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Resumen 
 
Cada vez existe más evidencia empírica de cómo el estudio de la diversidad funcional puede ayudar a 

esclarecer muchos patrones observados en las comunidades y de ligarlos con los procesos que las 

estructuran. Aun cuando se han logrado grandes avances en la comprensión de la estructura de las 

comunidades, sigue sin estar clara la relación que existe entre ésta y las diversidades taxonómica y 

funcional en sistemas naturales. Para lograr un mejor entendimiento de esta relación, es necesario que 

los estudios incorporen más de un nivel trófico. Los peces son un modelo excelente para estudiar 

comunidades con diferentes niveles tróficos en ambientes naturales. Actualmente, el estudio funcional 

de las comunidades ícticas cuenta con una aproximación sólida, tanto teórica como analíticamente, que 

permite analizar los atributos funcionales por medio de un enfoque ecomorfológico. 

 

Los humedales dulceacuícolas de la Reserva de la Biósfera de Sian Ka'an (RBSK) proporcionan una 

oportunidad única para estudiar comunidades de peces en un ambiente libre de alteraciones 

antropogénicas. Estos humedales están constituidos por pozas permanentes y temporales cuya 

interconexión depende de las condiciones hidrometeorológicas. Durante la temporada de lluvias, el 

aumento en el nivel del agua permite la dispersión de los peces y la colonización de nuevos hábitats en 

toda el área. Durante la temporada seca, el nivel del agua disminuye tanto que las pozas temporales 

pueden secarse por completo dependiendo de la severidad de la estación. Sin embargo, existen pozas 

permanentes que están conectadas al sistema de agua subterránea y sirven de refugios para las 

comunidades de peces. Además, la dinámica de parches del sistema genera réplicas naturales en el 

hábitat de los peces. Estas características hacen del sitio un modelo muy adecuado para probar cómo la 

dinámica de contracción y expansión modifica la estructura funcional de las comunidades, así como para 

poner a prueba hipótesis sobre las reglas de ensamblaje de las comunidades. 

 

En este trabajo se analiza el enfoque de la diversidad funcional como herramienta teórica para el estudio 

de la ecología de las comunidades de peces. En primer lugar, se llevó a cabo una revisión de literatura 

con el objetivo de brindar un panorama general del concepto de diversidad funcional y su aplicación en 

el estudio de la ecología de comunidades (Capítulo II). En este capítulo se examinan los conceptos de 

rasgo funcional, nicho funcional y redundancia funcional. Asimismo, se analizan los alcances de la 

clasificación de especies en grupos funcionales, la relación que existe entre la diversidad taxonómica y la 

diversidad funcional, y la aplicación de la diversidad funcional para poner a prueba reglas de ensamblaje. 
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En segundo lugar, se estudiaron las comunidades de peces de la RBSK con el objetivo de entender 

cómo la dinámica de contracción y expansión modifica la estructura funcional de las comunidades 

(Capítulo III). Las especies fueron clasificadas según su similitud en dos funciones: obtención de 

alimento y locomoción. También se analizaron los cambios en la estructura de los grupos funcionales 

entre hábitats (permanentes y temporales) y temporadas (lluvias y secas). Se detectaron seis grupos 

funcionales con características ecológicas distintas: dos de los grupos presentaron una alta redundancia 

funcional, mientras que tres de ellos están representados por una sola especie con una función ecológica 

particular. En las pozas permanentes y durante la temporada de secas, tanto la riqueza como la 

diversidad de grupos funcionales fueron menores. Durante la temporada de lluvias se detectaron todos 

los grupos funcionales y la estructura de los grupos fue similar entre los hábitats. Estos resultados 

sugieren que los filtros ambientales tienen un efecto durante la temporada de secas en la estructura de 

las comunidades, mientras que la complementariedad de nicho actúa durante la temporada de lluvias. 

 

En tercer lugar, se realizó un estudio para analizar si los filtros ambientales son responsables de la 

estructura de las comunidades en un gradiente ambiental (Capitulo IV). Las comunidades se analizaron 

utilizando un índice de dispersión funcional contrastado contra un modelo nulo. Este método se llevó a 

cabo en cinco pozas permanentes al inicio, a la mitad y al final de la temporada de secas. Se encontró 

una clara diferencia en las condiciones ambientales entre el humedal y las pozas, así como un gradiente 

ambiental con el paso de la temporada de secas. Durante el inicio de la temporada, ninguna comunidad 

difirió significativamente de lo esperado por el azar. Sin embargo, conforme avanzó la temporada se 

encontró que la dispersión funcional era significativamente menor que el azar en todos los sitios excepto 

en uno. Estos resultados son evidencia de que los filtros ambientales son responsables de la 

estructuración de las comunidades durante la temporada seca. Además, muestran que los filtros 

ambientales tienen un papel dinámico a lo largo del gradiente ambiental. 

 

En síntesis, esta investigación permite concluir que: 1) los procesos que estructuran las comunidades lo 

hacen a nivel de funciones y no de especies; 2) los filtros ambientales no determinan qué especies 

sobreviven en un sitio, sino cuál es la combinación más adecuada de rasgos funcionales que permiten a 

un organismo sobrevivir en él; y 3) las reglas de ensamblaje operan de forma dinámica sobre las 

comunidades, tanto espacial como temporalmente; esta heterogeneidad podría explicar el 

mantenimiento de la biodiversidad en sistemas naturales. Estas tres conclusiones inciden de manera 

directa en la teoría ecológica y pueden ser puestas a prueba en otras comunidades biológicas. 
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Abstract 

 

There is growing empirical evidence as to how the study of functional diversity has the potential to 

clarify some observed community patterns and to link them with the processes involved. Although great 

advances have been made in order to understand the structure of communities, the relationship 

between the structure and the taxonomic and functional diversities in natural systems remains unclear. 

To gain a better understanding of these relationships, studies need to incorporate more than one trophic 

level. Fish communities are an excellent model to study communities with different trophic levels in 

natural systems. Currently, the functional study of fish communities has a solid theoretical and 

analytically approach based on an ecomorphological method. 

 

Freshwater wetlands of the Biosphere Reserve of Sian Ka'an (SKBR) provide a unique opportunity to 

study fish communities in an environment free from anthropogenic disturbances. These wetlands 

consist of permanent and temporary pools whose interconnection depends on hydro-meteorological 

conditions. During the wet season, the water level raises, allowing fish dispersal and colonization of new 

habitats throughout the area. During the dry season, the water level decreases and some temporary 

pools completely dry-out depending on the duration and severity of the season. However, there are 

permanent pools that are connected to the groundwater system and serve as refuges for fish 

communities. These characteristics make this site an excellent model to test how the dynamics of 

contraction and expansion modifies the functional structure of communities, and to test hypotheses 

related to assembly rules in communities. 

 

This thesis analyzes the use of functional diversity as a tool for studying fish community ecology. First, a 

literature review is presented with the aim of providing an overview of the concept of functional 

diversity and its application in the study of community ecology (Chapter II). In this chapter the 

concepts of functional trait, functional niche and functional redundancy are examined. We also analyze 

the classification of species into functional groups, the relationship between taxonomic diversity and 

functional diversity, and the usefulness of functional diversity to test assembly rules.  

 

Second, we studied the fish communities of the SKBR in order to understand how the dynamics of 

contraction-expansion modifies the functional structure of communities (Chapter III). Species were 

classified according to their similarity in two multidimensional functions: food acquisition and 



4 

 

locomotion. Changes in the structure of functional groups between habitats (permanent and temporary) 

and seasons (rainy and dry) were analyzed. Six functional groups with different ecological characteristics 

were identified, two of which had a high functional redundancy, while three of them were represented 

only by a single species with a particular ecological function. In permanent pools during the dry season, 

functional group richness and diversity were lower, while evenness was higher. During the wet season, 

all functional groups were detected and a similar functional group structure was found between habitats. 

These results suggest an effect of environmental filtering during the dry season and of niche 

complementarity during the wet season.  

 

Next, a study was performed to test whether environmental filters are responsible for the structure of 

communities in an environmental gradient (Chapter IV). We analyzed fish communities using a 

functional dispersion index weighted by the relative abundance of species and the results were 

compared against a null model. This method was performed in five permanent pools at the beginning, 

middle and end of the dry season. Clear differences were found in environmental conditions between 

the wetland and pools, as well as an environmental gradient during the course of the dry season. In the 

beginning of the dry season, no single community differed significantly from the random expectation. 

However, as the season progressed a significant lower functional dispersion was in all sites except one. 

These results provide evidence that environmental filters are responsible for structuring communities 

during the dry season. Also, they show the dynamic role of environmental filtering along an 

environmental gradient. 

 

In summary, this research allows us to conclude that: 1) the processes that determine communities 

structure operate at a functional level nor at a species level; 2) environmental filters do not determine 

which species survive on a site, but which is the most appropriate combination of functional traits that 

allow an organism to survive; and 3) the role of assembly rules on communities is dynamic, both 

spatially and temporally; this heterogeneity could explain the maintenance of biodiversity in natural 

systems. These three conclusions have a direct impact on the ecological theory and can be tested in 

other biological communities. 
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Introducción general 

 

Uno de los principales retos en la teoría ecológica es el entendimiento de los factores, mecanismos y 

procesos que influyen en la estructura de las comunidades naturales (Tilman, 2004; Chase, 2007). Las 

aproximaciones clásicas para entender los cambios de la diversidad en el tiempo y en el espacio se basan 

en el análisis de abundancia y riqueza de especies e índices de diversidad y equidad. De la misma forma, 

el estudio de las comunidades también suele partir del análisis de la diversidad taxonómica de sus 

componentes. Sin embargo, estas aproximaciones no toman en cuenta las diferentes funciones 

ecológicas de cada una de las especies dentro de la dinámica de los ecosistemas (Villéger et al., 2010), lo 

que genera, en muchos casos, resultados poco claros y en ocasiones contradictorios (Tilman et al., 1997; 

Duffy, 2002). Estas diferencias han generado un amplio debate sobre si la estructura de las comunidades 

es resultado de procesos deterministas o estocásticos (Tilman, 1982; Hubbell, 2001). 

 

Las hipótesis que consideran los procesos estocásticos sugieren que la distribución de la abundancia de 

las especies en las comunidades es el resultado del reemplazo aleatorio entre individuos de las distintas 

especies (Hubbell 2001). Por otro lado, existen dos hipótesis principales con respecto a los procesos 

deterministas (reglas de ensamblaje) que pueden estructurar las comunidades: la similitud limitante y los 

filtros ambientales (MacArthur y Levins, 1967; Zobel, 1997). El proceso de similitud limitante ocurre 

cuando hay exclusión competitiva entre especies similares. De acuerdo con esta hipótesis, cuando la 

disponibilidad de recursos es homogénea, las especies con un alto traslape de nicho deberían ser menos 

abundantes que las especies con un meno traslape (Loreau, 2000; Mason et al., 2008). Por otro lado, la 

hipótesis de filtro  ambiental establece que las condiciones ambientales actúan como filtros, permitiendo 

la persistencia de las especies que tienen los rasgos necesarios para tolerarlos. En este caso, se espera 

que las especies más abundantes tengan un alto traslape de nicho (Zobel, 1997; Mason et al., 2008). 

Ambas hipótesis han sido apoyados por estudios empíricos (Götzenberger et al., 2012; HilleRisLambers 

et al., 2012), por lo que la pregunta es cuál de ellos tiene una mayor influencia en la estructura de las 

comunidades en diferentes escalas espaciales y temporales en hábitats naturales (Mouillot et al., 2007). 

 

Tanto el concepto de diversidad taxonómica como la teoría neutral de Hubbell (2001) suponen una 

equivalencia ecológica entre las especies. Este supuesto implica que todas las especies tienen las mismas 

probabilidades de supervivencia y reproducción (Chave, 2004; Hubbell, 2006). Sin embargo, cada 

especie posee atributos específicos que le permiten influir de manera directa o indirecta en el 
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funcionamiento de los ecosistemas, atributos que no son considerados ni en los procesos neutrales ni en 

la diversidad taxonómica (Mouchet et al., 2010; Cadotte et al., 2011). Debido a la falta de inclusión de los 

atributos de cada especie, el estudio de la diversidad funcional ha surgido como una propuesta para 

entender las relaciones entre la abundancia de cada especie con respecto a los atributos funcionales que 

ésta posee (Rosenfeld, 2002). Los atributos funcionales son las características que determinan el 

desempeño de una especie, y pueden estar relacionados con los procesos ecosistémicos (i.e., flujo de 

materia y energía), la estabilidad ecosistémica (i.e., resistencia y resiliencia), las interacciones biológicas 

(intraespecíficas e interespecíficas) y la contribución de la especie a la modificación del hábitat (Villéger 

et al., 2010; Cadotte et al., 2011). Se ha propuesto que la diversidad funcional es clave para entender la 

relación entre la biodiversidad, la estructura de las comunidades y el funcionamiento de los ecosistemas 

(Tilman et al. 1997; Chapin et al., 2000; Díaz y Cabido, 2001; Naeem y Wright, 2003). 

 

El análisis de la diversidad funcional puede ser utilizado para entender los patrones que surgen en las 

comunidades y cómo cambian con respecto a las variaciones ambientales (Mason et al., 2005; Bellwood 

et al., 2006; Cadotte et al., 2011). La mayoría de los estudios que contrastan la diversidad funcional con la 

diversidad taxonómica se han realizado experimentalmente y utilizan como modelo principalmente a 

comunidades vegetales, o consisten en pruebas a nivel de microcosmos (Srivastava y Vellend, 2005; Feld 

et al., 2009).  A pesar de que estos experimentos han logrado grandes avances en la comprensión de la 

estructura de las comunidades, sigue sin ser clara la relación entre la diversidad taxonómica, la diversidad 

funcional y la estructura de las comunidades en sistemas naturales (Loreau et al., 2001; Naeem y Wright, 

2003; Hooper et al., 2005). 

 

Para lograr un mejor entendimiento de la relación entre la estructura de las comunidades y la diversidad 

funcional es necesario que los estudios incorporen más de un nivel trófico (Petchey et al., 2002; Raffaelli 

et al., 2002). En este sentido, los peces son un excelente modelo para estudiar comunidades con 

diferentes niveles tróficos en ambientes naturales. El estudio de la diversidad funcional en comunidades 

ícticas es reciente y los resultados que se han obtenido han permitido conocer de manera más detallada 

la estructura de las comunidades acuáticas (Mason et al., 2007; Mason et al., 2008). Actualmente, el 

estudio de las comunidades ícticas cuenta con una aproximación sólida, tanto teórica como analítica, 

que permite analizar los atributos funcionales por medio de una aproximación ecomorfológica, la cual 

toma en cuenta la relación entre la forma, el desempeño y la ecología de los organismos (Dumay et al., 

2004; Montaña et al., 2014). Por ejemplo, el largo del intestino y largo del cuerpo (rasgos morfológicos) 
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se relacionan para generar un índice ecomorfológico (i.e. rasgo funcional, largo intestino/largo cuerpo) 

que puede ser utilizado como un indicador del nivel trófico de los peces. Este rasgo funcional es uno de 

los descriptores de la obtención de alimento que es una función clave para los organismos. Una de las 

ventajas de esta aproximación es que puede ser aplicada a un gran número de especies de peces (Villéger 

et al., 2010). El uso de esta técnica ha permitido clasificar comunidades de especies en grupos 

funcionales (Dumay et al., 2004) para un mejor entendimiento de las reglas de ensamblaje (Mouillot et al., 

2007). También ha sido utilizada para entender los cambios en la estructura de las comunidades con 

relación a los impactos antropogénicos (Villéger et al., 2010). Además, los resultados sobre la 

funcionalidad de las especies en ecosistemas acuáticos muestran que aun cuando se presentan cambios 

significativos en la composición taxonómica, la composición funcional puede permanecer estable 

(Villéger et al., 2010). 

 

Las comunidades ícticas en pozas de agua dulce, inmersas en un sistema de humedales, son un excelente 

modelo para comprender la importancia de los procesos de ensamblaje de las comunidades, así como 

para identificar los factores relacionados en dichos procesos (Chase, 2007; Fukami, 2004). Los 

humedales de la Reserva de la Biósfera de Sian Ka’an (RBSK) constituyen un ambiente único para 

estudiar comunidades de peces en un ambiente libre de alteraciones antropogénicas (Figura 1; Escalera-

Vázquez y Zambrano, 2010). Estos humedales tienen una dinámica de parches compuesta por pozas 

permanentes (petenes con conexión al acuífero) y pozas temporales, las cuales están inmersas en un 

sistema de humedales muy variable y con una marcada estacionalidad hídrica. La conectividad y el 

aislamiento entre las pozas permanentes y el resto del humedal están relacionados con el régimen 

hídrico (Escalera-Vázquez y Zambrano, 2010; Zambrano et al., 2006).  Durante la temporada de secas, el 

nivel del agua disminuye y se pierde la conectividad entre sitios, por lo que, en esta época, las pozas 

permanentes funcionan como refugios para los peces. La temporada de secas dura aproximadamente 

tres meses (de febrero a abril), en los cuales se estructuran comunidades particulares en cada una de las 

pozas permanentes (Escalera-Vázquez y Zambrano, 2010). En época de lluvias, el hábitat se expande y 

los peces sobrevivientes se dispersan desde los refugios hacia nuevos humedales (Galacatos et al., 2004). 

Los cambios drásticos en el sistema modifican constantemente la estructura de la comunidad (Cuadro 

1). Por ejemplo, en época de lluvias, la dispersión y la reproducción juegan un papel importante, pero en 

época de secas, debido a la reducción del hábitat y a las condiciones ambientales adversas, los atributos 

funcionales de las especies deben de jugar un papel fundamental en la estructura de las comunidades y 

en el mantenimiento de la diversidad. 
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Además, la dinámica de parches del sistema genera réplicas naturales en el hábitat de los peces. Por estas 

razones, los humedales de la RBSK son un modelo ideal para poner a prueba teorías ecológicas en 

ambientes naturales. Algunos estudios previos han demostrado que la estructura de la comunidad y la 

composición taxonómica varía a lo largo del tiempo en cada una de las pozas permanentes, y sugieren 

que los atributos funcionales de las especies podrían explicar el mantenimiento y la dinámica de la 

diversidad en estos humedales tropicales (Escalera-Vázquez y Zambrano, 2010). Estas características 

hacen del sitio un excelente modelo para probar cómo la dinámica de contracción y expansión modifica 

la estructura funcional de las comunidades, así como para poner a prueba hipótesis sobre las reglas de 

ensamblaje de las comunidades en distintas condiciones ambientales. 

 

 

 

Figura 1. Ubicación geográfica del sitio de estudio (estrella blanca) en la Reserva de la Biósfera de Sian 

Ka’an, México. 
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Cuadro 1. Especies de peces registradas durante el presente estudio. 

Orden Familia Especie Forma y talla* 

Characiformes 
  

 Characidae Astyanax aeneus (Günther, 1860) 
 

Cyprinodontiformes 
  

 
Poeciliidae Belonesox belizanus (Kner, 1860) 

 

  
Gambusia yucatana (Hubbs, 1936) 

 

  
Heterandria bimaculata* (Heckel, 1848) 

 

  
Poecilia mexicana (Steindachner, 1863) 

 

  
Poecilia orri (Fowler, 1943) 

 

  
Xiphophorus maculatus (Günther, 1866) 

 

 
Rivulidae Cynodonichthys tenuis (Meek, 1904) 

 

Perciformes 
   

 
Cichlidae  Cichlasoma urophthalmus (Günther, 1862) 

 

  
Rocio octofasciata (Regan, 1903) 

 

  
Thorichthys friedrichsthalii (Heckel, 1840) 

 

  
Thorichthys meeki (Brind, 1918) 

 

Siluriformes 
   

 
Heptapteridae Rhamdia guatemalensis (Günther, 1864) 

 

Synbranchiformes 
  

 
Synbranchidae Ophisternon aenigmaticum  

 

    (Rosen & Greenwood, 1976)   

*La forma se dibujó con base en fotografías digitales de los individuos recolectados en el sitio de estudio; la talla 
corresponde al largo patrón promedio registrado durante todo el estudio. *Pseudoxiphophorus bimaculatus (Agorreta 
et al., 2013) Los especímenes de referencia se encuentran en la Colección Nacional de Peces del Instituto de 
Biología de la UNAM con los números de catálogo: CNP: IBUNAM: 20642 – 52.  
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Objetivos e hipótesis 

 

Objetivo general 

 

Analizar la diversidad funcional y poner a prueba las reglas de ensamblaje en las comunidades de peces 

de los humedales de la Reserva de la Biósfera de Sian Ka’an. 

 

Objetivos particulares 

 

 Realizar un estudio de revisión sobre los conceptos teóricos relacionados con la diversidad funcional 

y su aplicación en el estudio de la ecología de comunidades. 

 Determinar la redundancia funcional de las especies de peces de los humedales de la RBSK mediante 

la definición de grupos funcionales de acuerdo con su similitud en las funciones de obtención de 

alimento y locomoción. 

 Evaluar los cambios en la estructura de grupos funcionales entre hábitats (permanentes y temporales) 

y temporadas (secas y lluvias). 

 Determinar el papel de los filtros ambientales en la estructura de las comunidades a lo largo de un 

gradiente de estrés por medio del análisis de la dispersión funcional y modelos nulos. 

 

Hipótesis 

 

 Debido a que la dinámica de contracción y expansión del sistema modifica la disponibilidad de 

alimento y las características fisicoquímicas de las pozas, se espera que los filtros ambientales sean el 

factor determinante para la estructura funcional de las comunidades durante la temporada de secas, 

pero que la complementariedad de nicho sea el factor determinante durante la temporada de lluvias. 

 

 Cuando los filtros ambientales son fuertes impulsores de la estructura de las comunidades, las 

especies más abundantes tienden a presentar nichos funcionales similares que les permiten tolerar las 

condiciones que los filtros imponen. Por lo tanto, se espera que conforme la severidad del gradiente 

ambiental aumente, la dispersión funcional de las comunidades sea significativamente menor que lo 

esperado por el azar. 
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Córdova-Tapia, F., Zambrano, L. 2015. La diversidad funcional en la ecología de comunidades. Ecosistemas 24(3): 78-87. Doi.: 10.7818/
ECOS.2015.24-3.10
Con el objetivo de brindar un panorama general del concepto de la diversidad funcional y su aplicación en el estudio de la ecología de comunidades,
el presente estudio examina los conceptos de rasgo funcional, nicho funcional y redundancia funcional, y analiza los alcances de la clasificación de
especies en grupos funcionales, la relación que existe entre la diversidad taxonómica y la diversidad funcional, y la aplicación de la diversidad fun-
cional para poner a prueba reglas de ensamblaje. Cada vez existen más evidencias empíricas sobre como el estudio de la diversidad funcional
tiene el potencial de esclarecer muchos de los patrones que se han observado en las comunidades y de ligarlos con los procesos involucrados. Sin
embargo, uno de los principales retos consiste en determinar cuáles son los rasgos funcionales que mejor describen la función de los organismos
en los ecosistemas. La diversidad funcional tiene cuatro componentes independientes: la riqueza funcional, la equitatividad funcional, la divergencia
funcional y la especialización funcional. La relación entre la riqueza funcional y la riqueza de especies es la clave para entender el efecto que tiene
el número de especies sobre los procesos ecosistémicos. A pesar de esta importancia, esta relación sigue sin ser clara en sistemas naturales. Una
de las aplicaciones más importantes de la diversidad funcional en la teoría ecológica de comunidades consiste en poner a prueba las reglas de en-
samblaje a diferentes escalas espaciales y temporales. 

Palabras clave: ecología funcional; grupos funcionales; nicho funcional; redundancia funcional; reglas de ensamblaje

Córdova-Tapia, F., Zambrano, L. 2015. Functional diversity in community ecology. Ecosistemas 24(3): 78-87. Doi.: 10.7818/ECOS.2015.24-3.10
With the aim of providing an overview of the concept of functional diversity and its application in the study of community ecology, this study examines
the concepts of functional trait, functional niche and functional redundancy, and analyzes the classification of species into functional groups, the re-
lationship between taxonomic diversity and functional diversity, and the usefulness of functional diversity to test assembly rules. There is increasing,
empirical evidence on how the study of functional diversity has the potential to clarify many of the patterns that have been observed in the communities
and link them with the processes involved. However, one major challenge is to identify the functional traits that best describe the function of organisms
in ecosystems. Functional diversity has four separate components: functional richness, functional evenness, functional divergence, and functional
specialization. The relationship between functional richness and species richness is the key to understanding the effect of the number of species on
ecosystem processes. Notwithstanding this importance, the relationship is still not clear in natural systems. One of the most important applications
of functional diversity in ecological communities theory is to test assembly rules at different spatial and temporal scales.

Key words: assembly rules; functional ecology, functional groups; functional redundancy; functional niche

Introducción

Una de las preguntas clave en la teoría ecológica es ¿cómo se
relacionan la diversidad, la estructura de las comunidades y el fun-
cionamiento de los ecosistemas? (Duffy 2002; Scherer-Lorenzen
2005). En la actualidad, el interés por conocer los efectos que tiene
la pérdida o la adición de especies en un ecosistema ha dejado de
ser únicamente académico; se ha vuelto una pregunta cada vez
más relevante debido a la acelerada tasa de extinción de especies
a nivel mundial y a los efectos negativos de la introducción de es-
pecies exóticas (Chapin et al. 2000; Feld et al. 2009; Dirzo et al.
2014). Los estudios que han intentado establecer una relación entre
la riqueza de especies y el funcionamiento de los ecosistemas han
sido limitados, produciendo en muchos casos, resultados poco cla-
ros y en ocasiones contradictorios (Tilman et al. 1997; Duffy 2002).
Las aproximaciones clásicas para entender los cambios en la di-
versidad analizan la abundancia, la riqueza de especies y los índi-
ces de diversidad y equidad (Morin 2011). Así, el estudio de las
comunidades se ha basado en el análisis de la diversidad taxonó-

mica de sus componentes. Esta aproximación supone una equiva-
lencia ecológica entre las especies, lo que implica que todas tienen
la misma probabilidad de sobrevivir y reproducirse (Chave 2004).
Debido a esta limitante, en los últimos años surgió el estudio de la
diversidad funcional con el objetivo de incorporar las características
funcionales de cada una de las especies dentro de la dinámica de
los ecosistemas (Tilman et al. 1997; Mouchet et al. 2010; Cadotte
et al. 2011). La diversidad funcional ha sido propuesta como la
clave para entender la relación entre la diversidad, la estructura de
las comunidades y el funcionamiento de los ecosistemas (Tilman
et al. 1997; Chapin et al. 2000; Díaz y Cabido 2001; Naeem y
Wright 2003). Con el objetivo de brindar un panorama general del
concepto de la diversidad funcional y su aplicación en el estudio de
la ecología de comunidades, el presente estudio examina los con-
ceptos de rasgo funcional, nicho funcional y redundancia funcional,
y analiza los alcances de la clasificación de especies en grupos
funcionales, la relación que existe entre la diversidad taxonómica y
la diversidad funcional, y la aplicación de la diversidad funcional
para poner a prueba reglas de ensamblaje.

http://creativecommons.org/licenses/by-nc/3.0/


Rasgos funcionales, nicho funcional y redundancia
funcional

La diversidad taxonómica tiene dos supuestos principales: (1)
todas las especies son iguales y su abundancia relativa determina
su importancia relativa en el ecosistema y (2) todos los individuos
son iguales sin importar su talla y peso (Magurran 2005).  Sin em-
bargo, las especies no deben ser consideradas equivalentes, ya que
la pérdida o adición de especies puede tener un impacto mayor o
menor en los procesos ecosistémicos dependiendo de los rasgos
funcionales (Tilman et al. 1997). Además, diferentes procesos pueden
ser afectados por diferentes especies o grupos funcionales (Tilman
et al. 1997). Desde el punto de vista ecológico, una especie es un
conjunto de individuos con rasgos fenotípicos y de comportamiento
que determinan cuándo y dónde sobreviven, y cómo interactúan con
individuos de otras especies (McGill et al. 2006). Esta visión de las
especies es la base de la diversidad funcional y está transformando
el modo en el que los ecólogos miden la diversidad y analizan la co-
existencia (Fukami et al. 2004). Cada vez hay más evidencia empírica
de que la diversidad funcional y no la identidad taxonómica de las
especies es la clave para entender la relación entre la diversidad, la
estructura de las comunidades y el funcionamiento de los ecosiste-
mas (Tilman et al. 1997; Hooper et al. 2005; McGill et al. 2006).

El primer paso para evaluar la diversidad funcional de una co-
munidad consiste en identificar los rasgos funcionales que se to-
marán en cuenta para el análisis. Los rasgos funcionales son
rasgos biológicos que influyen en el desempeño de los organismos
y que pueden estar relacionados con los procesos ecosistémicos
(flujo de materia y energía), la estabilidad de los ecosistemas (re-
sistencia y resiliencia), las interacciones biológicas (intra e interes-
pecíficas) y/o la modificación del hábitat (Hooper et al. 2005; Villéger
et al. 2010). Cuando se clasifican especies con base en sus rasgos
funcionales se pueden recapitular ciertos patrones observados con
la diversidad taxonómica debido a que algunos rasgos pueden ser
conservados, sin embargo, no todos los rasgos funcionales son de-
pendientes de la filogenia (Cavender-Bares et al. 2004; Dumay et
al. 2004) (Fig. 1).

La diversidad funcional es una medida de la diversidad de ras-
gos funcionales presentes en una comunidad con respecto a su
presencia y/o abundancia (Rosenfeld 2002; Villéger et al. 2010). El
campo de la diversidad funcional se encuentra en un rápido creci-
miento y ha sido aplicado a diversos temas de la teoría ecológica
como: la influencia de la biodiversidad en el funcionamiento de los
ecosistemas, las facetas de la biodiversidad que influyen en los pro-
cesos ecosistémicos y su relación con las condiciones ambientales,
así como las reglas de ensamblaje en las comunidades y su rela-
ción con la diversidad funcional (Bellwood et al. 2006; Cadotte et
al. 2009; Mouchet et al. 2010).

En el centro de la teoría de la diversidad funcional se encuen-
tran los conceptos de nicho funcional y redundancia funcional. El
nicho funcional es análogo al nicho ecológico y representa un hi-
pervolumen de n-dimensiones en un espacio funcional, en donde
los ejes representan funciones clave (obtención de alimento, gene-
ración de O2, tasa de descomposición, depredación, etc.) asociadas
a distintos rasgos funcionales (Rosenfeld 2002). El nicho funcional
establece el marco conceptual para entender la redundancia fun-
cional, que se basa en la idea de que varias especies pueden des-
empeñar papeles similares en las comunidades y ecosistemas. Por
lo tanto, la ausencia de alguna de las especies redundantes tendría
un impacto bajo en los procesos ecosistémicos (Lawton y Brown
1993; Fonseca y Ganade 2001). Sin embargo, el nicho funcional
de las especies no sólo depende de los procesos ecológicos rela-
cionados con la morfología o la fisiología, sino que también es mo-
dificado por los atributos demográficos y las respuestas a los
factores ambientales que modifican su desempeño ecológico (inter-
valo ambiental en donde se desarrolla de manera óptima una fun-
ción clave) (Rosenfeld 2002; Violle et al. 2007) (Fig. 2). Además,
las especies pueden tener las mismas características en una faceta
del nicho funcional pero pueden diferir en otras, por lo que la redun-

dancia de especies se reduce cuando se consideran diversas fun-
ciones simultáneamente (Gamfeldt et al. 2008). Por lo tanto, para
que dos especies sean realmente redundantes tendrían que perte-
necer al mismo grupo funcional, poder sustituir sus poblaciones y
presentar los mismos intervalos de tolerancia a las condiciones am-
bientales (Rosenfeld 2002). Si consideramos que todas las especies
son diferentes en alguna de sus características, entonces siempre
será posible separarlas con la elección de un eje de nicho apropiado
(Morin 2011). Sin embargo, una pregunta relevante sería ¿qué tan
precisa debe ser la clasificación funcional de las especies?

Uno de los principales retos para estudiar la diversidad funcio-
nal consiste en determinar los rasgos funcionales adecuados que
describan la función de los organismos en el ecosistema (Bellwood
et al. 2002). Algunos autores consideran necesario hacer una se-
paración entre los rasgos funcionales duros y los rasgos funciona-
les suaves (Hodgson et al. 1999). Los rasgos funcionales duros son
aquellos que miden directamente la función de interés y general-
mente están asociados a la fisiología de los organismos, por ejem-
plo, la tasa de asimilación y de desecho de los recursos alimenticios
(Violle et al. 2007). Los rasgos funcionales suaves evalúan la fun-
ción de manera indirecta y requieren métodos de medición sencillos
y rápidos (Violle et al. 2007). En este sentido, las características
morfológicas son rasgos suaves que pueden ser indicadores de la
forma en la que los organismos hacen uso de los recursos (Ricklefs
y Travis 1980). Es recomendable utilizar aquellas características
morfológicas que ofrecen una compensación entre su relevancia
funcional y su facilidad de medición (Dumay et al. 2004; Mouillot et
al. 2007). Esta aproximación es la base para describir las funciones
de las especies en los ecosistemas y ha sido aplicada exitosamente
tanto en plantas como en animales (Violle et al. 2007). 
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Figura 1. Cladogramas hipotéticos que muestran que los rasgos funciona-
les pueden o no ser independientes de la filogenia (adaptado de Cavender-
Bares et al. 2004).
Figure 1. Hypothetical cladograms showing that functional traits may or may
not be independent from phylogeny (adapted from Cavender-Bares et al.
2004).

Figura 2. Definición gráfica del desempeño ecológico (adaptado de Violle
et al. 2007).
Figure 2.Graphical definition of ecological performance (adapted from Violle
et al. 2007).



De acuerdo con Violle y colaboradores (2007), el desempeño
de un organismo, en el caso de las plantas, puede ser descrito
por tres rasgos de desempeño: la biomasa vegetal, el potencial
reproductivo y la supervivencia. La biomasa vegetal es el resul-
tado acumulado de los procesos de crecimiento y de pérdida. El
potencial reproductivo es una medida de la biomasa de las semi-
llas, los accesorios reproductivos y el número de semillas produ-
cidas. La supervivencia es una variable binaria (vivo o muerto), o
bien, un valor probabilístico. Estos tres rasgos de desempeño son
influenciados por rasgos morfológicos, fisiológicos y fenológicos
(M-F-F), que operan desde el nivel celular hasta el organismo. En
los últimos años se han realizado grandes avances en el estable-
cimiento de protocolos estandarizados que permiten medir y re-
lacionar los rasgos M-F-F con los rasgos de desempeño, la
función de los organismos en el ecosistema, la respuesta de las
plantas a los factores ambientales, su efecto en otros niveles tró-
ficos y su impacto en los procesos ecosistémicos (ver Pérez-Har-
guindeguy et al. 2013).

En el caso de los animales, la descripción funcional basada
en rasgos eco-morfológicos toma en cuenta la relación entre la
forma, el desempeño y la ecología de los organismos (Arnold
1983; Bellwood et al. 2002; Dumay 2004). El uso de estos rasgos
ha permitido entender patrones de distribución en términos de se-
lección de hábitat en peces (Bellwood et al. 2002), murciélagos
(Norberg 1994) y reptiles (Garland y Losos 1994). Por ejemplo,
en el caso específico de los peces se reconocen dos funciones
clave: la obtención de alimento y la locomoción (Villéger et al.
2010). La obtención de alimento toma en cuenta el tamaño de las
presas, el método de captura, la posición en la columna de agua,
la habilidad de filtrar, el nivel trófico y la detección de las presas.
La función de locomoción incluye varias características, entre
ellas la posición en la columna de agua, el uso de las aletas pec-
torales, el uso de la aleta caudal, la velocidad de nado, la fuerza
de arrastre y la maniobrabilidad. Ambas funciones clave pueden
ser descritas por rasgos eco-morfológicos (Fig. 3). Por ejemplo,
el largo del intestino y largo del cuerpo (rasgos morfológicos) se
relacionan para generar un índice eco-morfológico (i.e. rasgo fun-
cional, largo intestino/largo cuerpo) que es un indicador del nivel
trófico de los peces. Este rasgo funcional es uno de los descrip-
tores de la obtención de alimento (función clave). Una de las prin-
cipales ventajas de esta aproximación es que puede ser utilizada
homogéneamente en la mayoría de las especies de peces (Villé-
ger et al. 2010).

Grupos funcionales

Uno de los principales métodos para el estudio de la diversidad
funcional consiste en agrupar a las especies en conjuntos discretos

de acuerdo con la similitud de sus rasgos funcionales (Tilman et al.
1997). Este método tiene sus raíces en la clasificación de especies
en gremios que está basada en la similitud de las características
biológicas y ecológicas de las especies de una comunidad (Gitay
et al. 1996). De acuerdo con Fonseca y Ganade (2001), la clasifi-
cación de especies en grupos funcionales requiere de cinco pasos
fundamentales: (1) definir el criterio con el que serán clasificados
los grupos funcionales, por ejemplo, un grupo de especies que
tiene respuestas similares a los cambios ambientales o un grupo
de especies con características ecológicas similares, (2) definir el
tipo de comunidad biológica que se pretende estudiar, es decir es-
tablecer un criterio de inclusión de especies, (3) elegir las funciones
clave que se van a evaluar, (4) elegir los rasgos funcionales que
mejor describan la función de interés, y (5) construir una matriz es-
pecies-rasgos (E especies x R rasgos) y aplicar el método multiva-
riado más adecuado para generar los grupos funcionales (p. ej.
cluster). Cada una de las decisiones repercute en la predicción de
los grupos funcionales (Fonseca y Ganade 2001). Por lo tanto, es
necesario sustentar los grupos con información biológica adicional
(Dumay et al. 2004).  

La clasificación de especies en grupos funcionales tiene ciertas
limitantes: depende de los rasgos funcionales que se hayan ele-
gido, no puede detectar cambios ontogenéticos, no es sensible a
los cambios en la ecología alimentaria o el uso del hábitat, parte
del supuesto de que la variación interespecífica es mayor que la
variación intraespecífica y supone una equivalencia funcional den-
tro de los grupos (Rosenfeld 2002; Hubbell 2005; Hoeinghaus et
al. 2007). Esto es particularmente relevante, ya que bajo diferentes
supuestos una especie puede estar agrupada en uno u otro grupo
funcional, lo que podría modificar completamente las interpreta-
ciones ecológicas (Dumay et al. 2004). Sin embargo, entre las ven-
tajas de esta aproximación se encuentran: (1) es flexible más que
arbitraria porque se pueden agregar exhaustivamente rasgos fun-
cionales (Rosenfeld 2002), (2) la similitud taxonómica no es pre-
rrequisito para que exista similitud funcional (Morin 2011), (3) el
efecto que tienen los grupos funcionales sobre los procesos eco-
sistémicos es mayor que el de la riqueza de especies (Tilman et
al. 1997; Scherer-Lorenzen 2005;  Srivastava y Vellend 2005; Bal-
vanera et al. 2006), (4) puede ser utilizada para entender patrones
de ensamblaje de comunidades (Brown et al. 2000; Bellwood et
al. 2002; Hoeinghaus et al. 2007), (5) es un método rápido (Fon-
seca y Ganade 2001), y (6) puede ser utilizada para encontrar
equivalencias funcionales entre diferentes especies y para identi-
ficar especies potencialmente claves para los ecosistemas (Ro-
senfeld 2002).  A pesar de estas ventajas, los grupos funcionales
son, desde el punto vista teórico, una medición inferior a la eva-
luación de la diversidad funcional en una escala continua (Fonseca
y Ganade 2001).

80

Córdova-Tapia y Zambrano 2015Ecosistemas 24(3): 78-87

Figura 3. Marco conceptual propuesto por Arnold (1983) con la perspectiva de la ecología funcional de peces. (adaptado de Violle et al. 2007). † de
acuerdo con Villeger et al. 2010. *de acuerdo con Violle et al. 2007.
Figure 3. Conceptual framework proposed by Arnold (1983)) with the perspective of fish ecology (adapted from Violle et al. 2007). † according to Villeger
et al. 2010. * according to Violle et al. 2007.



Diversidad Funcional

Clasificar especies en grupos funcionales es un método común
para aproximarse a la diversidad funcional. Sin embargo, en los úl-
timos años se han realizado importantes esfuerzos con el objetivo
de medir la diversidad funcional per se en una escala continua. Sin
embargo, Mason y colaboradores (2005) argumentan que la diver-
sidad funcional no puede ser resumida en un solo índice, sino que
se deben estimar de manera independiente los componentes de la
diversidad funcional. Se han reconocido cuatro componentes prin-
cipales de la diversidad funcional: la riqueza funcional, la equitati-
vidad funcional, la divergencia funcional y la especialización
funcional. La idea de medir de manera independiente los cuatro
componentes tiene la ventaja de proveer mayor detalle al examinar
los mecanismos que relacionan la diversidad al funcionamiento de
los ecosistemas (Villéger et al. 2008; Mouchet et al. 2010). En los
últimos años, se ha propuesto que una aproximación robusta para
analizar la diversidad funcional consiste en evaluar la distribución
de las especies y sus abundancias en un espacio funcional multi-
dimensional. De esta forma se pueden incorporar varios rasgos de
manera simultánea y la diversidad funcional se mantiene indepen-
diente de la riqueza de especies. A continuación se describen los
cuatro componentes de la diversidad funcional y los índices para
su medición (Fig. 4): 

La riqueza funcional es la cantidad de espacio funcional ocu-
pado por las especies de una comunidad independientemente de
sus abundancias (índice FRic) (Villéger et al. 2010). Una baja ri-
queza funcional indica que algunos de los recursos potencialmente
disponibles (i.e. nicho alfa) no están siendo explotados y podría
tener como consecuencia una reducción en la productividad de un
ecosistema (Mason et al. 2005).

La equitatividad funcional es la homogeneidad en la distribución
de las abundancias de las especies de una comunidad en un es-
pacio funcional (índice FEve) (Villéger et al. 2010). Una baja equi-
tatividad implicaría que algunas partes del nicho funcional están
siendo ocupadas, pero subutilizadas. Esto podría reducir la produc-
tividad e incrementar la oportunidad de que posibles invasores se
establezcan (Mason et al. 2005).  

La divergencia funcional es una medida de similitud funcional
entre las especies dominantes de una comunidad (índice FDiv) (Vi-
lléger et al. 2010). Una alta divergencia refleja un alto grado de di-
ferenciación de nicho en las especies dominantes, lo que podría
reducir la competencia e incrementar la magnitud de los procesos
del ecosistema como resultado de un uso más eficiente de los re-
cursos (Mason et al. 2005). La divergencia decrece conforme la
proporción de biomasa se acerca más al centro de gravedad del
espacio funcional de la comunidad (Villéger et al. 2010).

La especialización funcional es una medida de las diferencias
generales entre las especies, independientemente de sus abundan-
cias (índice FSpe) (Bellwood et al. 2006). Una especie es funcional-
mente más especialista mientras más alejada se encuentre del
centro de gravedad de la comunidad regional (Villéger et al. 2010).

Los cuatro componentes de la diversidad funcional y sus res-
pectivos índices (FRic, FEve, FDiv y FSpe) proveen información
complementaria sobre la diversidad funcional, son independientes
entre ellos, y no dependen del número de especies, ni de la equi-
tatatividad, ni de la diversidad taxonómica. Una descripción más
detallada de las propiedades y la forma de calcular estos índices
puede ser consultada en Bellwood et al. 2006, Villéger et al. 2008
y Villéger et al. 2010. Aun cuando se han logrado grandes avances
en el análisis de la diversidad funcional, determinar cuál es el mé-
todo más apropiado y bajo qué condiciones aplicarlo es un tema
que sigue generando discusión (Laliberté y Legendre 2010; Ding
et al. 2013; Mason et al. 2013). 

El análisis de los componentes de la diversidad funcional puede
ser utilizado para entender los patrones de las comunidades y
cómo cambian con respecto a las variaciones ambientales (Cadotte
et al. 2011). Por ejemplo, de acuerdo con Fonseca y Ganade
(2001), la probabilidad de que un ecosistema pierda un grupo fun-

cio-
cional aumenta conforme se incrementa el número de grupos fun-
cionales (riqueza funcional) pero decrece con el aumento en la
riqueza de especies y la equitatividad funcional. La diversidad fun-
cional también puede ser utilizada para analizar por qué el aumento
en el número de especies reduce la variabilidad de los procesos
ecosistémicos frente a las perturbaciones y/o a las variaciones am-
bientales y por qué la susceptibilidad a la invasión de especies exó-
ticas disminuye (Hooper et al. 2005; Loreau et al. 2001). Un reto a
futuro consiste en determinar cómo es que las condiciones ambien-
tales influyen en los componentes de la diversidad funcional y cómo
estos interactúan con los procesos ecosistémicos (Mouchet et al.
2010; Loreau et al. 2002).

Relación entre la diversidad taxonómica y la diver-
sidad funcional

La relación entre la riqueza de especies y el funcionamiento de
los ecosistemas aún no es clara, sin embargo, el enfoque de la di-
versidad funcional puede ser utilizado para explicar esta relación
(Cadotte et al. 2011). De acuerdo con Scherer-Lorenzen (2005), las
hipótesis que relacionan la riqueza de especies con el funciona-
miento de los ecosistemas (Naeem 2002) (Fig. 5) pueden ser ex-
plicadas bajo un enfoque funcional por tres mecanismos
principales: las especies son principalmente redundantes, las es-
pecies son principalmente únicas y el efecto de las especies de-
pende del contexto. 
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Figura 4. Representación geométrica de los índices de la diversidad fun-
cional. La comunidad B presenta valores más altos para cada uno de los
índices. El espacio funcional está representado por dos rasgos funcionales.
Los círculos negros representan a cada una de las especies y su tamaño
es proporcional a su abundancia (adaptado de Villéger et al. 2010) * centro
de gravedad 
Figure 4. Geometric representation of the functional diversity indices. Index
values in community B are higher for each component. The functional space
is represented by two functional features. Black circles representing each
of the species, its size is proportional to abundance (adapted from Villéger
et al. 2010) * center of gravity



Bajo el supuesto de que las especies son principalmente re-
dundantes, la pérdida de una especie puede ser compensada por
otra especie con una función similar (Tilman et al. 1997; Hooper
et al. 2005). Asimismo, la adición de especies tampoco resulta en
una modificación al sistema (Fig. 5A). Por lo tanto, para el mante-
nimiento de los procesos ecosistémicos se necesita un número
determinado de grupos funcionales, pero las especies dentro de
esos grupos son parcialmente sustituibles (redundantes) (Schulze
y Mooney 1993). De forma similar, la “hipótesis aseguradora” es-
tablece que cuando el número de especies es mayor, los procesos
ecosistémicos son más estables en condiciones ambientales cam-
biantes (Jackson et al. 2001; Scherer-Lorenzen 2005; Hooper et
al. 2005). Por lo tanto, las especies redundantes mantienen la es-
tabilidad del sistema, pero si la pérdida de especies rebasa cierto
umbral, los procesos ecosistémicos colapsan (Scherer-Lorenzen
2005) (Fig. 5E y F). 

Bajo el supuesto de que las especies son principalmente úni-
cas, la pérdida o adición de éstas causaría efectos directos en los
procesos ecosistémicos (Scherer-Lorenzen 2005) (Fig. 5B). Algu-
nos ejemplos de especies con características únicas son los inge-
nieros ecosistémicos y las especies clave (Fig. 5D). Bajo el
supuesto de que el efecto de las especies sobre los procesos eco-
sistémicos depende del contexto, no existe una relación clara entre
la riqueza de especies y el funcionamiento de los ecosistemas de-
bido a que las variaciones ambientales actúan diferencialmente
entre las especies (Hooper et al. 2005; Scherer-Lorenzen 2005)
(Fig. 5 C). 

La correlación entre la riqueza de especies y la diversidad fun-
cional determina la forma en la que se relacionan la riqueza y el
funcionamiento de los ecosistemas. De acuerdo con Cadotte y co-
laboradores (2011), una relación positiva entre la riqueza de es-

pecies y la diversidad funcional resulta en una relación positiva
entre la riqueza de especies y el funcionamiento de los ecosiste-
mas, pero su magnitud depende de la diversidad funcional
(Fig. 6A). Por ejemplo, si las comunidades de un ecosistema tie-
nen una mayor diversidad funcional que las comunidades de otro
ecosistema, se podría esperar un mayor funcionamiento en el pri-
mer ecosistema aun cuando exista una estrecha relación entre la
riqueza de especies y la diversidad funcional en ambos ecosiste-
mas. En contraste, cuando el aumento de riqueza no afecta la di-
versidad funcional, se puede concluir que las especies son
funcionalmente redundantes, por lo tanto la modificación de la ri-
queza no afectaría el funcionamiento de los ecosistemas (Fig. 6B).
Por otro lado, la ausencia de relación entre la riqueza de especies
y la diversidad funcional puede resultar en una relación variable
entre la riqueza de especies y el funcionamiento de los ecosiste-
mas, pero esta relación dependería de que exista variación en la
diversidad funcional (Fig. 6C). Aun cuando no exista una relación
clara entre la riqueza de especies y el funcionamiento de los eco-
sistemas, la diversidad funcional podría explicar las variaciones en
dicho funcionamiento (Fig. 6D).
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Figura 5. Representación de las seis hipótesis que consideran la relación
entre la riqueza de especies y los procesos ecosistémicos (adaptado de
Naeem 2002; Scherer-Lorenzen 2005). 
Figure 5. Representation of the six hypotheses regarding the relationship
between species richness and ecosystem processes (adapted from Naeem
2002; Scherer-Lorenzen 2005).

Figura 6. La relación entre la riqueza de especies y la diversidad funcional
influye en la forma en la que la riqueza de especies se relaciona con el fun-
cionamiento de los ecosistemas (adaptado de Cadotte et al. 2011).
Figure 6. The correlation between species richness and functional diversity
influences the relationship between species richness and ecosystem func-
tioning (adapted from Cadotte et al. 2011).



La diversidad funcional en el estudio de las comu-
nidades

El entendimiento de los factores, los mecanismos y los procesos
que influyen en la estructura de las comunidades naturales es uno
de los objetivos de mayor interés en la teoría ecológica (Hubbell
2001; Chave 2004; Tilman 2004; Chase 2007). Sin embargo, la ma-
yoría de los estudios que relacionan la diversidad funcional con la
diversidad taxonómica y la estructura de las comunidades se han lle-
vado a cabo experimentalmente y utilizan como modelo principal a
las comunidades vegetales o realizan pruebas a nivel de microcos-
mos (Srivastava y Vellend 2005; Feld et al. 2009; Fukami 2004). Aun
cuando estos experimentos han logrado grandes avances en la com-
prensión de la estructura de las comunidades, sigue sin ser clara la
relación entre la diversidad taxonómica, la diversidad funcional y la
estructura de las comunidades en sistemas naturales (Loreau et al.
2001; Naeem y Wright 2003; Hooper et al. 2005). Para lograr un
mejor entendimiento es necesario que los estudios incorporen más
de un nivel trófico (Duffy 2002; Petchey et al. 2002; Raffaelli et
al. 2002). Por ejemplo, los peces son un excelente modelo para es-
tudiar comunidades con diferentes niveles tróficos en ambientes na-
turales. El estudio de la diversidad funcional en comunidades ícticas
es reciente y los resultados que se han obtenido han permitido co-
nocer de manera más detallada la estructura de las comunidades
acuáticas (Mason et al. 2007; Villéger et al. 2010). Actualmente, el
estudio de las comunidades ícticas cuenta con una aproximación
sólida, tanto teórica como analíticamente, que permite analizar los
atributos funcionales por medio de un enfoque eco-morfológico (Vi-
lléger et al. 2010). Sin embargo, para que el estudio de la estructura
de las comunidades sea más robusto es recomendable complemen-
tar el análisis de la diversidad funcional con análisis de diversidad
filogenética, patrones de co-ocurrencia y distribución de abundan-
cias (Cadotte et al. 2009; Mouchet et al. 2010).

La diversidad funcional en las comunidades  no tiene una re-
lación directa con la diversidad taxonómica. Por ejemplo, Villéger
y colaboradores (2010) estudiaron la diversidad taxonómica y fun-
cional de una comunidad de peces en una laguna sujeta a pertur-
bación humana con el objetivo de entender su dinámica y la
relación con los cambios en el ambiente en un periodo de 10 años.
El estudio muestra que hubo cambios en la diversidad taxonómica
en algunos sitios, pero estos no tuvieron influencia en la estructura
funcional de la comunidad. En los sitios en donde la perturbación
humana había generado un cambio de estado en el ecosistema,
la diversidad taxonómica y la diversidad funcional tuvieron cam-
bios significativos, cambios que podían ser explicados por la rela-
ción entre los rasgos funcionales y el ambiente. De manera similar,
Bellwood y colaboradores (2002) estudiaron comunidades de
peces de arrecife en tres regiones biogeográficas distintas. Sus
resultados muestran que aunque estas regiones tienen comuni-
dades taxonómicas muy diferentes, comparten una estructura eco-
lógica similar en términos del uso de hábitat y los grupos
funcionales. Por otra parte, Fonseca y Ganade (2001) estimaron
que una comunidad de plantas podría perder al azar hasta un
75% de las especies antes de que la riqueza de grupos funciona-
les se redujera. 

Estos ejemplos muestran la diferencia entre los enfoques fun-
cional y taxonómico de las comunidades. Esta diferencia es parti-
cularmente importante en términos de conservación de la
biodiversidad porque los impactos humanos ocurren tanto en es-
pecies particulares, como en grupos funcionales y niveles tróficos.
Por lo tanto, el análisis de la identidad funcional de las especies es
clave para entender cómo podrían afectar las extinciones al funcio-
namiento de los ecosistemas (Rosenfeld 2002). El estudio de la di-
versidad funcional puede proporcionar las bases para predecir el
impacto de diferentes escenarios de manejo en el funcionamiento
de los ecosistemas (Rosenfeld 2002). De acuerdo con Devictor y
colaboradores (2010), la diversidad funcional en las áreas naturales
protegidas puede estar sub-representada en comparación con la
diversidad taxonómica. Así, el entendimiento de las relaciones fun-
cionales entre las especies es una herramienta fundamental para

priorizar las decisiones de conservación, puesto que la diversidad
de rasgos funcionales, la riqueza de especies y la dominancia de
especies son necesarias para sostener los procesos ecosistémicos,
y por ello se debe adoptar una aproximación integral para la con-
servación de la biodiversidad  (Srivastava y Vellend 2005; Villéger
et al. 2010; Devictor et al. 2010). 

Reglas de ensamblaje de las comunidades
La comprensión de los mecanismos que estructuran las comu-

nidades es la clave para explicar el funcionamiento de los ecosis-
temas (al determinar los niveles de complementariedad o
redundancia) y el mantenimiento de la biodiversidad (por medio de
los patrones de coexistencia) (Nyström 2006; Mason et al. 2008).
Por lo tanto, una de las aplicaciones más importantes de la diver-
sidad funcional consiste en poner a prueba las reglas de ensam-
blaje de las comunidades (Balvanera et al. 2006; Mouillot et al.
2007). Cuando una combinación de especies tomadas al azar de
una comunidad regional no puede coexistir a nivel local, se puede
inferir que alguna regla de ensamblaje está actuando sobre la co-
munidad local (Drake 1990), es decir, que los patrones no aleatorios
en la composición de especies sugieren algún proceso de ensam-
blaje (Morin 2011). Sin embargo, determinar el modo en el que las
reglas de ensamblaje estructuran las comunidades en un gradiente
ambiental y a diferentes escalas sigue siendo un gran reto en la te-
oría ecológica (Mouchete et al. 2013). Existen dos hipótesis princi-
pales sobre los procesos deterministas que pueden estructurar a
las comunidades: la similitud limitante y los filtros ambientales.
Ambas hipótesis han sido apoyadas por estudios empíricos (Morin
2011), por lo que la pregunta no es si estos mecanismos existen,
sino cuál de los dos tienen una mayor influencia en la estructura
de las comunidades a diferentes escalas espaciales y temporales
(Mouillot et al. 2007).

La similitud limitante establece que existen límites máximos
entre la similitud de los nichos de las especies que coexisten (Ma-
cArthur y Levins 1967) (Fig. 7). Además, bajo el supuesto de que
la disponibilidad de recursos es homogénea, las especies con un
alto traslape de nicho tendrían abundancias menores que las es-
pecies con un menor traslape (Loreau 2000; Mason et al. 2008).
Las especies con un traslape de nicho bajo pueden favorecer la
complementariedad de nicho, puesto que éstas forman conjuntos
ecológicamente compatibles de utilización eficiente de recursos (Til-
man 1982; Stubbs y Wilson 2004; Mason et al. 2007). La comple-
mentariedad de nicho puede prevenir la competencia y así permitir
la coexistencia de las especies (MacArthur y Levins 1967). Estas
asociaciones de especies pueden generar un aumento en la pro-
ductividad y en la retención de los nutrientes en los ecosistemas
(Frost et al. 1995; Hooper et al. 2005; Scherer-Lorenzen 2005). 

La hipótesis del filtro ambiental establece que las especies que
coexisten son más similares entre ellas de lo que se esperaría por
el azar, debido a que las condiciones ambientales actúan como un
filtro permitiendo que solamente algunos rasgos persistan (Zobel
1997) (Fig. 7). Los filtros ambientales restringen tanto la presencia
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Figura 7. Similitud de rasgos funcionales en comunidades estructuradas
por similitud limitante y por filtros ambientales (adaptado de Cavender-Bares
et al. 2004).
Figure 7. Functional trait similarity in communities structured by limiting sim-
ilarity and environmental filters (adapted Cavender-Bares et al. 2004).



como la abundancia de las especies (Hooper et al. 2005; Mouillot
et al. 2007; Mason et al. 2008). Por lo tanto, si los filtros ambientales
son los responsables de la estructura de una comunidad, se podría
esperar que las especies más abundantes tengan nichos similares,
que les permiten tolerar las condiciones que el filtro impone (Zobel
1997; Mason et al. 2008).

Las reglas de ensamblaje de las comunidades pueden actuar
de manera distinta de acuerdo con la escala espacial. La principal
hipótesis de la relación entre las reglas de ensamblaje y la escala
espacial establece que los procesos biogeográficos y las restric-
ciones evolutivas determinan los patrones de la biodiversidad a una
escala continental, las condiciones ambientales y las características
del hábitat lo hacen a escala regional, y las interacciones entre las
especies predominan a nivel local (Brown et al. 2000; Silvertown et
al. 2006; Mason et al. 2007). 

Una comunidad puede tener cambios en la diversidad taxonó-
mica y mantenerse estable en cuanto a la diversidad funcional (Vi-
lléger et al. 2010). Esto sugiere que las reglas de ensamblaje
podrían estar actuando a nivel funcional, por lo que su detección a
nivel taxonómico sería poco probable. Consecuentemente, el aná-
lisis de la estructura funcional de las comunidades puede ser utili-
zado para poner a prueba las reglas de ensamblaje (Nyström
2006). Por ejemplo, cuando el filtro ambiental predomina sobre la
similitud limitante se espera un aumento en la redundancia funcio-
nal y por lo tanto un incremento menor de la diversidad funcional
con respecto a la riqueza de especies (Fig. 8). En contraste,
cuando la similitud limitante es mayor, se espera que la diversidad
funcional aumente de manera proporcional a la riqueza de especies
(Mouillot et al. 2007).

Existen diversas aproximaciones que utilizan la diversidad fun-
cional para poner a prueba las reglas de ensamblaje en las co-
munidades. Mouchete y colaboradores (2013) utilizan la relación
entre la similitud funcional  y los patrones de co-ocurrencia para
poner a prueba la similitud limitante en una escala local y regional
(Fig. 9). Su hipótesis se basa en que si las especies funcional-
mente similares presentan patrones más bajos de co-ocurrencia
que lo esperado por el azar, se puede inferir un proceso de simi-
litud limitante. Por el contrario, si especies funcionalmente simila-
res tienden a co-ocurrir más de lo esperado por el azar, se puede
inferir un proceso de filtro ambiental. Los resultados muestran una
relación positiva entre la similitud funcional y el índice de co-ocu-

rrencia a escala local y regional. Por lo tanto, en el estudio, el filtro
ambiental tiene una mayor influencia que la similitud limitante en
la estructuración de las comunidades independientemente de la
escala. 

Mouillot y colaboradores (2007) presentan una aproximación
que se basa en calcular la similitud funcional de una comunidad y
contrastarla con la similitud funcional de comunidades generadas
al azar (Fig. 10). Este estudio considera la presencia-ausencia de
las especies en las comunidades y calcula un único valor de simi-
litud para toda la comunidad. De acuerdo con su hipótesis, una co-
munidad estructurada por los filtros ambientales tendrá una
similitud funcional mayor que la de comunidades generadas al azar.
Una comunidad con una similitud menor que la de comunidades
generadas al azar estaría sujeta a la similitud limitante. Sus resul-
tados apoyan la hipótesis del filtro ambiental al mostrar que las es-
pecies dentro de las comunidades tienen una similitud mayor que
la esperada por el azar. 

Los ejemplos anteriores ponen a prueba las reglas de ensam-
blaje utilizando patrones de co-ocurrencia (presencia-ausencia)
(Gotelli 2000) y encuentran que el efecto de los filtros ambientales
es mayor que el de la similitud limitante. Sin embargo, la similitud
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Figura 8. Marco conceptual de las reglas de ensamblaje con respecto a la
relación entre la riqueza de especies y la riqueza funcional (adaptado de
Mouillot et al. 2007).
Figure 8. Assembly rules framework regarding the relationship between
species richness and functional richness (adapted from Mouillot et al. 2007).

Figura 9. La relación entre la similitud funcional y el índice de co-ocurrencia
provee una herramienta para poner a prueba las reglas de ensamblaje de
las comunidades (adaptado de Mouchete et al. 2013).
Figure 9. The relationship between functional similarity and co-occurrence
can be used to test assembly rules in communities (adapted from Mouchete
et al. 2013).

Figura 10.  Marco conceptual para poner a prueba las reglas de ensamblaje
utilizando rasgos funcionales y un modelo nulo (basado en el estudio de
Mouillot et al. 2007).
Figure 10. Conceptual framework to test assembly rules using functional
traits and null models (based on the study of Mouillot et al. 2007).



limitante puede ser difícil de detectar por medio de estos patrones
debido a que: (i) la exclusión competitiva entre los pares de espe-
cies con nichos similares puede haber ocurrido en el pasado y (ii)
es posible que dos especies muy similares puedan coexistir, ya sea
que una especie tenga abundancia alta mientras que la otra espe-
cie tenga abundancia baja o bien, que ambas especies tengan
abundancias bajas (Mason et al. 2008). 

Otra alternativa a los patrones de co-ocurrencia es analizar el
traslape en los nichos funcionales y relacionarlo con la abundancia
relativa de las especies. De esta forma, la competencia podría
verse reflejada en las abundancias de las especies y se evita el su-
puesto de que existe una exclusión competitiva. Mason y colabo-
radores (2008) utilizan esta aproximación calculando el traslape de
los nichos funcionales entre los pares de especies coexistentes y
ponderándolo con las abundancias relativas de las especies. Pos-
teriormente contrastan el traslape funcional observado contra el
traslape de comunidades con abundancias relativas generadas al
azar. Su hipótesis se basa en que en una comunidad en la cual la
similitud limitante es la principal regla de ensamblaje, las especies
más abundantes tendrán poco traslape de nicho funcional, mientras
que si los filtros ambientales son más importantes, las especies
más abundantes tendrán un traslape de nicho mayor (Fig. 11). Los
resultados de este estudio muestran que las especies más abun-
dantes tienen menores traslapes de nicho, mientras que las espe-
cies raras tienen un traslape mayor con las especies abundantes.
Esto sugiere que la complementariedad de nicho es el factor de-
terminante para la estructura de estas comunidades y que la com-
petencia limita la abundancia de las especies con nichos
funcionales similares. De acuerdo con estos resultados, el uso de
abundancias y no de patrones de co-ocurrencia podría ser la clave
para detectar el efecto de la similitud limitante en la estructuración
de las comunidades.

Consideraciones para esfuerzos futuros

El estudio de la diversidad funcional ha tenido un gran creci-
miento en los últimos años. Sin embargo, consideramos que exis-
ten ciertas cuestiones que pueden ayudarnos a ampliar nuestro
conocimiento sobre la relación entre la biodiversidad, la estructura
de las comunidades y el funcionamiento de los ecosistemas. Por
ejemplo, consideramos que es necesario seguir investigando cuá-
les son los rasgos que mejor describen la función de un organismo
en un ecosistema. En este sentido, se tienen avances importantes
en la homogenización de criterios en el estudio de plantas, por lo
que debe ponerse particular atención a otros grupos taxonómicos.
Consideramos necesario enfocar esfuerzos en realizar experimen-
tos en ambientes naturales con el objetivo de poner a prueba los
alcances de la diversidad funcional. Asimismo, creemos importante
analizar cómo se podría estudiar la función de los organismos que
pertenecen a diferentes grupos taxonómicos pero que coexisten en
un mismo ecosistema.
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Fish functional groups in a tropical wetland of the Yucatan 
Peninsula, Mexico

Fernando Córdova-Tapia and Luis Zambrano1 

The characterization of species’ functional traits is a major step in the understanding and description of communities 
in natural habitats. The classification of species into functional groups is a useful tool to identify redundancy and 
uniqueness. We studied the fish community of a pristine freshwater wetland in the Sian Ka’an Biosphere Reserve by 
analysing two multidimensional functions: food acquisition and locomotion. We investigated changes in the functional 
group structure between habitats (permanent and temporary pools) and seasons (dry and wet). Six functional groups 
with different ecological characteristics were detected, two of which had high functional redundancy and three of 
them were represented by single species with unique ecological functions. In permanent pools during the dry season, 
functional group richness and diversity were lower, while evenness was higher. During the wet season, all functional 
groups were detected and similar functional group structure was found between habitats. These results suggest an effect 
of environmental filtering during the dry season and niche complementarity during the wet season. 

La caracterización de los rasgos funcionales de las especies es un paso importante en la comprensión y descripción de 
las comunidades en hábitats naturales. La clasificación de especies en grupos funcionales es una herramienta útil para 
identificar la redundancia y la especialización. Se estudió la comunidad de peces de un humedal prístino de agua dulce 
en la Reserva de la Biosfera de Sian Ka’an, analizando dos funciones multidimensionales: adquisición de alimento y la 
locomoción. Analizamos los cambios en la estructura de los grupos funcional entre hábitats (permanentes y temporales) 
y temporadas (lluvias y secas). Seis grupos funcionales con características ecológicas distintas fueron detectados, dos 
de los cuales presentaron una alta redundancia funcional y tres de ellos están representados únicamente por una especie 
con una función ecológica particular. En las pozas permanentes durante la temporada de secas, la riqueza y diversidad de 
grupos funcionales fueron menores; mientras que la equitatividad de grupos funcionales fue mayor. Durante la temporada 
de lluvias se detectaron todos los grupos funcionales y la estructura de los grupos fue similar entre los hábitat. Estos 
resultados sugieren que los filtros ambientales tienen un efecto durante la temporada de secas y la complementariedad de 
nicho durante la temporada de lluvias. 

Keywords: Community ecology, Environmental filtering, Functional groups, Functional redundancy, Freshwater wetland.
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Introduction 

Classical approaches to understand changes in 
diversity are based on the analysis of species richness, 
abundance, and diversity/evenness indices (Morin, 2011). 
However, describing communities using traditional 
diversity measures ignores among-taxa differences in 
ecological function (Chave, 2004; Villéger et al., 2010). 
Recently, the study of functional diversity has emerged 
with the objective of incorporating specific attributes of 
species into the analysis of changes in taxonomic diversity 
(Tilman et al., 1997; Rosenfeld, 2002; Scherer-Lorenzen, 

2005; Cadotte et al., 2011). Furthermore, functional 
diversity has been proposed as a useful framework for the 
understanding of relations among diversity, community 
structure and ecosystem functioning (Díaz & Cabido, 
2001; Naeem & Wright, 2003). 

Functional niche and functional redundancy are 
two main concepts of functional diversity. A functional 
niche is analogous to an ecological niche and represents 
a n-dimensional hypervolume in a functional space, 
where the axes represent the key functions associated 
with different functional traits (Rosenfeld, 2002). 
Functional traits are those biological traits that influence 
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the performance of organisms (Hooper et al., 2005; 
Villéger et al., 2010) and that may be related to ecosystem 
processes (flow of energy and matter), ecosystem stability 
(resistance and resilience), biological interactions (intra- 
and interspecific), and habitat modification. In turn, 
functional redundancy is based on the idea that some 
species may play similar roles in communities and 
ecosystems (i.e., similar functional niches). Therefore, the 
loss of a redundant species in a local community is likely 
to have a smaller impact on ecosystem processes because 
other species share its functional niche (Lawton & Brown, 
1994; Fonseca & Ganade, 2001). 

One way to assess the functional redundancy among 
species within a community is based on the classification of 
species into functional groups (Dumay et al., 2004), which 
consists in conforming discrete sets of species according 
to the similarity of their functional traits (Tilman, 2001). 
Some limitations have been recognized for this method 
as it depends on the functional traits that are selected for 
analysis, it cannot detect ontogenetic changes in function, 
it is not sensitive to changes in feeding ecology and habitat 
use during the life cycle, and it assumes that the interspecific 
variation exceeds intraspecific variation (Rosenfeld, 
2002; Hubbell, 2005; Hoeinghaus et al., 2007). Yet, this 
method presents important advantages: it is flexible rather 
than arbitrary because functional traits can be added 
exhaustively (Rosenfeld, 2002), taxonomic similarity is 
not a prerequisite for the existence of functional similarity 
(Morin, 2011), and its construction in a given community 
can be achieved with a relatively small investment of time 
(Fonseca & Ganade, 2001; Dumay et al., 2004). Previous 
studies have shown that the effect of functional groups 
on ecosystem processes is greater than that of species 
richness (Tilman et al., 1997; Scherer-Lorenzen, 2005; 
Srivastava & Vellend, 2005; Balvanera et al., 2006). 
Also, this method has been useful to understand assembly 
patterns of communities (Brown et al., 2000; Bellwood et 
al., 2002; Hoeinghaus et al., 2007), to analyse the effect 
of species loss on ecosystem functioning (Naeem, 2002), 
and to identify functional equivalences among species 
(Rosenfeld, 2002; Dumay et al., 2004).

Fish communities represent an excellent model to 
investigate functional diversity with different trophic 
levels in natural environments (Duffy, 2002; Córdova-
Tapia & Zambrano, 2015). Studies of functional groups in 
fish communities have shown highly congruent patterns 
of habitat use, assemblage structure and functional 
redundancy at global biogeographic (Bellwood et al., 
2002), regional (Aguilar-Medrano & Calderon-Aguilera, 
2015), and local scales (Hoeinghaus et al., 2007; Teresa 
& Casatti, 2012; Bordignon et al., 2015). A useful tool 
to understand the ecological function of fish consists 
in the analysis of functional traits by means of an 
ecomorphological approach (Mason et al., 2007; Mouillot 
et al., 2006; Villéger et al., 2010; Mouchet et al., 2013). 
Two key functions have been recognized: locomotion and 

food acquisition. Locomotion is related to fish swimming 
behaviour and habitat use, whereas food acquisition 
describes the trophic position and foraging behaviour in 
the water column (Dumay et al., 2004; Boyle & Horn, 
2006; Villéger et al., 2010).

The Sian Ka’an Biosphere Reserve (SKBR) is located 
on the east coast of the Yucatan Peninsula, Mexico. It 
provides a unique opportunity for the study of the structure 
and drivers of fish communities in a freshwater wetland 
that lacks anthropogenic alterations (Zambrano et al., 
2006). These wetlands have a clear seasonal hydroperiod 
(wet and dry seasons), therefore fish communities 
experience habitat contractions and a high mortality 
rate during the dry season (Loftus & Kushlan, 1987; 
Trexler et al., 2005). In SKBR, wetlands are constituted 
by permanent and temporary pools and their connection 
depend on hydro-meteorological conditions (Zambrano 
et al., 2006). During the wet season, flood allows fish 
dispersion and colonization of new habitats (Escalera-
Vázquez & Zambrano, 2010). During the dry season, some 
temporary pools completely dry-out depending on the 
duration and severity of the season. In contrast, permanent 
pools are always connected to the groundwater system 
and serve as refuges for fish. The dynamic of this annual 
system provides an excellent model to test how habitat 
contraction/expansion changes the functional structure of 
fish assemblages. 

In this study, we characterized the fish community by 
analysing two multidimensional functions, namely food 
acquisition and locomotion, to: i) determine functional 
redundancy by defining functional groups, and to ii) 
evaluate changes in the functional group structure 
between habitats (permanent and temporary pools) and 
seasons (dry and wet). Our hypothesis is that, during 
the dry season, environmental filters change functional 
groups structure due to harsh conditions. These changes 
are likely related to food availability and water column 
height, which affect the survival of each species according 
to their ecological functions.

Material and Methods 

Study site. The Sian Ka’an Biosphere Reserve (SKBR, 
5281 km2) is located on the east coast of the Yucatan 
Peninsula, Mexico, a calcareous low plateau (Fig. 1). 
Approximately 30% of its total area consists of wetlands 
with a clear hydroperiod marked by a wet (May to 
February) and dry season (March and April) (Gondwe 
et al., 2010; Escalera-Vázquez & Zambrano, 2010), with 
an annual rainfall of 1,898.5 mm (CONAGUA, 2013). 
During the wet season, storms help to interconnect 
wetlands, freshwater swamp forests and a variety of 
freshwater systems. These wetlands are relatively free 
from anthropogenic alterations (i.e., non-native species 
and land-use change), leaving the hydrological regime 
unmodified (Zambrano et al., 2006).
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Our study was carried out in 11 pools within a continuous 
freshwater wetland (~5 km2; 19°48’27.11”N, 87°40’58.17”W) 
covered with periphyton mats (Zambrano et al., 2006) and 
a flooded dense matrix of sawgrass (Cladium jamaicense 
Crantz, 1766), gulf-coast spikerush (Eleocharis cellulosa 
Torrey, 1836), and cattail (Typha domingensis Persoon, 
1807) (Escalera-Vázquez & Zambrano, 2010). In this 
wetland, there are small permanent pools (~3 m2 and ~50 
cm deep) called ‘petenes’, which are surrounded by islands 
that are populated mainly by palm tree (Acoelorrhaphe 
wrightii Grisebach and Wendland, 1907). In this wetland, 
we sampled six permanent pools along with five temporary 
pools that were spatially close and that had at least 40 
cm deep; the mean distance between pools was 75 m. 
At the beginning of the wet season habitats expand but 
permanent and temporary pools may remain isolated until 
the maximum water level is reached (August-September), 
which depends on the rainfall pattern.

Fish sampling. Sampling took place at the end of the dry 
season (April 2013) and at the maximum water level in the 
wet season (September 2013). Fish sampling was performed 
using un-baited Gee’s minnow traps set for 24 hours (42 
cm, 2 mm mesh and a funnel-entrance diameter of 3 and 
4 cm), and repeated for three consecutive days in each 
pool and season. Due to differences in pool sizes between 
habitats and seasons, six traps were set in permanent 
pools during the dry season and eight during the wet 

season; for temporary pools, eight and ten traps were set, 
respectively. To standardized data, catch per unit effort was 
used (CPUE; total biomass/ number of traps) and relative 
biomass abundance was calculated. In each pool, half of 
the traps were placed along near-shore macrophytes and 
half in open water; they were placed partially submerged 
to avoid fish mortality due to low oxygen concentrations 
during the night. After each 24-hour period, individuals 
were collected and identified according to Schmitter-Soto 
(1998), measured, weighed and then released in situ. Due to 
the small size of pools (~3 m2 in area and ~50 cm deep) this 
method has proved to be efficient and robust to sample fish 
in this system (Zambrano et al., 2006; Escalera-Vázquez 
& Zambrano, 2010). Furthermore, in this wetland, most of 
the fish species are relatively short-lived and do not reach 
large sizes (< 10 cm total length); all species recorded in 
the system have been caught using this method. Voucher 
specimens were deposited at the Colección Nacional 
de Peces, Instituto de Biología, Universidad Nacional 
Autónoma de México (Table 1). 

Functional characterization. In order to reduce the effect 
of fish removal on community structure analysis, the 
functional characterization was performed with individuals 
captured during an additional sampling period at the end of 
the dry season (May 2013). Fish sampling was performed in 
other pools using 25 un-baited minnow traps set for 24 hours 
for five consecutive days. Functional characterization was 

Fig. 1. Geographic location of the study site (white star) in Sian Ka’an Biosphere Reserve, Mexico.
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performed on a maximum of 15 adult individuals randomly 
selected from each species (Table 1). In the laboratory, fish 
were anesthetized with benzocaine (250 mg/L) before they 
were euthanized by overdose (Hinojosa-Garro et al., 2013). 
Immediately, mouth traits were measured and high-quality 
photographs were taken. Later, we measured additional 
morphological measurements that require dissection (gut 
length and length of the longest gill raker), and photographs 
were analysed using ImageJ Software (U.S.–NIH). The 
functional characterization of fish species was based on 
the method proposed by Villéger et al. (2010) using two 
key functions: food acquisition and locomotion. Food 
acquisition considers functional traits related to the size of 
food items, feeding method in the water column, filtering 
ability, prey detection and trophic position (Kramer & 
Bryant, 1995; Sibbing & Nagelkerke, 2001; Karpouzi & 
Stergiou, 2003; Boyle & Horn, 2006; Villéger et al., 2010). 
Likewise, locomotion is a measure related to habitat use, 
vertical position in the water column, hydrodynamism, fin 
use for manoeuvrability, and propulsion and acceleration 
efficiency (Webb, 1984; Sibbing & Nagelkerke, 2001; 
Dumay et al., 2004; Fulton et al., 2001; Villéger et al., 2010). 

For food acquisition, 10 morphological measurements 
were used (mouth width and depth, body width and depth, 
distance from the top of the mouth to the bottom of the 
head, head depth, length of the longest gill raker, gut length, 
standard length and eye diameter) in order to calculate 
six ecomorphological indices (functional traits) (Table 2). 
Similarly, for locomotion, biomass of each individual and 
11 morphological measurements were used (body depth and 
width, distance between the centre of the eye to the bottom 
of the head, head depth, distance between the insertion of 
the pectoral fin to the bottom of the body, body depth at the 
level of the pectoral fin insertion, pectoral fin length and 
surface, caudal fin depth and surface, and caudal peduncle 
minimal depth) in order to calculate nine ecomorphological 
indices (functional traits) (Table 2). The small size of 
individuals (< 2 cm) of Cynodonichthys tenuis prevented the 
characterization of its food acquisition function; therefore, 
this species was only characterized for locomotion. 
Ophisternon aenigmaticum has no external gills and 
displays anguilliform locomotion, so traits related to fins 
and the gill raker were considered to be zero for this species. 
For a complete description of the method, morphological 
measurements and ecomorphological indices used for 
functional characterization, see Villéger et al. (2010).

Functional groups. One of the first steps to estimate 
functional diversity consists of classifying species by 
functional similarities (Tilman et al., 1997; Díaz & 
Cabido, 2001; Dumay et al., 2004). According to Fonseca 
& Ganade (2001), classification of species into functional 
groups requires five steps: (i) defining the classification 
criteria, in this case, a group of species with similarities in 
diet and habitat use; (ii) establishing an inclusion criteria 
(i.e., defining the biological community), in this study 

the whole fish assemblage; (iii) choosing key functions, 
here, locomotion and food acquisition; (iv) choosing the 
appropriate functional traits that describe the key functions, 
here summarized as 21 morphological measurements and 
15 functional traits (Table 2); (v) constructing a species-
trait matrix and applying appropriate multivariate methods 
to produce functional groups. In this process, each decision 
can potentially affect the recognition of the functional 
groups (Fonseca & Ganade, 2001). Therefore, it is necessary 
to seek further support for the functional groups based on 
additional biological information (Dumay et al., 2004). 
Here, we contrasted functional groups with published gut 
contents data (Soto-Galera, 2006; Miller, 2009; Schmitter-
Soto et al., 2011; Hinojosa-Garro et al., 2013) to determine 
trophic groups (Table 1).

Data analysis. We decided to analyse independently 
similarities in locomotion and in food acquisition in order 
to achieve a higher detail in niche partitioning. For example, 
two species may be redundant in one aspect of the niche (i.e., 
trophic position) but may differ in the other (i.e., habitat use). 
In order to give the same weight to each functional trait, 
matrices (individuals x functional traits) were standardized 
(z-transformation), so that the mean of each trait = 0 and its 
standard deviation = 1 (Villéger et al., 2010). A principal 
component analysis (PCA) was performed separately 
for each key function using the standardized matrix to 
identify those functional traits that account for more 
variation. A cluster analysis based on Ward’s Minimum 
Variance method and Euclidean distances was performed 
for each key function using the mean values of the first 
three principal components (Dumay et al., 2004). We used 
the merging cost to determine the best cut-off distance 
for each dendrogram (Fränti et al., 2002). To corroborate 
statistical differences among these groups, we used the 
first three PCA components and performed a multivariate 
analysis of variance (MANOVA) with Hotelling’s pairwise 
comparisons, applying the Bonferroni correction. Next, we 
used locomotion and food acquisition clustering results to 
delimitate functional groups, i.e., only species that were 
clustered in the same group for both functions belonged to 
the same functional group. In order to compare functional 
groups richness, diversity and evenness between habitats 
and seasons, species diversity indices were applied to 
functional groups (Stevens et al., 2003; Schleuter et al., 
2010).  Functional groups richness (FG-richness) represents 
the number of functional groups found in each pool; 
functional groups diversity (FG-diversity) was estimated 
based on the Shannon index; and functional groups evenness 
(FG-evenness) was estimated using Pielou’s evenness index 
(Morin, 2011). For each index, differences among the four 
groups (permanent-dry, permanent-wet, temporary-dry 
and temporary-wet) were analysed performing a Kruskal-
Wallis test followed by a Mann-Whitney U test for pairwise 
comparisons. All statistical analyses were performed using 
R software (R Core Team).
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Table 1. List of species and principal food items. *Based on: Soto-Galera (2006); Miller (2009); Schmitter-Soto et al. (2011); 
Hinojosa-Garro et al. (2013).
Order and family Species Diet* Voucher specimens 

Characiformes
Characidae Astyanax aeneus (Günther, 1860) Plants, algae, invertebrates, fish CNP:IBUNAM:20647

Cyprinodontiformes

Poeciliidae

Belonesox belizanus Kner, 1860 Fish CNP:IBUNAM:20646
Gambusia yucatana Hubbs, 1936 Insects, crustacean CNP:IBUNAM:20649
Heterandria bimaculata (Heckel, 1848) Plants, algae CNP:IBUNAM:20642
Poecilia mexicana Steindachner, 1863 Plants, algae CNP:IBUNAM:20645
Poecilia orri Fowler, 1943 Plants, algae CNP:IBUNAM:20648
Xiphophorus maculatus (Günther, 1866) Plants, algae, insects -

Rivulidae Cynodonichthys tenuis Meek, 1904 Unknown -
Perciformes

Cichlidae 

Cichlasoma urophthalmus (Günther, 1862) Invertebrates,  fish CNP:IBUNAM:20644
Parachromis friedrichsthalii (Heckel, 1840) Insects, fish CNP:IBUNAM:20651
Rocio octofasciata (Regan, 1903) Insects, crustacean -
Thorichthys meeki Brind, 1918 Gastropod, small crustaceans, detritus CNP:IBUNAM:20643

Siluriformes
Heptapteridae Rhamdia guatemalensis (Günther, 1864) Insects, crustaceans, fish CNP:IBUNAM:20650

Synbranchiformes
Synbranchidae Ophisternon aenigmaticum Rosen & Greenwood, 1976 Crustaceans, gastropod, fish CNP:IBUNAM:20652

Table 2. List of functional traits and their ecological meaning. For details of how functional traits were calculated see 
Villeger et al. (2010). Bw: body width; Bd: body depth; PFs: pectoral fin surface; CFs: caudal fin surface; 1: Karpouzi & 
Stergiou (2003); 2: Villéger et al. (2010); 3: Sibbing & Nagelkerke (2001); 4: Kramer & Bryant (1995); 5: Boyle & Horn 
(2006); 6: Gatz (1979); 7: Dumay et al. (2004); 8: Fulton et al. (2001); 9: Webb (1984).
Functional trait Calculation Ecological meaning Reference

Food acquisition

Oral gape surface Mouth width multiplied by mouth depth divided by body width 
multiplied by body depth Nature/size of food items 1,2

Oral gape shape Mouth depth divided by mouth width Capturing method of food items 1

Oral gape position Distance from the top of the mouth to the bottom of the head 
divided by head depth Feeding method in the water column 2, 3

Gill raker lenght Length of the longest gill raker divided by head depth Filtering ability or gill protection 2, 3
Relative gut length Gut lenght divided by body standard length Processing of energy poor resources 4
Relative eye size Eye diameter divided by head depth Prey detection 2, 5

Locomotion

Eye position Distance between the eye to the bottom of the head divided by 
head depth Vertical position in the water column 6

Body transversal shape Body depth divided by body width Vertical position in the water column 
and hydrodynamism 3

Body transversal surface
pln((_ x Bw x Bd) + 1)4__________________

(ln biomass + 1)
Mass distribution along the body for 

hydrodynamism 2

Pectoral fin position Distance to the insertion of the pectoral fin divided by body depth Pectoral fin use for maneuverability 7
Aspect ratio of the pectoral fin Square of pectoral fin length divided by pectoral fin surface Pectoral fin use for propulsion 2, 8

Caudal peduncle throttling Caudal fin depth divided by caudal peduncle minimal depth Caudal propulsion efficiency through 
reduction of drag 9

Aspect ratio of the caudal fin Square of caudal fin depth divided by caudal fin surface Caudal fin use for propulsion and/or 
direction 9

Fin surface ratio Two times the pectoral fin surface divided by caudal fin surface Main type of propulsion between 
caudal and pectoral fins 2

Fin-surface to body-size ratio
(2xPFs) + CFs______________
p/4xBwxBd

Acceleration and/or manoeuvrability 
efficiency 2
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Results

During the study, we captured 3,169 individuals 
representing 14 species in six families (Table 1). These 
species represent the entire set of species reported for the 
system in 14 years of sampling (Zambrano et al., 2006; 
Escalera-Vázquez & Zambrano, 2010). For food acquisition, 
the first three Principal Components described 77 % of the 
total variation (Table 3). The first Component was strongly 
correlated with gut length and oral gape shape, which 
varied inversely. The second Principal Component had a 
strong correlation with oral gape position and eye size. The 
third principal component was correlated with the length 
of the gill raker. For the key function of locomotion, the 
first three Principal Components accounted for 69 % of the 
total variation (Table 3). The first Component correlated 
with aspect ratio of the caudal fin and caudal peduncle 
throttling. The second Component correlated with fin 
surface to body size ratio and pectoral fin position. The 
third Component was correlated with the fin surface ratio.

Table 3. Results of the Principal Component Analysis for 
the functional traits of the key functions: food acquisition 
and locomotion. For each Principal Component, the 
highest correlations (>50) are highlighted in bold.
Functional trait PC 1 PC 2 PC 3

Food acquisition
Explained variance (%) 34.31 24.24 18.13
Oral gape surface -0.36 0.48 -0.30
Oral gape shape -0.53 0.24 0.21
Oral gape position 0.27 0.62 -0.24
Gill raker length 0.01 0.20 0.89
Gut length 0.57 -0.17 0.003
Eye size 0.44 0.51 0.13

Locomotion
Explained variance (%) 30.66 20.92 17.58
Eye position 0.06 -0.33 0.07
Body transversal shape 0.33 -0.12 0.46
Body transversal surface 0.17 -0.09 0.41
Pectoral fin position -0.17 0.60 0.03
Aspect ratio of the pectoral fin 0.48 0.09 -0.33
Caudal peduncle throttling 0.53 0.17 -0.06
Aspect ratio of the caudal fin 0.54 0.14 -0.20
Fin surface ratio 0.14 0.14 0.67
Fins surface to body size ratio -0.08 0.66 0.11

For the two key functions, four groups were recognized 
using cluster analysis (Fig. 2). For food acquisition, B. 
belizanus was the only member of group A (piscivore). All 
species of group B were identified as omnivore-herbivore 
and belonged to the same family (Poeciliidae). Group 
C included three omnivore-carnivore taxonomically 
unrelated species (A. aeneus, R. octofasciata and R. 
guatemalensis). Despite taxonomical differences, three 
species of Cichlidae and the obscure swamp eel (O. 

aenigmaticum) were clustered in the group D (omnivore-
carnivore). For locomotion, O. aenigmaticum was the only 
member of group E (anguilliform locomotion). All species 
of group F belonged to the same family (Poeciliidae) 
except C. tenuis (Rivulidae). Group G included two 
taxonomically unrelated species, A. aeneus (Characidae) 
and R. guatemalensis (Pimelodidae). Group H included 
all species of the Cichlidae family. The MANOVA 
showed significant differences between every group for 
food acquisition (F(18)=407.8; Λ=0.006;  p<0.01) and 
locomotion (F(27)=435.8; Λ=0.002;  p<0.01).

Considering food acquisition and locomotion together, 
we determined six functional groups with different 
ecological characteristics (Table 4). The functional group 
VI had the highest number of redundant species (5) all of 
which belong to the Poeciliidae family. Similarly, high 
redundancy was found within the functional group V, 
grouping all species from the Cichlidae family, except 
for R. octofasciata. In contrast, three functional groups 
were represented by single species: B. belizanus (I), O. 
aenigmaticum (III) and R. octofasciata (IV). Regardless of 
taxonomical differences, A. aeneus and R. guatemalensis 
were representatives of the same functional group (II).

Fig. 2. Cluster analyses of the functional traits data. 
Dendrograms show groups for food acquisition (A, B, C, 
and D) and locomotion (E, F, G, and H). Species identities 
(IDs) correspond to the first letter of the genus and species 
names.
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We recorded all functional groups in both seasons. 
However, permanent pools during the dry season presented 
a significant lower FG-richness (H(3)=956,  p<0.05), lower 
FG- diversity (H(3)=7.86,  p<0.05) and higher FG-evenness 
(H(3)=11.82,  p<0.01) (Table 5). During the dry season 
permanent pools were dominated by group VI (Poeciliidae), 
and temporary pools by group IV (R. octofasciata) (Fig. 3). 
Group II (A. aeneus and R. guatemalensis) presented low 

biomass abundance during the dry season and Group I (B. 
belizanus) was only present in temporary pools, with low 
biomass abundance. During the wet season functional group 
VI dominated in the permanent pools, but group V (Cichlidae) 
dominated in the temporary pools. All functional groups 
were detected in temporary pools during the wet season and 
similar structure was found between habitats, except for an 
inverse proportion between group V and VI. 

Table 4. Functional groups and their ecological characteristics. Letter A-H: result from clustering analysis. *Based on 
functional analysis and fish diet presented in Table 1.

Species Food acquisition Locomotion Functional group Ecological characteristics*

Belonesox belizanus A F I Piscivore, open water habitat in middle and high water column 
level, principally uses pectoral fins for motility.

Astyanax aeneus
C G II Omnivore-carnivore, open water (Aa) and benthic (Rg) habitat, 

principally uses caudal fin for motility. Rhamdia guatemalensis

Ophisternon aenigmaticum D E III Primarily carnivore, anguilliform locomotion, benthic habitat.

Rocio octofasciata C H IV Carnivore, shelter habitat, middle-low water column level.

Parachromis friedrichsthalii
D H V Primarily carnivore, shelter habitat, middle-low water column 

level.Thorichthys meeki
Cichlasoma urophthalmus
Gambusia yucatana

B F VI Omnivore-herbivore, forages near the surface, principally uses 
pectoral fins for motility.

Heterandria bimaculata
Poecilia mexicana
Poecilia orri
Xiphophorus maculatus

Cynodonichthys tenuis ― F ― Principally uses pectoral fins for motility. Essentially nothing is 
known about its feeding habits.

Table 5. Diversity indices applied to functional groups. 
*Significant differences among the four groups (p<0.05).

Water body Season FG-richness FG-diversity FG-evenness

Permanent Dry 1.6±0.5* 0.37±0.3* 0.95±0.04*

Temporal Dry 4.2±0.8 0.92±0.2 0.62±0.15

Permanent Wet 3.8±1.3 0.74±0.4 0.59±0.09

Temporal Wet 3.6±1.1 0.8±0.4 0.65±0.08

Fig. 3. Relative biomass abundance of functional groups 
among habitats and seasons.

Discussion

Our results show functional niche segregation 
among groups, in both food acquisition and locomotion. 
After constructing functional groups, high functional 
redundancy was found within group VI and group V, 
which are represented by members of the Poeciliidae and 
Cichlidae families, respectively. Functional redundancy 
in local communities may lead to greater stability of 
abundance and biomass over time (Rice et al., 2013), since 
the loss of one species can be compensated by another with 
a similar function (Tilman et al., 1997; Hooper et al., 2005). 
In contrast, group I, III and IV were formed by a single 
species (B. belizanus, O. aenigmaticum and R. octofasciata, 
respectively), which represent unique ecological functions 
in this wetland. The loss or addition of functional unique 
species directly affects ecosystem processes (Scherer-
Lorenzen, 2005), thus, these three species are key to 
maintain some aspects of the ecosystem functioning.

Not all species were functionally grouped with 
taxonomical related species. For example, A. aeneus and 
R. guatemalensis occurred in the same functional group 
despite being taxonomically unrelated. The classification 
of species in functional groups transcends taxonomic 
boundaries, but they are not independent of phylogeny 
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in the sense that frequently species in the same family or 
genus tend to share common traits (Bellwood et al., 2002; 
Dumay et al., 2004; Devictor et al., 2010). Our results 
showed this dependency between phylogeny and functional 
attributes within Poeciliidae (omnivore-herbivore and 
middle-high water column level) and Cichlidae (omnivore-
carnivore and middle-low water column level) families. 
A remarkable exception is B. belizanus (Poeciliidae); 
the only strict piscivore of the community, this species 
exhibits a unique function for food acquisition but shares 
functional attributes of locomotion with other members 
of the Poeciliidae family (middle-high water column 
level). Similarly, O. aenigmaticum is the only species with 
anguilliform locomotion but has food-acquisition attributes 
similar to members of the Cichlidae family (omnivore-
carnivore). These results support the advantages of 
clustering species independently for locomotion and food 
acquisition to achieve a higher detail in niche partitioning.

The concept of functional redundancy implies that 
some species may play similar roles in ecosystems 
(Rosenfeld, 2002). However, the functional niche of a 
given species not only depends on ecological processes 
related to morphology or physiology but also is modified 
by demographic attributes and responses to environmental 
factors (Rosenfeld, 2002; Violle et al., 2007). Additionally, 
different species may have the same characteristics in some 
functional aspect, but they can differ in others; therefore, 
redundancy is reduced among species when considering 
various functions simultaneously (Gamfeldt et al., 2008). In 
this sense, to be more redundant, two species should belong 
to the same functional group and have the same range of 
tolerance to the environment (Rosenfeld, 2002). Under this 
assumption, it is always possible to separate two species 
choosing an appropriate niche axis (Morin, 2011). However, 
a relevant task for future research consists in identifying 
the most relevant functional traits linked to ecosystem 
functioning.

Ours results suggest that environmental conditions 
during the dry season in permanent pools may act as 
environmental filters for the fish community, as they had 
a strong effect on FG-richness, FG-diversity and FG-
evenness. Environmental filters restrict both the occurrence 
and abundance of species (Hooper et al., 2005; Mouillot et al., 
2006; Mason et al., 2008). Therefore, when environmental 
filters are strong drivers of community structure, the most 
abundant species have similar niches, allowing them to 
tolerate harsh conditions (Zobel, 1997; Mason et al., 2008). 
Previous studies have shown that even though permanent 
pools are connected to groundwater, environmental 
conditions are characterized by a very low concentration 
of dissolved oxygen (Escalera-Vázquez & Zambrano, 
2010). These pools were dominated by functional group 
VI (Poeciliidae), which can tolerate extreme conditions of 
salinity, temperature and hypoxia (Meffe & Snelson, 1989), 
whereas the species of group III (O. aenigmaticum) is a 
facultative air-breather (Ishimatsu, 2012).

As we hypothesized, functional group structure was 
modified in permeant pools during the dry season, when low 
dissolved oxygen concentration may act as an environmental 
filter. In contrast, during the wet season, substantial expansion 
of habitat occurred and all pools were completely connected 
for at least two months (August and September). During this 
season, our results show a stable functional group structure 
between habitats, a higher FG-richness and FG-diversity, and 
niche partitioning among the structure of functional groups. 
These results support the idea that floods reduce spatial 
variability among local communities (Thomaz et al., 2007), 
and suggest a high availability of food sources and favourable 
environmental conditions. Functional niche partitioning may 
result in a compatible use of resources (Tilman, 1982; Mason 
et al., 2007; Córdova-Tapia et al., 2015), which allow species 
to coexist (MacArthur & Levins, 1967), thus leading to an 
increase in ecosystem productivity and nutrient retention 
(Hooper et al., 2005; Scherer-Lorenzen, 2005). Further 
research is needed to test these particular hypotheses related 
to assembly rules in different habitats and seasons.

Functional groups based on species similarities in 
food acquisition and locomotion allowed us to understand 
niche partitioning within a community. This was useful to 
determine functional redundancy, which was not strictly 
dependent on taxonomical identities. In this tropical 
wetland, the hydrological dynamic changes functional 
groups structure, particularly in permanent pools during 
the dry season, where environmental filtering may play an 
essential role shaping community assembly. 
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Summary  

1. Understanding the mechanisms that structure communities has been a major challenge in 

ecological theory. There are two main hypotheses regarding the deterministic processes that can 

structure communities: limiting similarity and environmental filtering. In wetlands with a clear 

seasonal hydroperiod (wet and dry seasons), fish communities experience successive habitat 

contractions and expansions, with a high mortality rate during the dry season. In the Sian Ka'an 

Biosphere Reserve, several permanent pools serve as refuges for fish during the dry season, 

when they must tolerate harsh conditions.  

2. In this study, we tested the role of environmental filtering in structuring fish communities along 

an environmental gradient in permanent pools. We analyzed fish communities using a functional 

dispersion index weighted by the relative abundance of species, and the results were compared 

against a null model. This method was performed for five permanent pools in three successional 

stages of the dry season. 

3. There was clear environmental differentiation between the wetland and the pools, and an 

environmental gradient became evident as the dry season progressed. At the beginning of the 

dry season, no single community differed significantly in its functional dispersion relative to the 

random expectation. However, as the season progressed, significantly lower functional 

dispersion was recorded at all sites except one. As the season progressed, the community 

structure shifted from a scenario with high functional diversity to a scenario in which dominant 

species share functional attributes that are suited to withstand harsh conditions (herbivore-

omnivores, forage near the surface and tolerance to extreme environmental conditions). 

4. Our study supports the idea that environmental filters have a major role in community structure 

during the dry season. Additionally, it shows the dynamic role of environmental filtering along 

an environmental gradient. We suggest that the functional approach used in this study can be 

applied to a broad range of biological communities to understand the dynamic role of assembly 

rules in structuring communities. 
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Introduction 

Understanding the mechanisms that structure communities has been a major challenge in ecological 

theory (Morin, 2011). In the past decade, there has been a resurgence of interest in community assembly 

theory (HilleRisLambers et al., 2012) related to the recognition that the processes behind community 

assembly are key to understanding ecosystem function and biodiversity maintenance (Fukami, 2004; 

Mason et al., 2008). According to the assembly rules theory, non-random patterns in the composition of 

species suggest assembly processes; thus, when a combination of species taken randomly from a 

regional community cannot exist locally, it can be inferred that an assembly rule is acting on the local 

community (Morin, 2011). There are two main hypotheses regarding the deterministic processes that 

can structure communities: limiting similarity and environmental filters. Both hypotheses have been 

supported by empirical studies (Götzenberger et al., 2012; HilleRisLambers et al., 2012), so the question 

is which of them has a greater influence on the structure of communities at different spatial and 

temporal scales (Mouillot et al., 2007). 

 

The limiting similarity process occurs when there is competitive exclusion among similar species 

(MacArthur & Levins, 1967). Assuming homogenous resource availability, species with high niche 

overlap should be less abundant than species with less overlap (Loreau, 2000; Mason et al., 2008), 

facilitating niche complementarity (Tilman, 1982; Stubbs & Wilson, 2004; Mason et al., 2007). In turn, 

the environmental filtering hypothesis establishes that harsh conditions act as filters, allowing the 

persistence of traits that are necessary to tolerate them; thus, a lower functional diversity is expected 

than would occur by chance (Zobel, 1997). Environmental filters limit both species occurrences and 

abundances (Hooper et al., 2005; Mouillot et al., 2007; Mason et al., 2008). Therefore, if environmental 

filters are responsible for the structure of a community, the most abundant species are expected to have 

similar niches, which allow them to tolerate the conditions imposed by the filter (Zobel, 1997; Mason et 

al., 2008). Studies have shown that environmental conditions drive community structure patterns at a 

regional scale, while interactions between species prevail locally (Brown et al., 2000; Silvertown et al., 

2006; Mason et al., 2007). However, the mechanisms by which assembly rules structure natural 

communities along an environmental gradient remain unclear (Mouchet et al., 2013). 

 

The study of functional diversity today aims to incorporate functional traits in ecological studies 

(Balvanera et al., 2006; Cadotte et al., 2011; Córdova-Tapia & Zambrano, 2015). Furthermore, functional 

diversity has been proposed as a useful framework for understanding the relations among diversity, 
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community structure, and ecosystem functioning (Tilman et al., 1997; Chapin et al., 2000; Díaz & 

Cabido, 2001; Naeem & Wright, 2003). Previous studies have shown the usefulness of functional traits 

in elucidating assembly rules in communities (Bellwood et al., 2002; Hoeinghaus et al., 2007; Mason et al., 

2008; Götzenberger et al., 2012). Thus, functional diversity is an excellent tool for studying the fish 

communities at different trophic levels in natural environments (Duffy, 2002; Petchey et al., 2002; 

Raffaelli et al., 2002; Córdova-Tapia).  

 

Recent approaches attempt to test assembly rules in fish communities using functional diversity and co-

occurrence null models (see Mouillot et al., 2007; Mouchet et al., 2013). However, assembly rules can be 

difficult to detect through co-occurrence patterns due to two reasons: (i) competitive exclusion between 

pairs of species with similar niches may have occurred before the study, and (ii) two similar species are 

likely to coexist regardless of whether one species has a high abundance while the other has low 

abundance or both species have low abundances (Mason et al., 2008). Accordingly, the use of abundance 

rather than co-occurrence patterns could be the key for detecting the effect of assembly rules in the 

structuring of communities (Mason et al., 2008; Laliberté & Legendre, 2010). Similarly, functional 

richness is strongly influenced by the presence/absence of species; thus, a more appropriate approach 

to test assembly rules is based on the functional dissimilarity of species weighted by their relative 

abundance (i.e., functional dispersion, FDis). 

 

The Sian Ka’an Biosphere Reserve (SKBR) provides a unique opportunity for the study of freshwater 

fish communities that do not experience anthropogenic alterations (Zambrano et al., 2006) to 

understand how communities are shaped by assembly rules. In wetlands with a clear seasonal 

hydroperiod (wet and dry seasons), fish communities experience successive habitat contractions and 

expansions, with a high mortality rate during the dry season (Loftus & Kushlan, 1987; Trexler et al., 

2005). In SKBR, several permanent pools are connected with the groundwater system and serve as 

refuges for fish during the dry season, when they must tolerate harsh conditions (Escalera-Vázquez & 

Zambrano, 2010). During the wet season, the whole area is flooded, allowing fish dispersion and the 

colonization of new habitats. Previous studies have suggested that assembly rules have a dynamic role in 

structuring fish communities, in which niche complementarity has a stronger effect during the wet 

season while environmental filtering acts during the dry season. In this study, we combine a functional 

dissimilarity index weighted by relative abundance and contrasted with null models (standardized effect 

size of functional dispersion, SESFDis; Mason et al., 2013) to provide a reliable test for environmental 
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filtering along a stress gradient during the dry season (beginning, middle and end of the season). We 

hypothesize that if the effect of environmental filtering increases in strength while the intensity of hash 

conditions rises, then a reduction in functional dispersion is expected as the dry season progresses.  

 

Materials and methods  

Study site 

Our study was carried out in a freshwater wetland located inside the Sian Ka'an Biosphere Reserve 

(SKBR, total area ~ 5,300 km2), on the eastern coast of the Yucatán Peninsula, Mexico, a calcareous low 

plateau (Fig. 1). Approximately 30 % of the SKBR consists of wetlands with a hydroperiod marked by a 

distinct wet (May to January; maximum rainfall of 377 mm) and a distinct dry season (February to April; 

minimum rainfall of 19 mm) (Escalera-Vázquez & Zambrano, 2010; CONAGUA, 2013). During the 

wet season, heavy rainfall leads to the interconnection of wetlands, freshwater swamp forests and a 

variety of freshwater systems. These wetlands are relatively free from anthropogenic effects, non-native 

species, and have an unaltered hydrological regime (Zambrano et al., 2006). The particular wetland area 

used in our study (~5 km2; 19°48’27.11”N, 87°40’58.17”W) is covered with periphyton mats (Zambrano 

et al., 2006) and a flooded dense matrix of sawgrass (Cladium jamaicense Crantz), gulf-coast spikerush 

(Eleocharis cellulosa Torrey), and cattail (Typha domingensis Persoon) (Escalera-Vázquez & Zambrano, 

2010). Scattered throughout the wetland, there are small permanent pools (~3 m2 and ~50 cm deep) 

called ‘petenes’, which are surrounded by islands that are populated mainly by palm trees (Acoelorrhaphe 

wrightii Grisebach & Wendland). During the dry season these pools disconnect from the wetland and 

serve as refuges for fish species, which must tolerate harsh conditions (Escalera-Vázquez & Zambrano, 

2010). We sampled five of these permanent pools with a mean between-pool distance of 75 m.  

 

Sampling 

Sampling took place at the beginning (February), middle (March) and end (April) of the 2015 dry 

season. To examine changes in environmental conditions during the dry season, we measured depth, 

temperature, dissolved oxygen (DO) and pH in each of the five pools. Depth (cm) was measured with a 

pre-measured heavy rope. Temperature, DO, and pH were measured using a multiparameter sonde 

(HANNA HI-9828) placed at 20 cm below water surface. Three independent samples were taken within 

each pool between 10:00 and 13:00 hours. This procedure was repeated for three consecutive days. For 

comparison, we used the same protocol in one temporal pool of the main wetland. This pool was 

located at 50 meters from the nearest permanent pool. This site was selected as previous studies have 

https://en.wikipedia.org/wiki/Rope
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shown that it’s depth (>60 cm) allow it to maintain water during the dry season (Córdova-Tapia & 

Zambrano, 2016). 

 

Fish sampling was performed using four un-baited Gee’s minnow traps (42 cm, 2 mm mesh), two of 

which had a funnel-entrance diameter of 3 cm, and two with an entrance of 4 cm. Traps were set for 24 

hours (a sampling period) and repeated for three consecutive days in each pool. Traps were only 

partially submerged to avoid fish mortality due to low oxygen concentrations prevailing at night. At the 

end of each sampling period, individuals were collected, identified according to Schmitter-Soto (1989) 

and then released in situ to avoid disturbing the community structure. This method has proved to be 

efficient and robust to sample fish in this system due to the small size of the pools (~3 m2 in area and 

~50 cm deep), and the relatively short life-span and small size (< 10 cm total length) of the fish species; 

all species recorded in the system have been caught using this method in previous studies (Zambrano et 

al., 2006; Escalera-Vázquez & Zambrano, 2010; Córdova-Tapia & Zambrano, 2016). 

 

 

Fig. 1. Geographic location of study site (white star) in Sian Ka’an Biosphere Reserve, Quintana Roo State, 

Eastern Mexico. Dotted lines in state map depict the SKBR. Dotted lines in detail map are unpaved roads. 
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Functional characterization 

The functional characterization of the species was derived from the database in Córdova-Tapia & 

Zambrano (2016). The sampling for that study was performed using 25 un-baited minnow traps set for 

24 hours for five consecutive days during May 2013. The functional characterization of fish species was 

based on the method proposed by Villéger et al. (2010), which considers 21 morphological 

measurements to calculate 15 functional traits (ecomorphological indices). For our analysis, however, we 

did not divide traits into different key functions (food acquisition and locomotion) to account for the 

complete functional variation in each species (Table 1) (Gatz 1979, Webb 1984, Kramer & Bryant 1995, 

Fulton et al. 2001, Sibbing & Nagelkerke 2001, Karpouzi & Stergiou 2003, Dumay et al. 2004, Boyle & 

Horn 2006, Villéger et al. 2010). See Córdova-Tapia & Zambrano (2016) for a complete description of 

the method, morphological measurements and ecomorphological indices used for functional 

characterization. 

 

Table 1. List of functional traits and their ecological meaning. 

Functional trait Ecological meaning Reference 

Oral gape surface Nature/size of food items 1,2 

Oral gape shape Capturing method of food items 1 

Oral gape position Feeding method in the water column 2, 3 

Gill raker length Filtering ability or gill protection 2, 3 

Gut length Processing of energy poor resources 4 

Eye size Prey detection 2, 5 

Eye position Vertical position in the water column 6 

Body transversal shape Vertical position in the water column and hydrodynamism 3 

Body transversal surface Mass distribution along the body for hydrodynamism 2 

Pectoral fin position Pectoral fin use for maneuverability 7 

Aspect ratio of the pectoral fin Pectoral fin use for propulsion 2, 8 

Caudal peduncle throttling Caudal propulsion efficiency through reduction of drag 9 

Aspect ratio of the caudal fin Caudal fin use for propulsion and/or direction 9 

Fin surface ratio Main type of propulsion between caudal and pectoral fins 2 

Fin surface to body size ratio Acceleration and/or maneuverability efficiency 2 

1: Karpouzi & Stergiou 2003; 2: Villéger et al. 2010; 3: Sibbing & Nagelkerke 2001; 4: Kramer and Bryant 1995;  

5: Boyle & Horn 2006; 6: Gatz 1979; 7: Dumay et al. 2004; 8: Fulton et al. 2001; 9: Webb 1984. 
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Data analysis 

For the statistical comparisons of depth, temperature, dissolved oxygen and pH, the mean of each 

variable was calculated for each pool in every stage of the dry season. As small differences were found 

among the permanent pools, we decided to group all pools and compare them to the main wetland. To 

test for differences in environmental variables (depth, temperature, dissolved oxygen and pH) a t-test 

was performed for each stage to compare the group of pools and the wetland. To test for significant 

differences among the stages for the pools and the wetland, a generalized linear model (GLM) with 

repeated measures was performed. 

 

The use of functional traits combined with null models can provide a strong tool for testing assembly 

rules in communities (Götzenberger et al., 2011). In this study, we used functional dispersion as an 

indicator of functional dissimilarity within communities and calculated the standardized effect size based 

on a randomized procedure. Functional dispersion (FDis) is an index that combines functional evenness 

(i.e., the regularity of the abundance distribution in the functional space) and functional divergence (i.e., 

the functional similarity of the dominant species in a community); it is independent of species richness 

and can be calculated by using any distance or dissimilarity measure, any number of traits, and from 

different trait types (Laliberté & Legendre, 2010). FDis is the mean distance of individual species to the 

centroid of all species in a multidimensional trait space; it accounts for species abundances by 

positioning the centroid toward the more abundant species and weighting the distances of individual 

species by their relative abundance. According to Laliberté and Legendre (2010), the weighted centroid 

of the species × trait matrix (X=[xij]) is computed as follows: 

 

𝑐 = [𝑐𝑖] =
∑𝑎𝑗𝑥𝑖𝑗

∑𝑎𝑗
       (eqn 1) 

 

where c is the weighted centroid in the i-dimensional space, aj is the abundance of species j, and xij is the 

attribute of species j for trait i. FDis is the weighted mean distance to the weighted centroid, c, and is 

computed as 

 

𝐹𝐷𝑖𝑠 =
∑𝑎𝑗𝑧𝑗

∑𝑎𝑗
           (eqn 2) 
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where aj is the abundance of species j and zj is the distance of species j to the weighted centroid, c. The 

computations were performed using the R package FD (Laliberté et al., 2015). 

 

The FDis values were compared to a null model in which the abundances were randomized across 

species but remained fixed within sites (after Mason et al., 2008). This procedure maintains the total 

abundance, species richness and functional richness of the observed communities identical to the 

randomized communities, thus producing a pure measure of the functional divergence based on the 

distribution of abundance (Laliberté & Legendre, 2010). We computed 1000 randomized communities 

for each site, and the FDis was calculated for each of these communities; the mean and standard 

deviation were used to calculate the standardized effect size of FDis (SESFDis) (Gotelli & McCabe, 

2002). The SESFDis index provides a reliable test for changes in assembly processes along stress 

gradients (Mason et al., 2013). This method was repeated separately for each site as follows: 

 

𝑆𝐸𝑆𝐹𝐷𝑖𝑠 =
𝑂𝑏𝑠𝐹𝐷𝑖𝑠−𝑒𝑥𝑝𝐹𝐷𝑖𝑠

𝑆𝐷𝑒𝑥𝑝𝐹𝐷𝑖𝑠
        (eqn 3) 

 

where ObsFDis is the FDis from the observed data, expFDis is the mean of FDis for the 1000 randomized 

communities and SDexpFDis is the standard deviation of FDis for the 1000 simulated communities. To 

determine if the observed FDis was lower than expected by chance, we used a one-tailed test, in which 

values below the confidence interval (-1.645) are considered statistically significant at P<0.05 (Veech, 

2012). Additionally, we analyzed the overall effect among stages using a Mann-Whitney U test at 

α=0.05. This method provides an empirical test for the environmental filter hypothesis, as local 

communities with negative SESFDis values indicate a lower functional dispersion than expected by 

chance, thus implying that dominant species have a higher functional similarity.  

 

Results 

A total of 2,828 individuals representing 12 species in six families were captured (Table 2). Only two 

species that had been previously reported in this system, Cichlasoma urophthalmus and Poecilia orri 

(Escalera-Vázquez & Zambrano, 2010; Córdova-Tapia & Zambrano, 2016) were absent from our 

collections. Overall, the relative abundance of species showed a shift in the dominant species structure 

along the successional stages of the dry season (Table 3). As the dry season progressed, a clear decline in 

abundance was observed for A. aeneus and R. octofasciata. In contrast, a clear increase in the abundance of 
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H. bimaculata and X. maculatus occurred. In February, the functional group VI (represented by members 

of the Poeciliidae family; Córdova-Tapia & Zambrano, 2016) accounted for 51% of the total fish 

abundance, whereas in April, this group represented 91% of the total abundance. In general, at the end 

of the dry season, the communities were dominated by three species, X. maculatus, H. bimaculata, and G. 

yucatana.  

 

 

Table 2. List of species, authorities and body forms in scale (grey bars represent 5 cm). 

 
Family Species (authorities)                              Body Form   

Characiformes     

  Characidae Astyanax aeneus (Günther, 1860)   

Cyprinodontiformes     

  Poeciliidae Belonesox belizanus (Kner, 1860)   

    Gambusia yucatana (Hubbs, 1936)   

    Heterandria bimaculata (Heckel, 1848)   

    Poecilia mexicana (Steindachner, 1863)   

    Xiphophorus maculatus (Günther, 1866)   

  Rivulidae Cynodonichthys tenuis (Meek, 1904)   

Perciformes     

  Cichlidae  Rocio octofasciata (Regan, 1903)   

    Thorichthys friedrichsthalii (Heckel, 1840)   

    Thorichthys meeki (Brind, 1918)   

Siluriformes     

  Heptapteridae Rhamdia guatemalensis (Günther, 1864)   

Synbranchiformes     

  Synbranchidae Ophisternon aenigmaticum    

    (Rosen & Greenwood, 1976) 
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Table 3. Relative abundance of species and functional groups in pools among stages.  

Species 

Functional 

Group* February March April 

Belonesox belizanus I 0.4 0.3 0.1 

Astyanax aeneus  
II 

12.7 3.8 2.5 

Rhamdia guatemalensis  1.3 0.0 0.0 

Ophisternon aenigmaticum  III 0.1 0.6 0.5 

Rocio octofasciata  IV 30.4 6.5 5.8 

Thorichthys friedrichsthalii 
V 

3.5 0.0 0.3 

Thorichthys meeki 0.9 0.2 0.0 

Gambusia yucatana  

VI 

16.8 23.1 15.1 

Heterandria bimaculata  19.3 28.7 30.8 

Poecilia mexicana 1.0 3.9 2.2 

Xiphophorus maculatus  13.6 32.8 42.8 
*Functional groups according to Córdova-Tapia & Zambrano, 2016.  

 

There was clear environmental differentiation between the wetland and the pools (t-test; Table 4). 

Except for depth, these differences were statistically significant, and this occurred right from the onset 

of the dry season. In general, the wetland had a lower depth and a higher temperature, while the pools 

had a lower dissolved oxygen concentration and a lower pH. As the season progressed, the pools 

showed an environmental gradient, with a significant reduction (GLM repeated measure) in depth 

(F=5.32, P<0.05), an increase in temperature (F=6.64, P<0.05), and a reduction in pH (F=11.93, 

P<0.05); the dissolved oxygen concentration did not show a clear trend among the stages. The wetland 

conditions, on the other hand, showed a reduction in depth (F=75.64, P<0.05) and a decrease in the 

dissolved oxygen concentration (F=308, P<0.05).  

 

The functional dispersion in most pools (4/5) decreased significantly by the end of the dry season 

(Figure 2). At the beginning of the dry season, no single community differed significantly in its FDis 

relative to the random expectation. However, as the season progressed, significant differences were 

recorded at all sites except for site 5. Individually, these sites showed a lower FDis than expected by 

chance. The same effect became apparent when the five pools were considered together.  
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Table 4. Mean and standard deviation of environmental variables in pools and the 
wetland during each stage of the dry season. 

    February March April 

Depth                                              
(cm) 

Pools 60±14ᵃ 59±12ᵃ ɸ 50±7ᵇ ɸ 

Wetland 62±5.3ᵃ 38±2.1ᵇ 35±0.6ᵇ 

 
    Temperature                

(°C) 

Pools 26.1±0.3a ɸ 27±1.2ᵃ ɸ 27.4±0.7b ɸ 

Wetland 27.7±0.4 29.1±1.6 29.8±1.7 

 
    Dissolved 

Oxygen (mg/l) 

Pools 0.8±0.2ᵃ ɸ 1.1±0.3ᵇ ɸ 0.7±.01ᵃ ɸ 

Wetland 6.0±0.1ᵃ 4.3±0.2ᵇ 1.7±0.2ᶜ 

 
    

pH 
Pools 7.4±0.1ᵃ ɸ 7.3±0.1ᵇ ɸ 7.2±0.1ᵇ ɸ 

Wetland 7.6±0.2 7.8±0.1 7.7±0.1 

Different superscript letters (a, b, c) indicate significant differences among stages (GLM 

repeated measure), and superscript ɸ indicates differences between pools and wetland (t-
test). Significant differences at P<0.05. 

 

 

 

 

 

Figure 2. Standardized effect size values for functional dispersion (SESFDis) across communities for each pool. 

Negative SESFDis indicates that the observed value was lower than that expected at random. F: Febrary; M: 

March; A: April; *: One-tailed test P<0.05; †: Mann-Whitney test  P<0.05. 
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Discussion 

Our study supports the idea that environmental filters have a major role in community structure as 

environmental conditions worsen. We found a reduction in functional dispersion among the 

successional stages of the dry season. Furthermore, at the end of the dry season, no single pool had a 

significantly higher functional dispersion than expected by chance, indicating that niche 

complementarity effects did not play a dominant role in structuring the communities in this season. 

Biologically, this means that as the season progresses, the community structure shifted from a scenario 

with high functional diversity to a scenario in which dominant species share functional attributes that 

are suited to withstand harsh conditions (herbivore-omnivore, forage near the surface and tolerance to 

extreme environmental conditions). The consistency of these results across sites with different 

community structures at the beginning of the season supports the environmental filtering hypothesis. 

Additionally, these results suggest that environmental filtering increases in importance as environmental 

conditions worsen because significant differences between the observed and the null model were found 

only during the middle and end of the dry season.  

 

Environmental filters restrict both the occurrence and abundance of species (Hooper et al., 2005; 

Mouillot et al., 2007; Mason et al., 2008). When environmental filters are strong drivers of community 

structure, the most abundant species have similar niches, allowing them to tolerate harsh conditions 

(Zobel, 1997; Mason et al., 2008). Our results are consistent with studies that explore the role of 

environmental filters in structuring communities in coastal lagoons (Mouillot et al., 2007; Mouchet et al., 

2013) but contrast with those conducted in lakes, where niche complementarity has been found to be 

important for species coexistence (Mason et al., 2008). In spite of the clear differences in the dynamics 

of the environmental characteristics in lakes, lagoons and wetlands, studies using functional traits to test 

assembly rules in wetlands have been scarce. Wetlands can be studied as a disturbance-influenced 

system, which may prevent competitive exclusion among species with similar niches (Roxburgh et al., 

2004; Mouillot et al., 2013). Thus, disturbance dynamics in wetlands may be the key to understanding 

when environmental filtering has a strong effect on community assembly. A previous study in the same 

wetland based on functional groups showed that niche complementary may be an important driver of 

community structure in the wet season, when there is a high availability of food sources and favorable 

environmental conditions (Córdova-Tapia & Zambrano, 2016).  
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The environmental gradient in this system is related to a decrease in water level, an increase in 

temperature, and a decrease in the dissolved oxygen concentration. These environmental conditions are 

interdependent: a reduction in depth has an effect on the temperature, as the Sun can heat a greater 

proportion of the water, and as a result, a decrease in the dissolved oxygen concentration is expected 

(Wetzel, 2001). In addition to important changes over time, we found clear differences in the 

environmental conditions between the wetland and the pools that follow this same pattern. Previous 

studies have shown that even though permanent pools are connected to the groundwater, they are 

characterized by a low concentration of dissolved oxygen (Escalera-Vázquez & Zambrano, 2010), most 

likely because of high temperatures. Low oxygen concentration is a direct threat to aquatic organisms 

and may have lethal effects on aquatic organisms (fish, macroinvertebrates and zooplankton) (Rao et al., 

2014; Ding et al., 2016). The dissolved oxygen concentration in the pools was consistently lower than 1 

mg/l throughout the season, suggesting that the communities within the pools were experiencing harsh 

conditions prior to the beginning of the study. What is clear, however, is that the DO concentration is 

highly likely to be working as an environmental filter that is gaining a more important role as time 

passes and the intensity of harsh conditions increases (Mouillot et al., 2013).  

 

Disturbances tend to affect some species differentially as a likely result of their disparities in biology and 

physiology (Mouillot et al., 2013). Among the multiple causes of interspecific variation in species 

responses to environmental disturbances (e.g., historical abundance or geographical range), species 

biological attributes (i.e., phylogeny, ecology and physiology) most likely play a central role (Purvis et al., 

2000; Mercado-Silva et al., 2012; Sirot et al., 2015). Different species may share some functional 

characteristics but can differ in others; therefore, redundancy is reduced among species when 

considering various functions simultaneously (Gamfeldt et al., 2008). In this sense, two species that 

belong to the same functional group can differ in their range of tolerance to the environment, making 

them less redundant (Rosenfeld, 2002). According to a previous study, the three species that were 

dominant at the end of the dry season (X. maculatus, H. bimaculata, and G. yucatana) are members of the 

same functional group and belong to the same family (Poeciliidae); their functional traits can be 

summarized as follows: they are herbivore-omnivores, forage near the surface, and principally use 

pectoral fins for motility (Córdova-Tapia & Zambrano, 2016). The fact that these species are 

functionally similar is relevant in showing that competition between them does not play a central role in 

community structure during the months over which environmental conditions worsen. Indeed, 

members of the Poeciliidae family can tolerate extreme conditions of salinity, temperature and hypoxia 
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(Meffe & Snelson, 1989). Thus, these species may tolerate a reduction in food availability because they 

have a broad trophic niche and can feed from allochthonous food items that fall from the surrounding 

vegetation. This functional group may be considered redundant in functional traits related to 

locomotion and food acquisition, two of the biological functions used for classifying them in the same 

group; however, they can also be considered redundant in functional traits related to the tolerance of 

low oxygen concentrations, the main environmental stressor found at this particular site. 

Our results show that the role of the environmental filters in structuring communities is dynamic along 

the successional stages of the dry season; therefore, an interesting topic for further research is to 

determine if assembly rules change with the beginning of the wet season, when a substantial expansion 

of habitat occurs and all pools are completely connected. In contrast to the dry season, previous studies 

suggest that the spatial variability among local communities is reduced during the wet season, and there 

is a high availability of food sources and favorable environmental conditions (Córdova-Tapia et al., 

2016). The functional approach used in this study allowed us to test assembly rules along an 

environmental gradient that develops over time as seasons progress over the year. We suggest that the 

functional approach used in this study can be applied to a broad range of biological communities to 

understand the dynamic role of assembly rules in structuring communities.  
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Discusión general 

 

El enfoque de la diversidad funcional aplicado a la ecología de comunidades ha tenido un gran 

crecimiento en los últimos años (Capitulo II). Por un lado, hay un conjunto creciente de evidencias 

empíricas sobre el papel que juega el estudio de la diversidad funcional en el esclarecimiento de la 

relación entre los patrones de las comunidades y sus procesos; por el otro, existen conceptos 

provenientes de ese campo que son útiles para entender la relación entre la biodiversidad, la estructura 

de las comunidades y el funcionamiento de los ecosistemas. Una de las aplicaciones más importantes del 

concepto de diversidad funcional en la teoría ecológica de comunidades radica en que éste permite 

poner a prueba las reglas de ensamblaje a diferentes escalas espaciales y temporales. 

 

Uno de los conceptos clave del campo teórico de la diversidad funcional es el de redundancia funcional, 

el cual implica que varias especies pueden desempeñar funciones similares en los ecosistemas 

(Rosenfeld, 2002). A pesar de ser central en la diversidad funcional, esta idea necesita algunas 

puntualizaciones. La primera de ellas es que el nicho funcional de una especie no sólo depende de los 

procesos ecológicos relacionados con su morfología o fisiología, sino también de sus atributos 

demográficos y las respuestas a los factores ambientales (Rosenfeld, 2002; Violle et al., 2007). Además, 

diferentes especies pueden tener las mismas características en algún aspecto funcional, pero pueden 

diferir en otros. Todo esto implica que se puede reducir la redundancia entre las especies cuando se 

consideran varias funciones simultáneamente (Gamfeldt et al., 2008). En este sentido, para que dos 

especies sean más redundantes entre ellas, éstas deben pertenecer al mismo grupo funcional y tener el 

mismo intervalo de tolerancia al ambiente (Rosenfeld, 2002). Si consideramos que todas las especies son 

diferentes en alguna de sus características, entonces siempre será posible separarlas con la elección de un 

eje de nicho apropiado (Morin, 2011). Es decir, si la escala de variación se reduce cada vez más, 

entonces la clasificación funcional terminaría siendo igual a la taxonómica. Por lo tanto, dos preguntas 

relevantes que requiere de una mayor profundización son ¿qué tan precisa debe ser la clasificación 

funcional de las especies? y, ¿qué información ecológica se pierde o se gana con el cambio de escala?  

 

En la comunidad de peces de los humedales de la Reserva de la Biósfera de Sian Ka’an se observa una 

clara segregación de nichos, tanto en la obtención de alimento como en la locomoción (Capítulo III). 

Por un lado, se observó la existencia de una redundancia funcional alta entre los miembros de las 

familias Poeciliidae y Cichlidae; por el otro, tres especies (B. belizanus, O. aenigmaticum y R. octofasciata) 
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representaron funciones ecológicas únicas para este humedal. Los resultados muestran una dependencia 

entre la filogenia y los atributos funcionales en los poecílidos (omnívoros-herbívoros que forrajean cerca 

de la superficie y utilizan principalmente las aletas pectorales para desplazarse) y cíclidos (principalmente 

carnívoros que utilizan refugios como hábitat y se desplazan en la parte media y baja de la columna de 

agua). A partir de esta dependencia se podrían generar nuevas preguntas relacionadas con la magnitud 

de la señal filogenética en los distintos atributos funcionales (Sternberg y Kennard, 2013). Estos 

resultados confirman la necesidad de considerar distintos rasgos o funciones para lograr un mejor 

entendimiento en la división o separación de los nichos (Gamfeldt et al., 2008; Mason et al., 2008; 

Villéger et al., 2010). Por ejemplo, el poecílido B. belizanus es la única especie estrictamente piscívora de 

la comunidad. Si bien esta especie representa una función única para la adquisición de alimentos, 

comparte atributos funcionales de locomoción con otros miembros de la familia Poecilidae. De forma 

similar, O. aenigmaticum es la única especie que presenta una locomoción anguiliforme, pero comparte 

atributos de obtención de alimento con miembros de la familia Cichlidae.  

 

El hecho de que una comunidad pueda tener cambios en la diversidad taxonómica y mantener estable 

su diversidad funcional (Villéger et al., 2010) sugiere que las reglas de ensamblaje podrían estar actuando 

a nivel funcional, por lo que la detección de estas reglas utilizando una aproximación taxonómica es 

poco probable (Nyström, 2006). Los resultados de esta investigación muestran que en los humedales de 

Sian Ka’an la temporalidad modifica tanto la estructura de las comunidades como el papel que juegan las 

reglas de ensamblaje (Capítulo III). En la temporada de lluvias la estructura de grupos funcionales es 

estable entre hábitats y existe tanto una mayor riqueza y como una diversidad más grande de grupos 

funcionales. Esto sugiere que la similitud limitante podría tener un papel importante en la estructura de 

las comunidades. Durante la temporada de secas el efecto encontrado fue el opuesto; en esta temporada 

se detectó una disminución en la riqueza y la diversidad de grupos funcionales en las pozas 

permanentes. Esto sugiere que los filtros ambientales pueden ser los responsables de la estructura de las 

comunidades de peces durante la época en la que las condiciones ambientales son adversas. 

 

Si los filtros ambientales son responsables de la estructura de una comunidad, se espera que las especies 

más abundantes tengan nichos funcionales similares que les permitan tolerar las condiciones impuestas 

por el filtro (Mason et al., 2008). Durante la temporada de secas, en las pozas permanentes se registró 

una reducción en la dispersión funcional conforme avanza la temporada, lo que indica que el papel que 

juegan los filtros ambientales en la estructura de la comunidad es dinámico y se vuelve más importante 
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conforme las condiciones ambientales se tornan más severas (Capítulo IV). El gradiente ambiental que 

se genera con el paso de la temporada de secas está caracterizado por una reducción en la profundidad, 

un aumento en la temperatura y una disminución en la concentración de oxígeno. Con el avance de la 

temporada, las comunidades pasaron de un escenario con diversidad funcional alta a un escenario con 

redundancia funcional evidente, en el que las especies dominantes comparten los mismos atributos 

funcionales. Estos atributos son los adecuados para tolerar condiciones extremas de salinidad y 

temperatura, hipoxia y reducción en la disponibilidad de alimento (Meffe y Snelson, 1989) (Capítulo 

III). 

 

Uno de los resultados más importantes de este estudio es que, independientemente de la estructura de 

las comunidades al inicio de la temporada de secas, todas las comunidades presentan una estructura 

funcional similar al final de la temporada (Capítulo IV). En otras palabras,  la estructura funcional de las 

comunidades se fue transformando hasta coincidir en una región común del espacio funcional. Esto 

sugiere que los filtros ambientales determinan qué región del espacio funcional es clave para la 

supervivencia de los organismos. Al final de la temporada de secas, las mismas tres especies fueron 

dominantes en todos los sitios (Xiphophorus maculatus, Heterandria bimaculata y Gambusia yucatana), las 

cuales representan un mismo grupo funcional (Capítulo III). A partir de estos resultados, una de las 

preguntas que surgen y que requieren de una investigación futura es ¿qué relación tiene la variación 

intraespecífica de los rasgos con la supervivencia en estas espacies dominantes? 

 

A la luz de los resultados obtenidos en esta investigación, se puede, de manera análoga a los paisajes 

epigenéticos propuestos por Waddington (1957), pensar en paisajes funcionales en ecología de 

comunidades. Waddington propuso la metáfora del paisaje epigenético para ilustrar la trayectoria de la 

diferenciación celular durante el desarrollo embrionario. En esta metáfora, una canica es colocada sobre 

un paisaje cuya topografía está determinada por los distintos factores ontogenéticos. La topografía del 

paisaje representa los estados (cuencas) con mayor probabilidad de ocurrencia (atractores) (Villareal et 

al., 2012). En el caso de la ecología de comunidades, la canica representaría la estructura funcional de 

una comunidad. De manera práctica, Así, esta estructura podría estimarse con base en el centroide 

ponderado (Capítulo IV), el cual sintetiza tanto los rasgos funcionales como la abundancia de las 

especies de una comunidad (Laliberté y Legendre, 2010). Así, el paisaje representaría la variación 

funcional de todas las especies de la comunidad y su topografía estaría determinada por la probabilidad 

de ocurrencia de las estructuras funcionales de las comunidades naturales. Esta probabilidad podría ser 
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calculada utilizando los datos de los centroides y aplicando una estimación de funciones de densidad (p. 

ej. Kernel). De esta forma se podría empezar a desarrollar una aproximación para la construcción de 

paisajes funcionales. 

 

Con base en los resultados de este estudio se puede inferir que la topografía del paisaje sería dinámica y 

dependería de las condiciones ambientales, las interacciones biológicas y la estocasticidad. Por ejemplo, 

un paisaje funcional construido con base en las comunidades de peces de las pozas permanentes durante 

la temporada de secas mostraría un valle en la región del espacio funcional en donde se encuentran los 

rasgos de la familia Poecillidae, lo que indicaría una mayor probabilidad de encontrar comunidades 

cuyas especies dominantes tengan rasgos funcionales para tolerar los filtros. Con la llegada de la 

temporada de lluvias, la topografía del paisaje cambiaría favoreciendo otras estructuras funcionales. La 

construcción de estos paisajes podría conducir hacia un avance en la forma en la que se describen los 

mecanismos y los procesos que estructuran las comunidades naturales. Así mismo, podría generar 

nuevas preguntas relacionadas con las propiedades del paisaje y cómo estas pueden explicar el 

mantenimiento y pérdida de la biodiversidad. 

 

En síntesis, y en relación con el objetivo principal de esta investigación, el análisis integrado de los tres 

estudios parciales permite concluir que: 1) los procesos que estructuran las comunidades lo hacen a nivel 

de funciones y no de especies; 2) los filtros ambientales no determinan qué especies sobreviven en un 

sitio, sino cuál es la combinación más adecuada de rasgos funcionales que permiten a un organismo 

sobrevivir en él; y 3) las reglas de ensamblaje operan de forma dinámica sobre las comunidades, tanto 

espacial como temporalmente; esta heterogeneidad podría explicar el mantenimiento de la biodiversidad 

en sistemas naturales. Estas tres conclusiones inciden de manera directa en la teoría ecológica y pueden 

ser puestas a prueba en otras comunidades biológicas. 
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