tamaño

corporal de las especies ha sido mayoritariamente utilizado como un atributo sin variación

(Strong et al. 1979, Dayan et al. 1990, Ritchie & Olff 2004, Dayan & Simberloff 2005,

Ritchie 2010). En los casos donde la variación intra-específica es considerada, se asume

como un valor fijo entre especies (ej. MacArthur & Levins 1967, Scheffer & van Nes 2006,

Abrams & Rueffler 2009). Sin embargo, una porción importante de la variación total de

atributos en las comunidades se asocia a la variabilidad intraespecífica (Bolnick et al. 2003,

Siefert et al. 2015). Esta variación puede ser clave en el accionar de mecanismos

comunitarios afectando interacciones bióticas y filtros ambientales (Bolnick et al. 2011,

Gibert & Brassil 2014, Hart et al. 2016). No considerar la variación intraespecífica constituye

así un abordaje limitado, que puede opacar la visualización de los mecanismos que

estructuran la diversidad biológica (Turcotte & Levine 2016). Consecuentemente, hoy en día,

desde diversos abordajes se busca incorporar la variabilidad intraespecífica a su estudio.
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Algunos trabajos han reportado una tendencia sistemática y positiva entre la variación

en tamaños corporales y su valor promedio (Maiorana 1978, Hallgrímsson & Maiorana 2000,

Thibault et al. 2011, Giometto et al. 2013). Esta relación varianza-media es extremadamente

regular en la naturaleza y se conoce como la Ley de Taylor, donde la varianza sigue una

relación ley-potencia con la media -considerando, en su versión original, abundancias

poblacionales (Taylor 1961, Cohen et al. 2012, Eisler et al. 2008, Taylor 2019). En ecología

esta ley ha sido ampliamente utilizada debido a que el patrón de escalamiento media-varianza

típicamente evidencia la acción de procesos ecológicos subyacentes. El exponente de este

escalamiento tendría un valor de dos cuando ningún proceso restringe o promueve la

variabilidad a mayores o menores valores de la media (ej. Kilpatrick & Ives 2003, Ballantyne

et al. 2005). No obstante, la mayoría de los exponentes reportados presentan valores entre

uno y dos (Taylor 1961, Taylor & Woiwod 1982, Kendal 2004, pero ver Zhao et al. 2018),

asociándose su valor a la naturaleza de los mecanismos ecológicos involucrados. En este

sentido, se ha mostrado que este parámetro evidencia el efecto de la agregación

espacio-temporal de organismos (Taylor 1961, Krebs 1999, Xu 2016), estrategias de historia

de vida (Hanski & Tiainen 1989), la estocasticidad en la dinámica poblacional (Linnerud et

al. 2013), interacciones interespecíficas (Kilpatrick & Ives 2003), dispersión (Kendal 2004),

comportamiento y organización social (Samaniego et al. 2012), distribución de rasgos

fenotípicos (Ulrich et al. 2021) o el efecto de la vacunación en la dinámica de enfermedades

(Keeling & Grenfell 1999). Consolidándose así como una métrica que puede condensar

información sobre diferentes procesos ecológicos (ej. Reed & Hobbs 2006). Asimismo, se ha

propuesto que su interacción con otros escalamientos (ej. Marquet et al. 2005, Cohen et al.

2012, Xu 2016, Cohen 2020) o fenómenos ecológicos a distintas escalas (ej. Reuman et al.

2017) podría permitirnos avanzar en enfoques mecanicistas a la comprensión de la

biodiversidad.

La existencia de un escalamiento media-varianza en atributos brinda un camino para

considerar la variación intra-específica en el estudio de la estructura de las comunidades. En

este capítulo buscamos integrar la Ley de Taylor al análisis de la estructura de rasgos

funcionales en las comunidades. Para esto nos enfocamos en derivar la relación entre el valor

medio de un rasgo, su varianza y la superposición fenotípica entre poblaciones coexistentes

de diferentes especies. De este análisis se desprende que la distribución de rasgos a nivel

comunitario debe realizarse en conjunto con el análisis del escalamiento media-varianza

intra-específica, representando dos caras de un mismo fenómeno. Con este contexto, y a
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modo de ejemplo, exploramos el escalamiento media-varianza intra-específica en tamaños

corporales y el escalamiento entre similitud en tamaños corporales-tamaño corporal en una

metacomunidad de macroinvertebrados, peces y anfibios de charcos temporales.

Escalamiento en varianza y superposición de rasgos

El solapamiento entre especies en los valores de un rasgo, que sigue una distribución

Normal, está determinado por (MacArthur y Levins 1967, May y MacArthur 1972):

[1],α = 𝑒𝑥𝑝(− 𝑑2/4 · 𝑤2)

donde corresponde a la diferencia entre las medias del rasgo y corresponde a la varianza𝑑 𝑤2

en sus distribuciones (MacArthur y Levins 1967, May y MacArthur 1972).1 Por otro lado, de

acuerdo a la Ley de Taylor, la varianza en un rasgo ( , siguiendo la simbología anterior)𝑤2

escala con su media ( ) según , donde corresponde a una constante de valorµ 𝑤2 = 𝑎 · µ𝑏 𝑎

positivo, y al exponente de Taylor (Taylor, 1961). La diferencia en el valor medio de un𝑏

rasgo entre dos especies puede considerarse como una función del valor medio del rasgo𝑑

(ej. Ritchie 2010), donde corresponde a una constante, y al exponente de𝑑 = 𝑐 · µ𝑞 𝑐 𝑞

escalamiento. Reemplazando y en la ecuación [1] se obtiene:𝑑 𝑤2

[2]α = 𝑒𝑥𝑝 −𝑐2·µ2𝑞

4·𝑎·µ𝑏( ) = 𝑒𝑥𝑝   −𝑐2

4·𝑎 · µ2𝑞−𝑏( )
Esta ecuación indica que si la varianza en un rasgo aumenta con su media, el distanciamiento

entre especies debe aumentar para que el nivel de superposición en el rasgo se mantenga

constante. Específicamente, debe cumplirse que para que el nivel de𝑞 = 𝑏
2

empaquetamiento sea independiente del valor medio del rasgo. De esta forma, la ecuación [2]

proporciona una conexión explícita entre la variabilidad intra-específica en un rasgo, el

empaquetamiento de especies y la tendencia en este empaquetamiento al aumentar el valor

medio del rasgo. Este resultado hace evidente que el análisis del empaquetamiento según el

valor del rasgo estudiado–ej. la relación empaquetamiento-tamaño corporal (Ritchie y Olff

1 Nótese que si bien la similitud entre especies ha sido frecuentemente abordada desde las razones de
rasgos en la bibliografía (Gotelli & Graves 1996), el foco en el solapamiento propuesto en este trabajo
requiere considerar la diferencia entre especies y la varianza en sus rasgos. De cualquier modo, tanto
las razones como las diferencias de rasgos refieren a lo mismo, sólo cambia la forma de visualizar el
patrón.
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1999, Ritchie 2010, Rodríguez-Tricot y Arim 2020)–debería realizarse en simultáneo al

análisis del escalamiento media-varianza.

Escalamiento varianza-media y empaquetamiento de especies en un sistema natural

A continuación, tomamos el marco teórico desarrollado en el punto anterior para el análisis

de un sistema natural. El tamaño corporal es uno de los principales rasgos de los organismos,

determinando su demanda energética y relaciones de consumo (Sinclair et al. 2003, Brown et

al 2004, Brose et al. 2006, Arim et al. 2010). Consecuentemente, la estructura de tamaños

corporales en las comunidades y los patrones de diferenciación o similitud entre especies han

representado un importante foco de análisis (Brown et al. 1993, Gotelli & Graves 1996,

Jaksic y Marone 2001, Dayan & Simberloff 2005, , Ritchie 2010, Romero-Romero et al.

2016, Segura et al. 2016, Rodríguez-Tricot & Arim 2020). En este sentido, aquí nos

enfocamos en el rasgo tamaño corporal describiendo su escalamiento varianza-media ( =𝑉
𝑀

-donde ahora y corresponden a la varianza y promedio de tamaños), diferencia en𝑀
𝑏

𝑉
𝑀

𝑀

tamaños-tamaño medio ( = ) y sus implicancias en el empaquetamiento de especies a nivel𝑑 𝑀
𝑞

comunitario.
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Metodología

Se trabajó con la misma base de datos del Capítulo 1, correspondiente a una

metacomunidad de charcos temporales, ubicado en la cuenca de la Laguna Castillos,

departamento de Rocha, Uruguay (Fig. 1). El muestreo considerado corresponde a octubre de

2008, e incluye 18 comunidades locales, y más de 6000 animales registrados, incluyendo

macroinvertebrados, peces y anfibios. Las colectas se realizaron con calderines (15 x 20 cm,

con un milímetro de malla), cubriendo una transecta de aproximadamente un metro (Arim et

al. 2011). Los vertebrados fueron capturados y eutanizados con una dosis letal del anestésico

2-fenoxietanol y fijados en una solución de formaldehído al 10% (Laufer et al. 2009),

siguiendo las especificaciones nacionales de ética animal. Debido a que no siempre fue

posible alcanzar la identificación específica de los organismos, la base incluye el máximo

nivel taxonómico alcanzado y en algunos casos se consideran morfo-especies (Illarze et al.

2021). Para cada individuo se cuenta con un tamaño corporal estimado a partir de mediciones

de laboratorio (asumiendo el volumen de un elipsoide), y a cada unidad taxonómica le

corresponde una dieta: carnívora, omnívora, herbívora, detritívora o filtradora, siguiendo

bibliografía de referencia (ver Arim et al. 2010).

Figura 1. Sitio de estudio. Metacomunidad de charcos temporales, ubicada en el departamento de

Rocha, Uruguay (izquierda). Fotografía ilustrativa de uno de los charcos (derecha)

Se estimó media y varianza de tamaño corporal para aquellas especies con al menos 8

individuos registrados. Las especies representadas por más de un estadio (larval y adulto)
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fueron consideradas como morfo-especies distintas. Se trabajó con aquellos gremios tróficos

con un número mínimo de 20 especies disponibles para el análisis. El escalamiento

varianza-media de los tamaños corporales fue analizado ajustando una regresión lineal a las

variables log-transformadas. Se ajustaron también modelos mixtos para evaluar el efecto de

la pertenencia a cierto orden o dieta (Zuur et al. 2009). Se consideraron órdenes siempre que

la resolución taxonómica alcanzada lo permitiera. De otro modo, el nivel taxonómico más

próximo disponible fue considerado. Se evaluaron efectos aleatorios en intercepto, pendiente

o ambos. A efectos de considerar el mismo set de datos tanto para el modelo lineal simple

como para los modelos mixtos, no se consideraron aquellas especies para las cuales no se

contaba con información sobre su dieta (por estar representadas por muy pocos individuos;

Arim et al. 2010). También se estimaron sesgo y kurtosis de la distribución de tamaños de

cada especie, y se evaluaron sus posibles escalamientos con el tamaño corporal promedio. Al

valor de sesgo se le agregó una unidad para evitar la pérdida de observaciones en las

regresiones log-lineales. El escalamiento de la diferencia de tamaños corporales con el𝑑 

tamaño corporal promedio fue analizado considerando la diferencia promedio entre los

tamaños promedios de especies adyacentes, ajustando una regresión lineal, una cuadrática y

una segmentada. En todos los casos, la selección de modelos se realizó considerando el

Criterio de Información de Akaike (AIC), y la complejidad de los mismos en el caso de

diferencias de AIC menores a dos unidades (siguiendo a Burnham & Anderson 2002).

Resultados

Un total de 217 morfo-especies animales fueron identificadas para la metacomunidad,

de las cuales 71 estuvieron representadas por ocho o más individuos y fueron consideradas

para el análisis. Estas representaron 22 órdenes y 32 familias, siendo el grupo de los

invertebrados el más representado, con 65 especies, seguido por los peces de la familia

Rivulidae, con 4 especies y los anfibios de la familia Hylidae, con 2 especies. El rango de

tamaños corporales promedio considerado fue de 0.036-4028.04 mm3, correspondiendo a una

especie de ácaro y al pez anual Austrolebias cheradophilus, respectivamente. El análisis de

estas 71 especies mostró que la varianza intra-específica en tamaños corporales es una

función de potencia del tamaño promedio de las especies, con un exponente que no es

significativamente distinto de dos (F1,69=380.5, p-valor=2.2x10-16, R2=0.85; Fig. 2). Los

análisis de residuos no mostraron desviaciones de una relación lineal.
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Figura 2. Escalamiento de la varianza en tamaños corporales con el tamaño corporal promedio (mm3)

de 71 especies animales (invertebrados, peces y anfibios) de la metacomunidad de charcos temporales

estudiada. El exponente de escalamiento no es significativamente diferente de 2, lo que implica un

coeficiente de variación constante para todos los tamaños.

Esta tendencia fue consistentemente observada entre dietas y Órdenes, donde la

consideración de efectos aleatorios asociados con estas variables categóricas determinó

exponentes que no fueron significativamente distintos de 2 (Fig. 3). A nivel de los gremios

tróficos con mayor número de especies (i.e. carnívoros y herbívoros, con 34 y 24 especies

respectivamente), el patrón también fue congruente (Fig. Supl. 1). Por otra parte, el sesgo y la

kurtosis en tamaños fueron independientes del tamaño corporal promedio (F1,69=0.016,

p-valor=0.89, R2=-0.014 y F1,69=0.000, p-valor=0.98, R2=-0.014, respectivamente, Fig. Supl.

2).
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Figura 3. Escalamiento de la varianza en tamaños corporales con el tamaño corporal promedio. Al
considerar dietas (a) y Órdenes (b) como efectos aleatorios, en base a los valores de AIC (ver Tabla
Suplementaria 1), se seleccionó un modelo lineal simple y un modelo mixto de interceptos aleatorios,
respectivamente. Debido a que la mayoría de las especies dentro de un Orden comparten la misma
categoría de dieta, se evitó la consideración simultánea de los dos efectos aleatorios. Los colores
indican la pertenencia a los distintos niveles de las variables dieta (a) y Orden (b).

En cuanto a la relación entre la diferencia entre tamaños corporales adyacentes y el tamaño

corporal promedio, se encontró un buen ajuste a una regresión segmentada positiva (Figura 4)

(R2: 0.83). Para especies de tamaños corporales menores a 12.74 mm3 la pendiente es menor

a 1 y una tendencia opuesta es observada para tamaños mayores a ese valor. Esta pendiente

representa el valor de la ecuación [2]. Al combinar este resultado con el exponente de𝑞

Taylor obtenido en la sección anterior ( ), encontramos que para el𝑏 = 2 𝑞 < 1

empaquetamiento aumenta con el tamaño y disminuye con el tamaño cuando . Se𝑞 > 1

evidencia así la existencia de un empaquetamiento máximo en el punto de quiebre y una

diferenciación creciente a medida que aumenta o disminuye el tamaño promedio de las

especies.
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Figura 4. Escalamiento de la diferencia entre tamaños corporales con el tamaño corporal promedio
(mm3) de especies animales del sistema de charcos temporales estudiado (en escala logarítmica). El
mejor modelo ajustado corresponde a una regresión segmentada (línea gris; p-valor=1.72x10-07,
R2=0.83). Se indica el AIC de los modelos ajustados (M1, regresión lineal; M2, regresión lineal
cuadrática; seg, regresión segmentada, con un punto de quiebre) y el punto de quiebre y pendientes
asociadas a la regresión segmentada.

Discusión

El empaquetamiento de especies y su maduración conceptual y teórica hacen al corazón de la

ecología de comunidades clásica y contemporánea (Chesson & Kuang 2008, Chesson 2018,

2020, Mittelbach & McGill 2019). Este trabajo muestra cómo el efecto combinado del

escalamiento en la variabilidad intraespecífica en un rasgo funcional, junto con el

escalamiento en diferencias entre el valor medio del rasgo, es lo que determina el patrón de

empaquetamiento en el ensamble de especies a nivel comunitario. Con un exponente de

Taylor igual a dos y un escalamiento de diferencia en medias igual a uno, el

empaquetamiento sería constante para todos los estados del rasgo. Esto provee un escenario

de referencia a partir del cual analizar sistemas naturales. De hecho, aquí reportamos un

escalamiento en varianza-media en tamaños corporales con un exponente que no difiere
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significativamente de dos, para el tamaño corporal de animales acuáticos. No obstante, las

diferencias en tamaños corporales siguieron un patrón segmentado, con una pendiente menor

a uno para tamaños intermedios a chicos y superior a uno para tamaños mayores.

Combinando ambos resultados se evidencia un empaquetamiento máximo en tamaños

corporales intermedios y su progresiva atenuación hacia tamaños corporales mayores o

menores (ver también Brown et al. 1993, Marquet & Taper 1998).

La Ley de Taylor puede proveer un contexto interesante para la incorporación de la

variabilidad intraespecífica en estudios teóricos y empíricos en ecología de comunidades (ej.

Cohen et al. 2012, Xu 2016). La existencia de una tendencia sistemática, robusta y con baja

dispersión, entre la variación intra-específica y el valor medio de un rasgo proporciona un

principio básico para el análisis de procesos ecológicos y evolutivos (Marquet et al. 2005).

En este sentido, al menos para un rasgo fundamental, como es el tamaño corporal, el

escalamiento varianza-media parece consolidarse como un patrón robusto, observado tanto a

nivel local como regional (Figura 1; Thibault et al. 2011, Giometto et al. 2013, Xu 2015). El

exponente para este escalamiento, observado en este y otros estudios no fue

significativamente distinto de 2. Esta es la expectativa estadística en donde existe una

variación relativa a la media constante en todos los tamaños corporales (Kilpatrick & Ives

2003). Es decir, en ausencia de mecanismos que sistemáticamente aumenten o disminuyan la

dispersión de un rasgo, el exponente de Taylor será igual a dos (Kilpatrick & Ives 2003).

Mantener una superposición constante de rasgos entre especies implica entonces que la

diferencia entre los valores medio del rasgo entre las especies más parecidas debe escalar con

un exponente igual a uno (ver ecuación 2). Es decir, la razón de tamaño del rasgo debe ser

constante–ej. razones Hutchinsonianas (Hutchinson 1959). Cualquier desvío en el exponente

de Taylor o en el exponente de las diferencias de tamaños debe ser mutuamente compensado

para mantener un empaquetamiento constante. La combinación de ambos exponentes provee

así un marco de referencia para la ausencia de tendencias sistemáticas asociadas al tamaño

del rasgo. Cambios en los exponentes u observaciones puntuales significativamente desviadas

del patrón general serían la señal de la acción de un mecanismo ecológico o evolutivo.

Debe resaltarse que las constantes de normalización de la Ley de Taylor y del

escalamiento en diferencia de rasgos en función del tamaño también informan sobre la

estructura del sistema (parámetros y en ecuación 2). El parámetro de normalización en la𝑎 𝑐

Ley de Taylor se refiere a la dispersión promedio del rasgo en el grupo de organismos
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considerados. Este parámetro permite analizar la variabilidad promedio de un rasgo en el

sistema independientemente del efecto del tamaño (White et al. 2012). Asimismo, el

parámetro de normalización asociado a la diferencia en tamaños del rasgo refiere a la

diferenciación promedio en la comunidad para el rasgo considerado (ej. Rodríguez-Tricot &

Arim 2020). Cuando se analiza el nivel de empaquetamiento entre diferentes sistemas, la

relación entre estos parámetros debe ser constante para que no haya variación. Si la

dispersión promedio aumenta pero la distancia promedio disminuye proporcionalmente, la

superposición no se verá afectada. Este es un punto importante, si se considera que los

análisis de distribución de rasgos en diferentes contextos ecológicos suelen obviar los

cambios en su valor promedio y los escalamientos asociados (ver también Rodríguez-Tricot

& Arim 2020). Por último, debe considerarse que para trabajar con las constantes de

normalización estimadas a partir de regresiones a las variables log-transformadas es muy

recomendable centrar la variable de las abscisas. Esto independiza la estimación del

intercepto de la pendiente (Quinn & Keough 2002).

Siguiendo a la mayoría de la literatura en el tema, nuestro análisis teórico asumió

distribuciones gaussianas en los rasgos (Begon et al. 2006). Ese supuesto ha sido

ampliamente considerado en el área, señalándose que la derivación de la superposición de

rasgos en base a distribuciones gaussianas es robusta a desviaciones de esta distribución

(Roughgarden 1974). Esto no implica una traducción directa a coeficientes de competencia,

lo cual requiere supuestos adicionales (ver Abrams et al. 2008). De hecho, el foco de este

trabajo está en el patrón de superposición en rasgos a nivel comunitario y su relación con los

escalamientos en varianza y diferenciación. Como mostramos, la descripción misma del

fenómeno depende del análisis conjunto de estos escalamientos. Notablemente, en la larga

historia de estudios sobre desplazamiento de caracteres a nivel comunitario, el escalamiento

en varianzas no ha sido considerado como parte del fenómeno (ver Dayan & Simberloff

2005). En un trabajo reciente mostramos que el análisis de las razones de tamaño corporal

deberían estudiarse en conjunto con el escalamiento razón de tamaños-tamaño medio

(Rodríguez-Tricot & Arim 2020, Capítulo 2). De hecho, cuando se incorpora este

escalamiento, predicciones básicas de la hipótesis de empaquetamiento de especies, como

una mayor similitud entre especies al aumentar los recursos disponibles o que las

comunidades más diversas están más empaquetadas, son fuertemente sustentadas por los

datos (Rodríguez-Tricot & Arim 2020, Capítulo 2).
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La incorporación de los modelos nulos a los estudios de ecología implicó un salto cualitativo

a la descripción y análisis de la estructura de comunidades (Gotelli & Graves 1996, Arim &

Marquet 2004). La incorporación de los escalamientos en masa (Brown et al. 2004) a los

patrones de interacciones y ensamblaje de comunidades ha permitido visualizar y comprender

diversos aspectos estructurales no evidentes desde otros abordajes (ej. Ritchie 2010, Arim et

al. 2010, Sibly et al. 2012, Cohen et al. 2012, Enquist et al. 2015, Brose et al. 2019). El

análisis de ensamblaje de comunidades y la consecuente estructura de rasgos a nivel

comunitario puede verse potenciado por la consideración de tendencias sistemáticas en la

diferenciación y dispersión de rasgos asociados al tamaño medio (ej. Rodríguez-Tricot &

Arim 2020). En el sistema natural aquí analizado la discrepancia entre los escalamientos en

dispersión y diferencia de tamaños con el tamaño corporal es fundamental para la

comprensión del patrón. La agregación de especies en tamaños corporales promedio podría

asociarse, según la teoría de empaquetamiento, con una reducción en la dispersión de los

tamaños. Es decir, la Ley de Taylor podría haber mostrado exponentes menores y mayores a

dos que balanceaban los escalamientos en diferencia de tamaños menores y mayores a uno,

determinando una superposición constante para todos los tamaños corporales. El hecho de

que la Ley de Taylor no muestra ninguna evidencia de desvío a una relación general

(regresión segmentada o no lineal) es lo que permite inferir que el nivel de superposición en

rasgos está efectivamente aumentando hacia tamaños corporales intermedios. Más allá de los

mecanismos subyacentes, este patrón de organización de la biodiversidad no podría ser

inferido sin considerar simultáneamente los escalamientos en varianza y en diferencia en

tamaños corporales.

La detección de un empaquetamiento máximo a tamaños corporales intermedios es

congruente con las distribuciones unimodales de tamaños corporales reportadas en varios

sistemas y con los mecanismos propuestos para explicarlos (Holling 1992, Brown et al. 1993,

Brown 1995, Marquet & Taper 1998, Ritchie & Olff 1999). La existencia de un óptimo en la

eficiencia para transformar recursos en descendencia es una importante explicación al patrón

unimodal (Brown et al. 1993, Marquet et al. 2008). La cantidad de recursos requeridos para

establecer una población viable es mínima a tamaños corporales intermedios, aumentando

progresivamente hacia tamaños corporales más grandes o más pequeños (Brown et al. 1993,

Marquet & Taper 1998, Marquet et al. 2008). Consecuentemente, la cantidad de especies que

pueden contar con suficientes recursos para establecer una población viable es máxima a

tamaños intermedios de tamaño, pudiendo coexistir más organismos con tamaño corporal
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similares–máximo empaquetamiento. Hacia clases de tamaños mayores o menores al óptimo

energético la cantidad de poblaciones viables disminuye progresivamente, y por tanto,

también disminuye el empaquetamiento de especies. Otros mecanismos, como la Hipótesis de

Discontinuidad de Texturas (Holling 1992) también pueden generar este patrón de máximo

empaquetamiento en tamaños intermedios. En términos generales, para un paisaje dado la

interacción entre la capacidad de movimiento de los organismos, la estructura física del

paisaje y la escala espacial de los procesos ecológicos dominantes determina la existencia de

un tamaño corporal óptimo (Holling 1992, Allen & Holling 1998). La Teoría de Escalamiento

Espacial también predice que en un paisaje finito, las especies de tamaño corporal intermedio

obtendrían una mayor cantidad de recursos propios, favoreciendo la coexistencia de especies

similares (Ritchie & Olff 1999, Ritchie 2010, Rodríguez-Tricot & Arim 2020). Por otro lado,

el cambio en la percepción del ambiente con el tamaño corporal podría estar involucrado en

el cambio en la tendencia de empaquetamiento de especies aquí observado (Urban & Keitt

2001, Borthagaray et al. 2014). Específicamente, para dispersiones intermedias a bajas el

flujo entre comunidades es bajo, estando los ensambles determinados mayoritariamente por

procesos locales. No obstante, al superarse cierto nivel de dispersión–por ejemplo cuando la

dispersión supera la distancia media entre parches–el flujo entre todas las comunidades

aumenta de forma fuertemente no lineal (Urban & Keitt 2001, Borthagaray et al. 2012, 2014).

En torno a esta transición las especies podrían lograr mayores abundancias al lograr el acceso

a los recursos de varias comunidades locales sin tener las grandes demandas energéticas de

los tamaños corporales mayores. Estos u otros mecanismos pueden explicar el patrón de

empaquetamiento-tamaño corporal aquí reportado. Avanzar en los mecanismos subyacentes

se vuelve un tema relevante cuando el patrón de empaquetamiento a nivel metacomunitario

es evidenciado gracias al análisis conjunto de escalamiento en varianza y en la diferencia en

tamaños corporales.

La transición desde un pensamiento tipológico a uno poblacional representa una de las

principales contribuciones del Darwinismo y uno de los pilares de la Biología moderna (Mayr

1982, 2004). Mientras el primero asume la existencia de un tipo o esencia en cada especie,

donde la variación observada representa ruido, el segundo reconoce a la variación

intra-específica como un componente importante sobre el cual operan los procesos de

selección (Mayr 2004). Se ha reconocido que una visión tipológica de la ecología comunitaria

puede limitar nuestra comprensión de los mecanismos que determinan la biodiversidad (Jung

et al. 2010, Bolnick et al. 2011, Violle et al. 2012). Este trabajo muestra que la variación
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intra-específica en un atributo clave como el tamaño corporal, sigue un patrón predecible que

nos permite analizar procesos ecológicos y evolutivos en comunidades, dando cuenta de la

variabilidad intraespecífica. En particular, es importante que la interpretación de patrones

asociados a la diferencia/similitud y el empaquetamiento de especies, considere no sólo los

valores medios de los atributos sino también su variabilidad. Esto nos puede brindar una

mejor resolución para comprender los patrones de coexistencia de especies y procesos

asociados.
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Material suplementario

Figura Suplementaria 1. Escalamiento de la varianza en tamaños corporales con el tamaño corporal
promedio de las especies carnívoras (rojo) y herbívoras (verde) de la metacomunidad de charcos
temporales estudiada (en escala logarítmica). La media y varianza fueron calculadas considerando
solo aquellas especies con al menos 8 individuos (34 carnívoras y 24 herbívoras). El exponente de
escalamiento no es significativamente diferente de 2, lo que implica una variación constante para
todos los tamaños. La distribución de tamaños promedio no es significativamente distinta de la
normalidad para ninguno de los gremios tróficos (W=0.98, p-valor=0.85 y W=0.95, p-valor=0.29,
respectivamente).
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Figura Suplementaria 2. Análisis de la relación entre el sesgo (izquierda) y kurtosis (derecha) de la
distribución de tamaños corporales de las 71 especies de la metacomunidad y su tamaño corporal
promedio. No se observaron tendencias significativas.
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Tabla Suplementaria 1. Resumen de modelos mixtos explorados para el escalamiento de la varianza
en tamaños corporales con el tamaño corporal promedio de las especies registradas en el sistema,
considerando la pertenencia a una dieta u Orden como efecto aleatorio. Se indican los grados de
libertad (gl), y valores de AIC para cada modelo (M1: intercepto aleatorio, M2: intercepto y pendiente
aleatorios, M3: modelo sin pendiente, solo valor medio aleatorio, M4: pendiente aleatoria; se incluye
también el modelo lineal simple (M0)). Los modelos seleccionados se indican con asterisco (*).

Dieta Modelo gl AIC

M0* 3 295.13

M1 4 297.13

M2 6 301.13

M3 3 419.92

M4 4 297.13

Orden M0 3 295.13

M1* 4 279.06

M2 6 278.13

M3 3 380.37

M4 4 279.25
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Capítulo 3.
Superposición de rasgos en función del tamaño de
rasgo a lo largo de gradientes ambientales
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Resumen

1) Los patrones de coexistencia de especies, los mecanismos involucrados y su dependencia

del tamaño corporal han representado un foco consistente en ecología. La relación entre

diferenciación en rasgos y su valor medio ( ) resume este foco, capturando el𝑑 = 𝑐 · µ𝑞

exponente la tendencia a una mayor o menor similitud entre especies con rasgos más𝑞

grandes o chicos. A pesar de que el solapamiento de rasgos también depende de su

dispersión, el abordaje dominante se ha basado en sus valores medios. Incorporar la

variabilidad intraespecífica a los mecanismos de ensamblaje comunitario se reconoce hoy

como una demanda para comprender los patrones de biodiversidad.

2) Para distintos rasgos funcionales se ha reportado un escalamiento varianza-media tipo Ley

de Taylor ( = ), que permite caracterizar la dispersión de rasgos a nivel comunitario. Si la𝑉 𝑀
𝑏

dispersión de un rasgo depende de su valor medio, el nivel de solapamiento entre rasgos de

especies dependerá tanto de la diferencia en sus medias–como fue ampliamente

estudiado–como del cambio en dispersión. Teóricamente, un nivel de solapamiento

independiente del valor del rasgo requiere un balance entre los escalamientos en dispersión (𝑏

) y diferenciación ( ), tal que . Por otro lado, ambos escalamientos deberían responder𝑞 𝑞 = 𝑏
2

a gradientes ambientales en heterogeneidad (ej. fractalidad), recursos, área o aislamiento. Si

estos cambios mantienen la relación , la similitud tamaño-dependiente se mantendría.𝑞 = 𝑏
2

De otro modo, existirían cambios sistemáticos en la similitud de rasgos en función del

tamaño a lo largo de gradientes ambientales. En este capítulo exploramos los determinantes

ambientales de los exponentes y , y la asociación entre ellos, para el tamaño corporal de𝑏 𝑞

herbívoros de charcos temporales de Rocha, Uruguay.

3) El exponente de Taylor ( ) para la dispersión de tamaños aumentó sistemáticamente con la𝑏

biomasa vegetal y disminuyó con la dimensión fractal del paisaje (F2,11= 28.24, R2= 0.80,

p-valor= 4.64x10-5). Las mismas variables ambientales se asociaron con el exponente de

diferenciación ( ), pero reduciéndose su valor con la biomasa vegetal y aumentando con la𝑞

dimensión fractal (F2,11= 20.61, R2= 0.75, p-valor= 1.00x10-4). Ambos exponentes estuvieron

asociados pero con una pendiente significativamente distinta a la expectativa teórica para el

empaquetamiento constante. Estos resultados indican que los recursos disponibles y la
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fractalidad ambiental afectan la dispersión tamaño-dependiente (Taylor) y la diferenciación

tamaño-dependiente, y por tanto el empaquetamiento de especies-tamaño dependiente.

4) La dependencia de los patrones de empaquetamiento de especies tamaño-dependiente de

los contextos ambientales emerge aquí como una interesante perspectiva de análisis. Este

trabajo ha intentado aportar, desde un abordaje empírico, a la unificación de distintos marcos

teóricos en ecología y así a la comprensión de los mecanismos subyacentes al ensamblaje de

la diversidad biológica.
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“The use of mean values of morphological measures for a species as a whole in the

calculation of size ratios within local communities thus obscures much of the rich texture of

intraspecific variation in morphology, and permits detection of patterns only at a coarse level

of resolution”

“El uso de valores medios de medidas morfológicas para una especie como un todo en el

cálculo de las razones de tamaño dentro de las comunidades locales oscurece gran parte de la

rica textura de la variación intraespecífica en la morfología, y permite la detección de

patrones solo a un nivel de resolución grueso.”

John Wiens (1982). On size ratios and sequences in ecological communities: Are there no rules?
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Introducción

La importancia de la variabilidad intra-específica fue tempranamente identificada en Biología

(Darwin 1859). Si bien ha sido históricamente subestimada en ecología de comunidades,

asumiéndose que era marcadamente menor que la variabilidad inter-específica (Siefert et al.

2015, Violle et al. 2012), su importancia hoy es ampliamente aceptada (Bolnick et al. 2011,

Hallgrímsson & Hall 2005, Violle et al. 2012, Moran et al. 2016, Westerband et al. 2021).

Por un lado, en muchos organismos (ej. peces, anfibios) la dispersión en rasgos como tamaño

corporal suele superponerse ampliamente entre especies (Laufer et al. 2009, Vignoli et al.

2017). Asimismo, casi la mitad de la variabilidad total observada en una comunidad puede

corresponder a la heterogeneidad interna de las especies (Siefert et al. 2015) y resultar

fundamental para comprender las interacciones entre especies (Clark et al. 2010, Bolnick et

al. 2011, Gibert et al. 2015, Gibert & DeLong 2017). Por tanto, no dar cuenta de la

variabilidad intra-específica puede limitar nuestra comprensión de los mecanismos que

determinan el ensamblaje de las comunidades. No obstante, incorporar esta variabilidad

demanda nuevos desafíos teóricos y empíricos. Desde una perspectiva teórica, los patrones

considerados en la dispersión intra-específica en rasgos deben ser razonablemente realistas

(Gibert et al. 2015, 2017), pero estimar empíricamente la dispersión en rasgos funcionales

para un gran número de especies suele ser un desafío difícil (Violle et al. 2012).

En este contexto, reconocer la existencia de escalamientos sistemáticos en la

dispersión de rasgos asociados a su valor medio constituye una alternativa prometedora. El

escalamiento varianza-media o Ley de Taylor (Taylor 1961) representa una regularidad

estadística que permite avanzar sobre las consecuencias de la dispersión intra-específica en el

ensamblaje de la biodiversidad (ej. Thibault et al. 2011, Giometto et al. 2013, Xu 2016,

Ulrich et al. 2021). De hecho, la Ley de Taylor ha sido ampliamente utilizada en ecología y

otras áreas para describir patrones de variabilidad y los potenciales mecanismos que los

generan (ej. Kilpatrick & Ives 2003, Ballantyne & Kerkhoff 2007, Eisler et al. 2008).

Probablemente el uso más extendido ha sido en poblaciones, en donde el exponente de Taylor

asociado a variaciones temporales o espaciales en abundancia refleja el nivel de agregación

en la población (Taylor 1961, Taylor & Woiwod 1982, Park et al. 2013). Asimismo, al

combinar los escalamientos en densidad media de individuos con el tamaño corporal y el de

varianza con tamaño corporal, es posible predecir la relación varianza en densidad

poblacional-tamaño corporal promedio (Cohen et al. 2012). A nivel comunitario, se ha
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mostrado cómo las interacciones interespecíficas podrían afectar el escalamiento de Taylor en

su versión temporal (Kilpatrick & Ives 2003). El exponente de este escalamiento se ha

propuesto como una métrica que refleja importantes características de la estructura de las

comunidades (Cobain et al. 2019). Más recientemente, se ha mostrado cómo la Ley de Taylor

representa adecuadamente la dispersión de rasgos y la existencia de agregaciones espaciales a

nivel biogeográfico (Thibault et al. 2011, Ulrich et al. 2021). Asimismo, el análisis de

escalamiento varianza-media en rasgos a nivel comunitario y su dependencia de las

condiciones locales tiene el potencial de evidenciar los procesos de ensamblaje dominantes

(Ulrich et al. 2021). No obstante, a nivel metacomunitario, la asociación entre gradientes

ecológicos con el potencial de afectar la estructura comunitaria—área, productividad,

heterogeneidad, aislamiento–y el exponente de Taylor en atributos han sido poco exploradas.

La coexistencia de especies y el empaquetamiento a nivel comunitario dependen de la

diferenciación de nicho de las especies (Chase & Leibold 2003, Dayan & Simberloff 2005,

Chesson 2020). En términos generales, la similitud funcional entre especies implica un

solapamiento en las distribuciones de sus rasgos funcionales (MacArthur & Levins 1967), lo

cual involucra tanto la diferenciación en los valores promedio, como el nivel de dispersión.

Esto es bien reconocido en los abordajes teóricos a la coexistencia entre pares de especies

(May 1974, Abrams & Rueffler 2009), pero no siempre en los abordajes a nivel comunitario

(Hutchinson 1959, Ritchie & Olff 1999, Ritchie 2010). Congruentemente, los análisis de

empaquetamiento de especies, entendida como la agregación o sobre dispersión de rasgos–ej.

tamaño corporal–, suelen enfocarse en los valores promedios (ej. Losos et al. 1989, Dayan &

Simberloff 2005). Un ejemplo de esto es la Teoría de Escalamiento Espacial, uno de los

marcos teóricos más recientes y novedosos en ecología (Ritchie & Olff 1999, Ritchie 2010,

Rodríguez-Tricot & Arim 2020). De hecho, en general, la dispersión intraespecífica suele

asumirse constante (ej. Scheffer y Van Nes 2006) o tratarse como un problema estadístico

(Mac Nally 1988) pero no como un componente que puede variar sistemáticamente con el

tamaño del rasgo siendo un determinante de los patrones de coexistencia (Ritchie 2010).

Precisamente, esa interrelación entre el escalamiento de Taylor y el𝑉𝑎𝑟 = 𝑎 · 𝑀𝑏( )
escalamiento en diferenciación de rasgos en función de su valor medio fue el𝑑 = 𝑐 · 𝑀𝑞( )
punto desarrollado en el capítulo anterior. De allí se desprende que un solapamiento promedio

constante en distribución de rasgos para todos los tamaños corporales implica una asociación

entre exponentes donde .𝑞 = 𝑏
2

71



Tanto teórica como empíricamente existen razones para esperar que los escalamientos

de Taylor y de diferenciación en tamaños cambien en gradientes ambientales. La acción de

filtros ambientales en el ensamblaje de las comunidades determina la sobre representación de

determinados rasgos (Cody 2004, Cadotte & Tucker 2017). La agregación de individuos con

rasgos similares determina un aumento en la varianza afectando el exponente de Taylor de

una comunidad (ver Ulrich et al. 2021). La disponibilidad de recursos puede promover la

coexistencia de especies más similares y la amplitud en el uso de recursos (MacArthur &

Levins 1967, pero ver Chesson 2020). Cuando esta disponibilidad cambia sistemáticamente

con el tamaño corporal (ej. Arim et al. 2011) es esperable que afecte el escalamiento en

varianza y en diferenciación. La heterogeneidad ambiental es reconocida como una

importante determinante de la coexistencia de especies (Rosenzweig 1995) y la percepción de

esta heterogeneidad y su efecto en la coexistencia de especies es tamaño-dependiente (Ritchie

2010). En particular, la Teoría de Escalamiento Espacial, considerada en el Capítulo 1, ha

propuesto que la estructura fractal del ambiente tiene implicancias en la estructura de

tamaños corporales de las comunidades (Ritchie & Olff 1999). Asimismo, las interacciones

interespecíficas que tienen el potencial de afectar la dispersión de rasgos suelen ser

tamaño-dependientes (Arim et al. 2010, Quintana et al. 2015). Por último, el aislamiento de

las comunidades y su relación con el efecto de masa y la selección local podría afectar tanto

la variabilidad de los rasgos como la diferenciación entre especies (Borthagaray et al. 2015).

Al ser la dispersión dependiente de la masa (Jenkins et al. 2007, Rundle et al. 2007, Heino et

al. 2014), estos efectos del aislamiento también serían tamaño-dependientes. Por todo esto, es

esperable que gradientes ambientales en recursos disponibles, filtros locales, heterogeneidad,

interacciones interespecíficas y aislamiento espacial de las comunidades afecten tanto al

patrón de escalamiento de Taylor como al escalamiento en diferencia en tamaños.

Consecuentemente, el primer objetivo de este capítulo es analizar los escalamientos en

varianza y diferenciación en tamaños con el tamaño corporal en una metacomunidad animal

de charcos temporales. Específicamente se analiza la dependencia de los escalamientos

internos a cada comunidad de sus condiciones ambientales–área, heterogeneidad, fractalidad,

biomasa de recursos y aislamiento. El segundo objetivo es analizar la existencia de una

asociación entre ambos escalamientos y sus consecuencias en la relación entre

empaquetamiento de especies y tamaño corporal. Si los valores de los exponentes de Taylor y

de diferenciación responden a los gradientes ambientales siguiendo la expectativa teórica (i.e.

) se mantendría un solapamiento de rasgos constante en los gradientes ambientales.𝑞 = 𝑏
2
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Por otro lado, si no se cumple esta asociación, los patrones de empaquetamiento

tamaño-dependiente cambiarán sistemáticamente con las condiciones locales, lo cual

representa un fenómeno poco atendido en un marco teórico central a la ecología de

comunidades.

Metodología

El sitio de estudio corresponde al sistema de charcos temporales ubicado en el departamento

de Rocha (Uruguay), mencionado en capítulos previos. Se trabajó con las bases de datos

animal y ambiental que corresponden a la campaña de muestreo de la primavera de 2008. Los

detalles de la metodología de muestreo pueden revisarse en los Capítulos 1 y 2

(Rodríguez-Tricot & Arim 2020) y en trabajos previos (ver Laufer et al. 2009, Arim et al.

2011, Canavero et al. 2013). La base de datos animal incluye macroinvertebrados, anfibios y

peces identificados al máximo nivel taxonómico posible (Illarze et al. 2021). También

estimaciones de sus tamaños corporales (Laufer et al. 2009, Arim et al. 2011) y el gremio

trófico al que pertenecen, asignado en base a bibliografía (Arim et al. 2010, Illarze et al.

2021). Aquellos taxa representados por más de un estadio de vida (larval y adulto) fueron

considerados morfo-especies distintas.

Se estimó el tamaño corporal promedio y varianza local de aquellas especies que

tuvieran al menos 8 individuos en cada charco. La diferencia de tamaño corporal de una

especie con sus vecinas fue calculada promediando la diferencia con las especies más

próximas hacia tamaños menores y mayores. Posteriormente se evaluaron los escalamientos

de la varianza y de la diferencia promedio con el valor medio del tamaño corporal para cada

comunidad y a nivel de gremio trófico, siempre que estos tuvieran al menos tres especies por

charco. Para ello se ajustaron regresiones lineales a las variables log-transformadas

(Rodríguez-Tricot & Arim 2020). En ambos escalamientos la variable tamaño corporal fue

centrada para independizar el intercepto de la pendiente (Quinn & Keough 2002, ver

Rodríguez-Tricot & Arim 2020).

Para evaluar los determinantes de estos escalamientos se buscó trabajar con variables

que dieran cuenta de la disponibilidad de recursos, posibles interacciones bióticas como la

depredación y la competencia inter-específica, la heterogeneidad ambiental, la morfometría

de cada sistema local y su conectividad con el resto de los charcos. En este sentido, se
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consideró: biomasa vegetal, la cual se calculó como el promedio de la biomasa colectada en

las unidades muestrales de cada charco; riqueza total de especies de plantas (Piñeiro-Guerra

et al. 2014); biomasa animal, calculada como la suma total de los tamaños corporales de

todos aquellos individuos menores o iguales al tamaño corporal promedio de los animales

carnívoros (siguiendo a Rodríguez-Tricot & Arim 2020); y riqueza de especies del gremio

trófico analizado.

En relación a la heterogeneidad ambiental, se trabajó con cuatro métricas: densidad

lineal de montículos o islas de tierra en el espejo de agua (Piñeiro-Guerra et al. 2014);

dimensión fractal de cada sistema, estimada mediante dos métodos distintos: el de transecta y

el de “conteo de cajas” (Gneiting et al. 2012, Karperien 2013, Rodríguez-Tricot & Arim

2020); y coeficiente de variación en profundidad (Piñeiro-Guerra et al. 2014). Los charcos

también fueron caracterizados por su área, asumiendo una forma elíptica; su índice de forma,

entendido como la proporción entre el diámetro mayor y menor del charco; y su profundidad

promedio (ver Arim et al. 2010, Piñeiro-Guerra et al. 2014).

Para obtener métricas proxy de aislamiento de cada comunidad local en la

metacomunidad, se estimó la red espacial de charcos a partir de herramientas de la Teoría de

Grafos. De este modo, la metacomunidad es representada por un grafo donde cada nodo

representa un charco y los vínculos representan algún tipo de relación funcional entre estos

(Urban & Keitt 2001, Economo & Keitt 2010). En este caso, para la construcción de la red se

consideraron dos metodologías básicas: el árbol de mínima distancia (MST, por sus siglas en

inglés) y la red de percolación. Ambos parten de las coordenadas geográficas del centroide de

cada charco y de una matriz de distancias geográficas entre pares de charcos (Urban & Keitt

2001, Borthagaray et al. 2014) pero presentan distintos criterios para establecer vínculos

entre ellos. El árbol de mínima distancia conecta todos los nodos con la mínima distancia

posible, sin presentar ciclos. Se dice que representa la “columna vertebral” de la

metacomunidad (Urban & Keitt 2001). Por otro lado, la red de percolación representa la red

que conecta todos los charcos que se ubiquen a una distancia menor que la distancia umbral

de percolación (ver Urban & Keitt 2001, Rozenfeld et al. 2008, Borthagaray et al. 2015).

Una vez estimadas las redes, se calculó la centralidad de cada nodo, considerando

cuatro métricas complementarias: el grado, definido como el número de conexiones directas

que tiene un nodo; la intermediación, que indica la cantidad de veces que una comunidad se

encuentra en el camino más corto entre otras dos; el autovector, que indica las conexiones
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inmediatas pesadas por las conexiones que estas tienen; y la cercanía o proximidad, que se

calcula como el recíproco del promedio de todas las distancias más cortas entre un charco y

todos los otros charcos de la red (Economo & Keitt 2010, Borthagaray et al. 2015). De este

modo, cada métrica se enfoca en distintos aspectos del aislamiento de una comunidad

(Borthagaray et al. 2015). Todos los análisis fueron realizados con el software estadístico R

(R Core Team 2021). Se utilizaron los paquetes igraph (Csárdi & Nepusz 2006), sna (Butts

2020), ape (Paradis & Schliep 2019) y graph4lg (Savary et al. 2021).

Se analizó la distribución de las variables de respuesta mediante histogramas y se

evaluó su normalidad mediante el test de Shapiro-Wilks. Luego de explorar la relación entre

pares de variables explicativas mediante correlogramas, se calculó la correlación de Pearson

entre aquellas que buscaban representar un mismo fenómeno (ej. centralidad) con el fin de

reducir el número de variables a considerar en los análisis, siempre que fuera posible (Quinn

& Keough 2002). El efecto de variables ambientales en los parámetros de los escalamientos

varianza-tamaño medio y diferencia-tamaño medio (i.e. interceptos y pendientes) se evaluó

ajustando modelos lineales a las variables log-transformadas, utilizando el paquete bestglm.

Se ajustaron modelos lineales simples o múltiples considerando mantener un balance entre el

número de observaciones disponibles y los coeficientes a estimar (Zuur et al. 2009). En el

caso de las regresiones múltiples, se realizaron gráficos a partir de los residuales parciales

(White et al. 2012). Por último, se analizó la relación entre el exponente de Taylor ( ) y el𝑏

exponente del escalamiento de la diferencia en tamaños ( ). Se analizó si la relación entre𝑞

estos exponentes se diferenciaba de la predicción teórica del capítulo anterior donde .𝑞 = 𝑏
2

Las variables explicativas fueron centradas para facilitar la interpretación de sus

efectos (Schielzeth 2010). La selección de modelos consideró el peso de la evidencia, el

Criterio de Información de Akaike (AIC, por sus siglas en inglés), y la complejidad de los

mismos cuando las diferencias de AIC eran menores a dos unidades (siguiendo a Burnham &

Anderson 2002). También se evaluó la distribución de los residuos en el modelo final. Todos

estos análisis también fueron realizados con el software estadístico R (R Core Team 2021).
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Resultados

La base animal considerada cuenta con especies clasificadas en cinco gremios tróficos

(carnívoros, omnívoros, herbívoros, filtradores y detritívoros). Para todo el sistema, los

gremios de mayor riqueza de especies fueron los carnívoros, con 70 morfoespecies,

pertenecientes a ocho órdenes y 18 familias, y los herbívoros, con 66 morfoespecies,

pertenecientes a 13 órdenes y 29 familias. Considerando que el resto de los gremios

presentaron menos de 20 especies, aquellos primeros fueron los gremios seleccionados para

trabajar. En todo el sistema, el rango de tamaños corporales -asumiendo el volumen de un

elipsoide- abarca siete órdenes de magnitud en el caso de los carnívoros y cinco en

herbívoros. Sin embargo, de los 18 charcos muestreados, sólo ocho y 14 contaban con al

menos ocho individuos por especie y al menos tres especies por comunidad para carnívoros y

herbívoros, respectivamente. Por tanto, a efectos de mantener un balance entre el número de

observaciones disponibles y los coeficientes a estimar, los análisis se centraron en las

especies herbívoras.

En relación a las variables ambientales consideradas, si bien las métricas de dimensión fractal

presentaron una correlación positiva (corr= 0.68, p-valor= 0.006), ambas fueron conservadas

en el entendido de que pueden reflejar distintos aspectos del fenómeno (Rodríguez-Tricot &

Arim 2020). En el caso de la centralidad, se conservaron dos métricas de la red de

percolación (grado e intermediación), y dos del árbol de mínima distancia (intermediación y

autovector) en función de los valores de correlación obtenidos.

Escalamientos con tamaño corporal y su relación con gradientes ambientales

Todas las relaciones varianza-tamaño medio exploradas en herbívoros presentaron

asociaciones significativas (p-valor<0.05) o marginalmente significativas (p-valor<0.1),

congruentes con la Ley de Taylor (Tabla Supl. 1). Se observaron valores de interceptos y

pendientes entre -1.94 y 4.65, y 2.10 y 4.34, respectivamente. El exponente de Taylor ( ) se𝑏

asoció de manera positiva con la biomasa de plantas, y negativamente con la dimensión

fractal–estimada con box-counting o conteo de cajas (F2,11= 28.24, R2= 0.80, p-valor= 4.64e-5;

Fig. 1). Este modelo presentó un AICw=0.99 y, consistentemente, el siguiente mejor modelo

incluyó la biomasa de plantas y la dimensión fractal estimada por el método de transecta (R2=

0.58, p-valor<0.05). Estos patrones indican un mayor aumento en varianza a mayores

tamaños corporales en aquellos sistemas con más recursos y menor dimensión fractal (i.e.

heterogeneidad; Fig. Supl. 1). Por otro lado, el intercepto del escalamiento varianza-media, el
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cual representa la varianza media del sistema, no se asoció de manera significativa con

ninguna variable ambiental. Pero el exponente ( ) y constante ( ) de este escalamiento𝑏 𝑎

presentaron una correlación negativa (corr= -0.58, p-valor= 0.02), lo que sugiere que a mayor

varianza de las especies de tamaños grandes, la varianza promedio de esas comunidades

disminuye.

Figura 1. Efecto de la biomasa de plantas y la dimensión fractal en el exponente de Taylor (b),
correspondiente al escalamiento varianza-media en tamaños corporales de especies herbívoras
(varianza= a.Mb; F2,11= 28.24, R2= 0.80, p-valor= 4.64e-5). La biomasa vegetal corresponde al
promedio de biomasa aérea seca en cada unidad muestral de cada charco (g/400 cm2). La dimensión
fractal fue estimada mediante el método de box-counting. La banda gris indica el intervalo de
confianza al 95%.

Por otra parte, el escalamiento diferencia-tamaño medio mostró valores de interceptos

y pendientes entre 0.32 y 2.73, y 0.71 y 1.69, respectivamente. El exponente de esta relación

presentó una relación negativa con la biomasa vegetal y positiva con la dimensión fractal

(F2,11= 20.61, R2= 0.75, p-valor= 1.00e-4; Fig. 2). Es decir, los herbívoros de tamaños grandes

tienden a ser más similares en sus tamaños cuando la biomasa vegetal es alta y cuando la

heterogeneidad es baja (Fig. Supl. 1). Este modelo incorporó la dimensión fractal estimada

por el método de transecta. Si bien presentó un AICw= 0.99, se observó otra vez que el

siguiente mejor modelo incorporó la métrica complementaria (i.e. box-counting) y la biomasa

vegetal, y también fue significativo (F2,11= 4.95, R2= 0.37, p-valor= 0.02).
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Figura 2. Efecto de la biomasa de plantas y la dimensión fractal en el exponente (q) del escalamiento
de la diferencia en tamaños con el tamaño corporal promedio (Diferencia en tamaños= c.Mq) de
especies herbívoras (F2,11= 20.61, R2= 0.75, p-valor= 1.00e-4). La biomasa vegetal corresponde al
promedio de biomasa aérea seca en cada unidad muestral de cada charco (g/400 cm2). La dimensión
fractal fue estimada mediante el método de transecta. La banda gris indica el intervalo de confianza al
95%. La línea roja (b=1) indica el escalamiento constante de la diferencia en tamaños con el tamaño
corporal.

Cabe mencionar que se observó una correlación negativa entre el exponente de Taylor

( ) y el exponente del escalamiento de la diferencia en tamaños ( ) (corr= -0.58, p-valor=𝑏 𝑞

0.02), lo cual sugiere que cuanto mayor es el aumento en varianza con el tamaño corporal,

menor es la tendencia a diferenciarse entre las especies de tamaños grandes (F2,11= 6.40, R2=

0.29, p-valor= 0.02; Fig. 3). Es decir, la relación observada entre los exponentes b y q no

sustenta la existencia de un solapamiento constante entre especies adyacentes.
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Figura 3. Relación entre el exponente ( ) del escalamiento de la diferencia en tamaños corporales con𝑞
el tamaño corporal medio (Diferencia en tamaños= c.Mq) y el exponente de Taylor ( ),𝑏
correspondiente al escalamiento varianza-media en tamaños corporales (varianza= a.Mb), en
herbívoros (F1,12=6.40, R2=0.29, p-valor=0.02). La banda gris indica el intervalo de confianza al 95%
(-0.41,-0.04). La asociación observada difiere significativamente de la pendiente de dos predicha en el
capítulo anterior para un empaquetamiento constante en todos los tamaños corporales.

Finalmente, el intercepto o constante ( ) de estandarización del escalamiento de la diferencia𝑐

en tamaños se asoció negativamente con la biomasa de plantas y positivamente con la

centralidad de intermediación de las comunidades (F2,11= 10.56, R2= 0.59, p-valor= 0.002;

AICw=0.41; Fig. 4). Esto indica que la diferencia promedio entre especies de un charco

disminuye al aumentar la biomasa vegetal disponible y aumenta en las comunidades ubicadas

en regiones centrales del paisaje.
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Figura 4. Efecto de la biomasa de plantas y la centralidad (intermediación en la red de percolación) en
la diferencia promedio de tamaños entre especies herbívoras adyacentes (F2,11= 10.56, R2= 0.59,
p-valor= 0.002). Esta diferencia corresponde al intercepto (c) del escalamiento Diferencia en
tamaños= c.Mq. La biomasa vegetal corresponde al promedio de biomasa colectado en cada unidad
muestral de cada charco (g/400 cm2). La intermediación de cada comunidad local fue estimada a partir
de la red de percolación. La banda gris indica el intervalo de confianza al 95%.

Discusión

El presente trabajo buscó unificar desde una perspectiva empírica diferentes marcos teóricos

bien desarrollados en ecología pero con pocas conexiones explícitas. La Ley de Taylor, el

empaquetamiento de especies y la Teoría de Escalamiento Espacial son independientemente

sustentadas por los patrones observados en este y otros trabajos (ej. Taylor 1961, MacArthur

1970, Ritchie & Olff 1999, Ritchie 2010, Cohen et al. 2012). No obstante, las derivaciones

teóricas del capítulo anterior y los patrones empíricos aquí considerados indican que, cuando

se considera la estructura de tamaños corporales, se trataría de tres fenómenos

mecanísticamente interrelacionados. En el sistema de estudio, la varianza intra-específica en

tamaños corporales escala con la media, al igual que el nivel de diferenciación entre especies,

respondiendo ambos escalamientos y el resultante empaquetamiento de especies en una

comunidad a los gradientes en recursos y heterogeneidad del sistema. Esto constituye un

aporte tanto a aspectos clásicos de la teoría ecológica (similitud límite y coexistencia de

especies) como a su relación con la Ley de Taylor y Teoría de Escalamiento Espacial.
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Asimismo, representa un avance a la comprensión del ensamblaje de las comunidades al

trasladar el foco desde visiones tipológicas hacia visiones poblacionales (Mayr 1982, 1997).

El escalamiento de Taylor es una de las regularidades empíricas más importantes en

Biología y otras ciencias (Marquet et al. 2005). Considerar esta regularidad permite avanzar

en derivaciones que conecten la dispersión de los rasgos u otras propiedades ecológicas con

el funcionamiento de los ecosistemas (ej. Kilpatrick & Ives 2003, Ballantyne et al. 2005,

Thibault et al. 2011, Cohen et al. 2012, Giometto et al. 2013, Xu 2016, Cohen 2020). No

obstante, la regularidad de la Ley de Taylor en un contexto ecológico, donde los datos son

típicamente ruidosos, ha alertado sobre su potencial trivialidad (Cohen & Xu 2015). De

hecho, la varianza está asociada con la media desde su fórmula de cálculo, esperándose que si

nada pasa el exponente de Taylor sea dos (Kilpatrick & Ives 2003, Ballantyne et al. 2005). En

este contexto, tanto el desvío del exponente del valor esperado de dos en las comunidades

locales, como su variación sistemática en gradientes ambientales con buen sentido biológico

(recursos y heterogeneidad), sustentan la capacidad de este patrón de capturar procesos

ecológicos relevantes (Ma 2015, Cobain et al. 2019). En el sistema de estudio, la dispersión

en tamaños corporales es proporcionalmente mayor en las especies de mayor tamaño. No

obstante, el aumento en los recursos disponibles lleva incluso a una mayor dispersión de

tamaños en los organismos más grandes. Lo opuesto ocurre con la dimensión fractal, la cual

refleja tanto la heterogeneidad como la distribución y densidad de parches de recursos y

condiciones en el ambiente (Ritchie & Olff 1999, Richie 2010). El aumento en este

componente de la heterogeneidad espacial aproxima el escalamiento de Taylor al valor

esperado de dos, donde la dispersión es proporcionalmente similar en todos los tamaños

corporales (Kilpatrick & Ives 2003, Ballantyne et al. 2005). Es decir, un aumento en la

fractalidad y heterogeneidad del sistema determina una distribución equitativa de

dispersiones en todos los tamaños corporales. Estos efectos del ambiente en la Ley de Taylor

sugieren una respuesta diferencial según tamaños corporales y también potenciales efectos en

la competencia intra e interespecífica determinando el patrón de empaquetamiento de

especies en el sistema. Una interpretación plausible es que en los sistemas más heterogéneos

y con menos recursos, los organismos más grandes desplazan por competencia directa e

indirecta (Arim & Marquet 2004). Paralelamente, si esta dispersión en atributos está limitada

por competencia interespecífica, los mayores recursos también permitirían ampliar la

dispersión al tolerarse un mayor grado de superposición de nichos (Kilpatrick & Ives 2003).

Los sistemas más homogéneos albergan comunidades donde las especies de mayor tamaño

presentan una mayor amplitud de tamaños, lo cual sugiere que serían capaces de una mayor
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captura de recursos. Por último, la reducción de la depredación con el tamaño corporal

también puede explicar el aumento en dispersión con el tamaño. Al ser la depredación un

fenómeno tamaño-dependiente suele concentrarse en clases chicas de individuos,

repercutiendo en una reducción de la variabilidad intraespecífica (Morin 1999, Arim &

Marquet 2004, Brose et al. 2006, Arim et al. 2010, 2011, Quintana et al. 2015).

Notablemente, la respuesta en los patrones de empaquetamiento tamaño-dependiente

involucraron cambios tanto en el escalamiento en varianza como en el escalamiento en

diferenciación con el tamaño corporal. Las mismas variables ambientales que afectaron al

escalamiento de Taylor afectaron el escalamiento en diferencia en tamaños corporales. La

biomasa de recursos aumenta la similitud en el tamaño medio de las especies grandes y lo

opuesto ocurre con la fractalidad del paisaje. Este resultado es congruente con los patrones

observados en coleópteros de este mismo sistema (Rodríguez-Tricot & Arim 2020-Capítulo

1). Si solo consideramos este patrón las comunidades con más recursos y menos fractalidad

presentan mayor sobreposición de tamaños en las especies más grandes. No obstante, como

indica el análisis del capítulo anterior, esta interpretación puede ser incompleta ya que este

patrón de empaquetamiento puede revertirse con un exponente de Taylor que indique una

reducción de la varianza relativa en el mismo gradiente ambiental. En nuestro sistema de

estudio ambos escalamientos estuvieron significativa y negativamente asociados, con una

pendiente opuesta a la expectativa teórica para un empaquetamiento constante (Capítulo 2).

Por tanto, ambos escalamientos refuerzan el rol de los gradientes ambientales en los patrones

de empaquetamiento tamaño-dependientes.

La ubicación relativa de una comunidad en el paisaje fue un determinante del

empaquetamiento promedio en las comunidades, en donde las comunidades más centrales

presentaron mayores diferencias en tamaño corporal entre especies (Fig. 4). Una

interpretación plausible a este patrón sería la existencia de un gradiente de importancia en

mecanismos equiparadores hacia estabilizadores en el gradiente de aislamiento-centralidad de

las comunidades (Chesson 2020). Los sistemas aislados con mayor efecto de filtros

ambientales estarían compuestos por especies similares, con desempeño equivalente.

Contrariamente, la coexistencia en comunidades centrales dependería más de procesos de

estabilización (diferenciación de nicho) (Chesson 2020). Este patrón se suma a la amplia

evidencia sustentando un papel del aislamiento de las comunidades en sus procesos de

ensamblaje (Ai et al. 2013, Borthagaray et al. 2015, Leibold & Chase 2018). No obstante esto

contradice predicciones centrales de la teoría de metacomunidades. En particular, se espera
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que el incremento en el efecto de masa al aumentar la centralidad de una comunidad,

favorezca la coexistencia de especies similares, patrón opuesto al aquí reportado

(Borthagaray et al. 2015, Leibold & Chase 2018). Entender cómo afectan los procesos de

dispersión y la disponibilidad de recursos a la estructura de las comunidades constituye una

necesidad para el avance del marco teórico en general (Ai et al. 2013, Thompson et al. 2020)

y de la TEE en particular (Ritchie 2010). Los resultados de este trabajo presentan patrones de

empaquetamiento asociados a estos gradientes ambientales, dando cuenta tanto del

distanciamiento entre especies (ej. razones Hutchinsonianas, Teoría de Escalamiento

Espacial) como del escalamiento en dispersión de rasgos (Ley de Taylor). A pesar de la larga

atención dedicada al fenómeno de empaquetamiento de especies, su dependencia conjunta del

tamaño corporal, el aislamiento de las comunidades y los recursos disponibles han sido poco

consideradas (Ritchie 2010, Rodríguez-Tricot & Arim 2020).

El análisis del fenómeno de empaquetamiento de especies dando cuenta de su

dependencia del tamaño corporal ha permitido visualizar patrones robustos de asociación con

la riqueza de especies, recursos y estructura del paisaje (Rodríguez-Tricot & Arim

2020-Capítulo 1 y este capítulo). Estos son patrones predichos por la teoría clásica y moderna

de nicho, pero notablemente poco reportados si se considera su lugar en la construcción del

marco teórico de ecología de comunidades. El marco de abordaje propuesto en este capítulo

puede proveer tanto una perspectiva mecanicista nueva al fenómeno de ensamblaje de

comunidades, como una aproximación que permite su análisis en sistemas naturales. Este

trabajo se basó en 14 comunidades locales para las cuales se contó con suficiente información

como para estimar los escalamientos de Taylor entre especies y el escalamiento en diferencia

de tamaños corporales. Por un lado, esto limita la cantidad de variables que pueden ser

consideradas (Zuur et al. 2009). Las implicancias de los resultados aquí presentados para la

comprensión de los procesos de ensamblaje de comunidades demanda nuevos análisis a

futuro, con múltiples comunidades locales y en amplios gradientes ambientales,

profundizando en el rol de los procesos metacomunitarios. La invariabilidad del

empaquetamiento de especies en el gradiente de tamaños corporales o su dependencia de

contextos ambientales emerge de este capítulo como una interesante perspectiva de análisis.

En este sentido, la detección de relaciones claras y significativas, a pesar del bajo poder

estadístico, sugiere la existencia de un mecanismo subyacente fuerte, evidente a pesar de los

pocos datos disponibles y el ruido inherente a las estimaciones de parámetros con datos de

campo.
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Los patrones aquí reportados también pueden contribuir a la comprensión de otros

fenómenos como la Regla de Equivalencia Energética (REE). Esta regla indica que los

organismos de diferente tamaño corporal no tienen en principio una ventaja en la utilización

de recursos. Específicamente, en promedio, el uso de energía se distribuye homogéneamente

entre clases de tamaño corporal (Damuth 1981). Esta regla emerge de la combinación del

escalamiento con el tamaño corporal de la demanda metabólica ( ) con un exponente de𝑇𝑀

0.75 y el escalamiento en densidad de individuos ( ) con un exponente de𝑇𝑀 ∼ 𝑀0.75( ) 𝐷

-0.75 , determinando la ausencia de cambios sistemáticos en la utilización de𝐷 ∼ 𝑀−0.75( )
energía por poblaciones de diferente tamaño corporal . La𝑇𝑀 · 𝐷 ∼ 𝑀0.75 · 𝑀−0.75 ∼ 𝑀0( )
potencial existencia de un empaquetamiento constante en el gradiente de tamaños

complementaría a la REE. Por un lado, la tendencia a una superposición constante entre

especies implica que ningún grupo se desvía sistemáticamente en la utilización de recursos en

relación a otros. Una de las críticas a la Regla de Equivalencia Energética es el supuesto de

que todas las especies hacen uso de una misma cantidad de recursos (Savage et al. 2004,

White et al. 2007). La TEE propone que la estructura fractal del ambiente y los compromisos

del tamaño mínimo de parche y concentración de recursos que requieren especies de diferente

tamaño corporal, determinan una disponibilidad de recursos similar para todas las especies

(Ritchie 2010, p.100). De este modo esta teoría proporciona una explicación mecanicista para

la REE. No obstante la TEE no considera el escalamiento en variación intraespecífica, el cual

podría afectar la disponibilidad de recursos para las especies de diferente tamaño. En este

capítulo damos cuenta de este escalamiento, de su asociación con el escalamiento en

diferencias y del efecto de gradientes de fractalidad. No obstante, no encontramos sustento a

una superposición constante de rasgos. que indique un nivel similar de recursos para las

especies de todos los tamaños. En este sentido, desviaciones de la REE (ej. Russo et al. 2003,

Carbone et al. 2007) podrían explicarse por cambios sistemáticos en la sobreposición de uso

de recursos, como los aquí reportados. La interrelación entre la Regla de Equivalencia

Energética y el empaquetamiento tamaño-dependiente constituye así un área de atención

futura tanto desde perspectivas teóricas como empíricas.

Uno de los principales desafíos de la ecología es avanzar en el desarrollo de una teoría

unificada y mecanicista de la biodiversidad (Marquet et al. 2014, Worm & Tittensor 2018).

Este trabajo ha intentado aportar a la comprensión de los mecanismos subyacentes al

ensamblaje de la diversidad biológica desde nuevas perspectivas. Específicamente,

mostramos cómo el fenómeno de empaquetamiento de especies emerge de la combinación de
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mecanismos capturados en la Teoría de Nicho (ej. similitud límite; Chase & Leibold 2003),

Teoría de Escalamiento Espacial (Ritchie & Olff 1999, Ritchie 2010) y la Ley de Taylor

(Taylor 1961) en el marco de tamaños corporales. En su interrelación teórica y empírica se

evidencia una interesante línea de trabajo, aportando nuevas perspectivas y abordajes a la

búsqueda de los mecanismos detrás de los patrones de la coexistencia de especies y la

biodiversidad emergente.
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Material suplementario

Tabla Suplementaria 1. Coeficientes del escalamiento de la varianza con el valor medio del tamaño

corporal de herbívoros de charcos temporales (Rocha, Uruguay). Se indica el número identificador de

cada charco, el valor del intercepto (a) y pendiente (b) del escalamiento de Taylor, el error estándar de

cada coeficiente, el p-valor asociado, y el número de especies (S) en cada charco. Todas las

regresiones fueron significativas (p-valor<0.05), salvo en el charco 43 donde el ajuste fue

marginalmente significativo.

Charco a Error std (a) b Error std (b) p-valor S

2 0.69 1.53 3.50 1.08 2.31E-02 4

6 2.21 1.04 2.42 0.48 3.50E-06 11

8 0.92 1.08 2.20 0.51 1.32E-02 4

10 -0.97 1.31 3.27 0.95 2.30E-03 6

11 -1.94 0.98 4.34 0.76 3.30E-04 6

25 1.40 0.75 2.34 0.48 6.97E-05 8

41 4.65 0.26 2.18 0.17 2.41E-02 3

43 4.13 1.15 2.18 0.54 7.87E-02 3

47 -1.12 0.30 2.10 0.09 1.39E-02 3

49 2.69 1.17 2.98 0.92 2.28E-02 4

51 0.51 1.13 3.11 0.77 1.50E-02 4

55 2.04 1.37 2.53 0.70 1.92E-03 6

56 1.97 1.70 2.49 0.81 8.55E-03 5

222 0.45 0.80 2.81 0.49 2.79E-06 10
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Figura Suplementaria 1. Superposición de tamaños corporales entre especies a lo largo de gradientes

de biomasa vegetal y dimensión fractal del paisaje. Efecto de variables ambientales en los

escalamientos de varianza y diferencia en tamaños en función del tamaño corporal de herbívoros, en

la metacomunidad de charcos temporales estudiada; imagen ilustrativa. Aquellos charcos de mayor

biomasa vegetal y menor dimensión fractal presentan una mayor dispersión de tamaños corporales en

las especies de mayores tamaños (b>2) pero diferencias entre especies de distintos tamaños

proporcionalmente similares (q~1). En cambio, en sistemas de menor biomasa vegetal y mayor

dimensión fractal se observa una dispersión en tamaños proporcionalmente similar en todos los

tamaños corporales (b~2) y mayores diferencias entre especies a mayores tamaños (q>1).
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Discusión general

Comprender el fenómeno de la biodiversidad requiere considerar abordajes

deductivos e inductivos que interactúen retroalimentandose (Box 1976, Morin 2011, Marquet

et al. 2014). Sin embargo, si bien existe una amplia cantidad de teorías ecológicas propuestas,

como la Teoría de nicho (Chase & Leibold 2003), Teoría Metabólica (Brown et al. 2004),

Teoría Neutral (Hubbell 2001), Teoría de Escalamiento Espacial (Ritchie 2010), Teoría de

Ensamblaje de comunidades por Selección de Atributos (Shipley 2010), Teoría de

Metacomunidades (Leibold & Chase 2018), su contraparte empírica se ha visto típicamente

relegada (Arim et al. 2007, Logue et al. 2011, Grainger & Gilbert 2016), limitando el

desarrollo del conocimiento en general y su síntesis teórica (Marquet et al. 2014). Sin datos

que los validen o motiven reformulaciones, los desarrollos teóricos quedan en ejercicios

intelectuales. Se ha destacado también la necesidad de avanzar hacia la unificación entre

distintas teorías y perspectivas, buscando alcanzar mejores conceptualizaciones y capacidades

para afrontar los desafíos ambientales del presente y el futuro (Scheiner & Willig 2008,

Ritchie 2010, Marquet et al. 2014). La comprensión de patrones empíricos suele promover la

unificación entre teorías, generando puentes que son difíciles de alcanzar desde motivaciones

exclusivamente teóricas (ej. Hubbell 2001, Brown et al. 2004). Es indispensable entonces

contar con datos “enmarcados” en las teorías disponibles para contrastar sus predicciones

claves o los supuestos en que se fundamentan (Agrawal et al. 2007).

La Teoría de Escalamiento Espacial (TEE) se destaca por considerar la interacción entre la

geometría fractal de la naturaleza y la escala de muestreo de los organismos, como

determinante de los patrones de biodiversidad. La heterogeneidad es reconocida como una

importante determinante de la coexistencia de especies (Rosenzweig 1995), pero suele ser

entendida de decenas de formas en diferentes estudios (Loke & Chisholm 2022). Al poner el

foco en la fractalidad, la TEE considera una métrica objetiva sobre la heterogeneidad de un

sistema en términos de hábitats en el espacio, alimentos en los parches de hábitat y recursos

en los alimentos (Ritchie & Olff 1999, Ritchie 2010). La TEE destaca en este sentido por

transitar un abordaje a la heterogeneidad cuantitativo, replicable y trasladable entre estudios.

Con esta cuantificación, logra formalizar una predicción mecanicista a la relación

heterogeneidad-coexistencia y ensamblaje de comunidades. La TEE propone así un

mecanismo alternativo a los habituales para explicar la estructura de las comunidades. En este

contexto predice un efecto de la fractalidad del paisaje y los alimentos en el escalamiento en
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diferencias de rasgos entre especies (Ritchie 2010). Esta conexión entre fractalidad y

diversidad constituye una interesante novedad en la teoría ecológica. No obstante, las escasas

evaluaciones existentes de la teoría no parecen ser ni adecuadas ni congruentes, y no abordan

esta predicción de riesgo (Ritchie 2010, Rodríguez-Tricot & Arim 2020). En el Capítulo 1 de

esta tesis se buscó realizar un aporte en este sentido. A partir de la consideración de distintos

gradientes ambientales en fractalidad de un sistema natural, se encontraron patrones acordes a

las predicciones de la TEE, destacando la importancia de la heterogeneidad -y en particular

de su estructura fractal- como determinante de la estructura de tamaños. Notablemente,

incluso cuando los patrones empíricos fueron opuestos a la predicción general de la teoría, la

consideración de sus mecanismos permitió comprender estas desviaciones. Tanto su

capacidad predictiva en patrones no observados previamente como su valor como marco de

comprensión a los patrones opuestos a la predicción general, demuestran el atendible valor de

la TEE en la construcción de una teoría ecológica de la biodiversidad.

Por otra parte, reconociendo la importancia de la variabilidad intra-específica en los

patrones y procesos ecológicos, en el capítulo 2 buscamos superar el supuesto clásico de

variabilidad constante en atributos entre especies coexistentes. Para ello trabajamos con la

Ley de Taylor, una de las reglas empíricas más conocidas en ecología de poblaciones (Eisler

et al. 2008). Este escalamiento ha sido poco considerado a nivel comunitario a pesar de haber

sido frecuentemente sugerido como una interesante herramienta para el análisis de la

variabilidad intraespecífica en mecanismos ecológicos (Marquet et al. 2005, Cohen et al.

2016). El reporte de este escalamiento en un atributo a nivel de individuos constituye

entonces un aporte en sí mismo (Violle et al. 2012b). Esto es más destacable al considerar la

relevancia ecológica del tamaño corporal y los pocos trabajos que han puesto el foco allí

(pero ver Xu 2016, Wang & Xu 2017). Asimismo, el abordaje deductivo, desde una

perspectiva tipológica y una de la variabilidad, permitió evidenciar un patrón esperado de

empaquetamiento constante entre especies coexistentes no evidente habitualmente. La

construcción teórica proporciona así un punto de referencia para contrastar con sistemas

naturales. En nuestro caso, el ensamble de animales analizados presentó un empaquetamiento

máximo en tamaños corporales intermedios, congruente con varios estudios y mecanismos

propuestos.

A partir de este marco de referencia, el Capítulo 3 evaluó empíricamente la existencia de

desviaciones de estos escalamientos asociadas a gradientes ambientales. Asimismo,

consideramos la asociación entre ambos escalamientos y sus implicancias en la relación entre
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empaquetamiento de especies y tamaño corporal. Los patrones observados sugieren vínculos

entre el escalamiento varianza-tamaño medio, el empaquetamiento de especies y la

percepción de la heterogeneidad tamaño-dependiente de la naturaleza no reportados

previamente. Por tanto, este abordaje realiza un aporte a la comprensión del ensamblaje de las

comunidades y la construcción de síntesis en ecología, incorporando la variación en atributos

dentro de las especies, componente de la diversidad muchas veces relegado.

La TEE proporciona una perspectiva formalizada y singular así como predicciones

novedosas en relación a otros marcos teóricos en ecología. De todos modos, vale mencionar

que por momentos la presentación de la teoría es confusa y difícil de seguir (Lester 2012).

Por un lado, su abordaje requiere profundizar en conocimientos sobre geometría fractal en

otras fuentes. Además, la teoría involucra un número importante de parámetros, que

ocasionalmente sufren modificaciones en su representación simbólica a lo largo de la

presentación de las distintas ecuaciones (Lester 2012). Teniendo presente estas

consideraciones, las oportunidades que ofrece la TEE para avanzar en la comprensión del

fenómeno de la biodiversidad valen el desafío de superar estas barreras. Asimismo, la

presentación en formatos accesibles para una amplia gama de investigadores empíricos y

teóricos (ej. Berryman 1999, Hubbell 2001, Shipley 2010, Worm & Tittensor 2018) puede ser

un paso esencial para el desarrollo futuro de la teoría. La falta de diálogo entre marcos

teóricos y datos empíricos responde a dificultades para identificar predicciones concretas y

explícitas pero también a la super-especialización de la ecología en distintas subdisciplinas

(Pickett et al. 2007). Subsanar esta brecha requiere de mayor colaboración entre pares.

Además, el desarrollo de la ecología, y el contexto socio-ecológico global, requiere más y

mejores datos que contemplen la variabilidad intra-específica para distintos atributos

funcionales, así como distintas escalas temporales y espaciales (Violle et al. 2012, Des

Roches et al. 2021, Stump et al. 2022). Esto implica reconocer el valor y potencial de los

datos colectados, así como enfocar esfuerzos en la capacitación para su curación y

disponibilización (Gotelli & Ellison 2004, Hampton et al. 2013, Mouquet et al. 2015).

Coda
La similitud límite ha sido considerada como una “arena movediza” que ha mantenido

atrapada a la ecología de comunidades (Rosenzweig 1995, p6). Hutchinson (1959) identificó

a la dependencia de la coexistencia del tamaño corporal como una propiedad fundamental del
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fenómeno, considerando en su momento las razones de tamaños constantes. MacArthur &

Levins (1967) y May & MacArthur (1972) desarrollaron el marco sobre los límites a la

coexistencia de especies. Schoener (1972) sugirió que el escalamiento en varianza con el

tamaño debería ser parte central de este cuento. Estas visiones y teorías en buena medida

pasaron de moda sin una extensa y rigurosa consideración empírica, lo cual podría explicar el

empantanamiento del marco. Las últimas décadas han permitido dar algunos pasos fuera de la

arena. La Teoría Moderna de Coexistencia y la Contemporánea de Nicho han aportado

nuevas síntesis y desarrollos (ej. Chase & Leibold 2003, Letten et al. 2017, Chesson 2018,

2020). Asimismo, la Teoría de Escalamiento Espacial aportó nuevos mecanismos a la

comprensión de la coexistencia de especies en gradientes de tamaños corporales y

complejidades ambientales.

Esta tesis ha intentado aportar explícitamente a la construcción de abordajes

deductivos-inductivos en ecología de comunidades. Partiendo de la consideración explícita de

los datos ambientales y comunitarios requeridos para la evaluación de la TEE, se logró la

primera evaluación de la predicción más novedosa de la teoría. A saber, la existencia de una

conexión entre la fractalidad del ambiente y los patrones de coexistencia

tamaño-dependientes. El contraste empírico, a la luz del marco teórico contemporáneo

(Bolnick et al. 2011, Violle et al. 2012, Des Roches et al. 2018, Westerband et al. 2021,

Stump et al. 2022), evidenció las limitaciones que una visión tipológica impone a la TEE y a

los mecanismos de coexistencia en general. Se derivó entonces la conexión entre

sobreposición de rasgos y los escalamientos en varianza (Ley de Taylor) y en diferenciación

de rasgos con el tamaño corporal. Así se proporciona tanto un avance teórico general como

una nueva perspectiva para el análisis empírico de los patrones de empaquetamiento de

especies. Este abordaje permitió explorar los determinantes ambientales de ambos

escalamientos y evidenciar una conexión entre estos. Se aporta así un ciclo

deductivo-inductivo desde la evaluación de predicciones claves, la reformulación de aspectos

del marco teórico y la vuelta a la evaluación de patrones naturales.
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