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Sinopse: 

Este trabalho explorou as implicações do conceito de fator 

limitante em estudos ecológicos observacionais, com 

particular atenção à variação da abundância de três espécies 

de cupins que constroem ninhos conspícuos ao longo de 

gradientes de textura do solo, estoque de alimento e 

disponibilidade de espaço em uma floresta de terra firme 

próxima a Manaus, Amazonas. 
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Resumo 

 

A teoria ecológica sugere que a resposta biológica à variação ambiental está 
frequentemente sujeita à interação entre fatores limitantes, mas as implicações metodológicas 
disto para o estudo da distribuição das espécies são controversas. Este trabalho usa padrões de 
variação espacial das abundâncias de uma espécie de palmeira (Arecaceae) e uma espécie de 
ácaro de solo (Acari) para motivar uma simulação que mostra como processos determinísticos 
podem gerar padrões aparentemente aleatórios, dificultando análises ecológicas. A regressão de 
quantil é sugerida como um método que leva em conta este fenômeno, sendo então aplicada ao 
estudo da limitação da abundância em três espécies de cupim que constroem ninhos conspícuos, 
Anoplotermes banksi (Emerson), Neocapritermes braziliensis (Snyder) e Labiotermes labralis 
(Holmgren), ao longo de gradientes de teor de argila do solo, alimento (teor de matéria orgânica 
do solo para as espécies humívoras A. banksi e L. labralis, e volume de madeira morta caída para 
a espécie xilófaga N. braziliensis), e tamanho mediano da colônia (um índice para a saturação do 
espaço pelos territórios coloniais). Também se considerou como diferentes definições de 
abundância (ninhos ou indivíduos) afetam os padrões observados. Anoplotermes banksi teve 
43,35 ninhos/ha, 1.573.393 indivíduos/ha, e 1,97 kg/ha; N. braziliensis teve 14,32 ninhos/ha, 
1.310.986 indivíduos/ha e 4,04 kg/ha (usando dados de biomassa de uma espécie ligeiramente 
menor, N. talpoides); e L. labralis teve 3,35 ninhos/ha, 815.898,7 indivíduos/ha, e 3,95 kg/ha. As 
abundâncias de ninhos e indivíduos foram altamente redundantes para A. banksi e N. braziliensis, 
bem como suas respostas aos gradientes. Já os padrões de L. labralis foram mais variáveis, 
dependendo da definição de abundância. As respostas das três espécies aos gradientes de textura 
do solo e alimento foram predominantemente bimodais, sugerindo um efeito indireto mediado 
pela umidade do solo no primeiro caso, e exclusão das partes intermediárias do gradiente por 
espécies com maior habilidade competitiva no segundo. As três espécies apresentaram respostas 
unimodais ao gradiente de tamanho mediano da colônia, refletindo competição intraespecífica 
por espaço. Além disto, a abundância de ninhos e indivíduos diminuiu em função do tamanho 
corporal da espécie. Estes resultados alertam para os perigos de descrições simplistas das 
respostas das espécies e sugerem um desacoplamento entre as dinâmicas populacionais nos níveis 
de ninhos e indivíduos com o aumento do tamanho corporal em cupins. 
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Abstract 

 

Environmental effects on the nest abundances and biomasses of three nest-building termite 
species (Insecta: Isoptera) in a non-flooded forest in Central Amazonia. 
 

Ecological theory suggests that biological responses to environmental variation are 
frequently subject to interactions among limiting factors, but its methodological implications for 
the study of species distributions are controversial. This work uses patterns of spatial variation in 
abundance of a palm (Arecaceae) and a soil mite species (Acari) to motivate a simulation that 
shows how deterministic processes can generate apparently random patterns, hampering 
ecological analysis. Quantile regression is suggested as a method that takes this phenomenon into 
account, being then applied to the study of abundance limitation in three species of nest-building 
termite, Anoplotermes banksi (Emerson), Neocapritermes braziliensis (Snyder) and Labiotermes 
labralis (Holmgren), along gradients of soil clay content, food (soil organic matter content for the 
humivorous A. banksi and L. labralis, and volume of fallen dead wood for the xylophagous N. 
braziliensis), and median colony size (a proxy for space saturation by colonial territories). It was 
also considered how different definitions of abundance (nests or individuals) affect the observed 
patterns. A. banksi had 43.35 nests/ha, 1,573,393 individuals/ha, and 1.97 kg/ha; N. braziliensis 
had 14.32 nests/ha, 1,310,986 individuals/ha and 4.04 kg/ha (using biomass data from a slightly 
smaller species, N. talpoides); and L. labralis had 3.35 nests/ha, 815,898.7 individuals/ha, and 
3.95 kg/ha. Abundances of nests and individuals were highly redundant in A. banksi and N. 
braziliensis, as well as their responses to the gradients. L. labralis patterns were more variable, 
depending on the definition of abundance. Responses of the three species to the gradients of soil 
texture and food were predominantly bimodal, suggesting an indirect effect mediated by soil 
moisture in the first case, and exclusion from the mesic portions of the gradient by species with 
higher competitive ability in the latter. The three species showed unimodal responses to median 
colony size, refletinc intraspecific competition for space. Besides, nest and individual abundances 
decreased as a function of body size. These results caution against simplistic descriptions of 
species responses and suggest a decoupling between the population dynamics at the levels of 
nests and individuals with increasing body size in termites. 
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Introdução 

 

A abundância dos organismos varia no espaço. A trivialidade desta observação, porém, 

diz pouco a respeito de suas causas, e nisto jaz uma das motivações fundamentais à ecologia 

(Scheiner & Willig, 2008). Populações biológicas tendem a crescer geometricamente, a menos 

que sejam restringidas de algum modo (Malthus, 1798). Assim, a variação espacial da 

abundância reflete os efeitos de fatores que limitam o tamanho de diferentes populações em 

diferentes locais (Krebs, 2002). O efeito simultâneo dos múltiplos fatores limitantes que atuam 

sobre uma espécie determina um conjunto de circunstâncias no qual ela é capaz de sobreviver e 

se reproduzir indefinidamente: o nicho (Hutchinson, 1957). Logo, a distribuição de uma espécie 

no espaço geográfico pode ser usada para inferir aspectos do seu nicho no espaço ambiental, e 

vice-versa (Colwell & Rangel, 2009). 

O estudo da distribuição das espécies permite descrever os processos subjacentes à 

organização espacial dos seres vivos e, com base nisto, prever e eventualmente controlar 

fenômenos naturais de interesse. Aplicações recentes incluem inferências sobre as áreas atuais de 

distribuição de diferentes espécies (Elith & Leathwick, 2009), a predição de mudanças em tais 

distribuições perante mudanças climáticas (Lawler et al., 2009), a antecipação de incursões de 

espécies invasoras (Peterson, 2003), e o suporte à elaboração de planos de conservação da 

biodiversidade (Rodríguez et al., 2007). Não obstante, as relações entre teorias ecológicas, 

métodos analíticos e achados empíricos nem sempre são claras (Austin, 2002; Hirzel & Le Lay, 

2008). Deste modo, é importante que o estudo da distribuição de espécies seja orientado por 

bases teóricas explícitas. 

As dimensões do nicho podem ser tanto bióticas quanto abióticos, e seus efeitos sobre a 

abundância tendem a ser distintos: a importância de condições abióticas na prediçãoda 

distribuição das espécies tende a aumentar com a extensão espacial considerada, enquanto que 

interações bióticas apresentam a tendência oposta (Soberón, 2010). Entretanto, embora a 

distinção entre fatores bióticos e abióticos seja informativa, eles não atuam isoladamente. Além 

disto, outros fatores podem influenciar os padrões observados de distribuição das espécies, como 

dispersão (Pulliam, 2000) e a probabilidade de detecção dos organismos envolvidos (Royle et al., 

2005). Portanto, uma interpretação adequada das causas subjacentes à variação espacial da 
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abundância depende da integração entre fundamentos ecológicos e peculiaridades do táxon em 

questão. 

Um grupo notório por sua elevada biomassa e número de espécies em baixas latitudes é o 

dos insetos sociais, particularmente cupins e formigas, os quais compartilham tanto uma 

organização complexa quanto papéis importantes na estruturação e no funcionamento de 

ecossistemas tropicais (Ghazoul & Sheil, 2010). Entretanto, a simples definição do que vem a ser 

“abundância” nestes grupos é ambígua. Isto porque populações de insetos sociais têm demografia 

hierárquica: indivíduos formam grupos que, por sua vez, crescem e emitem novos indivíduos que 

formam novos grupos (Al-Khafaji et al., 2009). É mais fácil quantificar o número de colônias (ou 

ninhos) em uma dada área que estimar o número de indivíduos ou a biomassa. A primeira medida 

pode ser usada como uma indicação genérica de abundância, sem grandes reflexões sobre sua 

adequação (e.g. Kaspari et al., 2000; Picker et al., 2007), enquanto que quantificações visando 

efeitos sobre o ecossistema requerem medidas mais diretamente relacionadas à matéria e energia, 

como massa fresca ou seca (e.g. Yamada et al., 2005; Vasconcellos & Moura, 2010). Em todo 

caso, é provável que as densidades de ambos estejam sujeitas à ação simultânea dos mesmos 

fatores limitantes, ainda que cada um possa responder a eles de forma diversa. Assim, uma 

questão pertinente seria como o efeito de diferentes fatores limitantes varia com o nível de 

organização biológica considerado (Levin, 1992). 

A despeito dos reconhecidos efeitos benéficos dos cupins sobre o funcionamento de 

ecossistemas tropicais e subtropicais (Jouquet et al., 2011), as causas de variação da abundância 

do grupo em baixas latitudes ainda são pouco conhecidas (Holt, 1996; Bourguignon et al., 2010). 

A região neotropical abriga a segunda maior fauna descrita de cupins do mundo (Davies et al., 

2003). Cerca de 46% de suas espécies ocorre na Amazônia Legal, mas os dados existentes são 

essencialmente taxonômicos (Constantino & Acioli, 2006). Cupins são difíceis de estudar devido 

aos hábitos crípticos e à distribuição descontínua na resolução espacial normalmente usada para 

coletar invertebrados de solo (Martius, 1994). Não obstante, por volta de 35% das espécies de 

cupim habitantes de florestas úmidas da América do Sul constroem ninhos conspícuos 

(Vasconcellos et al., 2008), e muitas delas ocorrem na Amazônia (Constantino, 1992). 

Espécies construtoras são mais fáceis de detectar e quantificar. Além disto, embora a 

capacidade de disperssão de cupins seja bastante variável entre e dentro das espécies, cupins 

alados estão sujeitos à pressão para voar a alturas maiores em florestas, o que aumenta sua 



3 
 

distância potencial de dispersão através da condução por correntes de ar que fluem sobre o dossel 

(Bourguignon et al. 2009). Isto, combinado a virtual sessilidade das colônias, sugere que, na 

escala de alguns quilômetros, a distribuição de cupins estaria tanto pouco sujeita à limitação por 

dispersão quanto fortemente suscetível a restrições ambientais. No entanto, poucos autores 

fizeram uso destas propriedades para estudar cupins na região (e.g. Martius & Ribeiro, 1996; 

Ribeiro, 1997; Apolinário, 2000; Dupont et al., 2009). A ecologia populacional do grupo baseia-

se grandemente em espécies da subfamília Macrotermitinae (i.e. cultivadoras de fungos), as quais 

habitam apenas a África e a Ásia (Lepage & Darlington, 2000). Logo, o estudo da limitação 

populacional em cupins amazônicos ampliaria o alcance biogeográfico do conhecimento sobre 

padrões e causas de distribuição destes insetos. Eventualmente, ele permitiria refinar o 

conhecimento sobre os impactos destes animais nos ecossistemas (Martius, 1994), além sugerir 

vias para a conservação de seus serviços ambientais (Chapman & Bourke, 2001) e manejo de 

suas populações (e.g. pragas urbanas e agrícolas) (Constantino & Acioli, 2006). 
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Objetivos 

 

Geral 

- Testar hipóteses sobre as respostas de três espécies de cupins que constroem ninhos conspícuos 

a gradientes de textura do solo, disponibilidade de alimento e saturação do espaço em uma 

floresta de terra firme na Amazônia central. 

 

Específicos 

- Rever as principais características de padrões de abundância ao longo de gradientes ambientais; 

- Inferir os mecanismos responsáveis pelas características diagnosticadas a partir de simulações; 

- Testar deduções sobre as respostas das espécies Anoplotermes banksi (Emerson), Labiotermes 

labralis (Holmgren) e Neocapritermes braziliensis (Snyder) aos gradientes naturais de teor de 

argila do solo, estoque de alimento (teor de matéria orgânica do solo para as espécies humívoras 

A. banksi e L. labralis, e volume de madeira morta para a espécie xilófaga N. braziliensis), e 

tamanho mediano da colônia (um índice para a saturação do espaço pelos territórios coloniais) 

em 24 km2 de floresta de terra firme na Amazônia central, bem como sobre diferenças entre 

espécies; 
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RESUMO 

Processos biológicos fundamentais como crescimento e reprodução são frequentemente 

limitados pelo fator ambiental mais escasso ou menos permissivo localmente, uma generalidade 

empírica conhecida como Lei do Mínimo. A heterogeneidade espacial do ambiente implica que a 

resposta das espécies está sujeita a interação entre fatores limitantes. Nós revisamos a lógica da 

extração de tendências limitantes de dados ecológicos, a qual tem recebido crescente atenção na 

literatura. Padrões empíricos de distribuição de uma espécie de palmeira (Arecaceae) e de uma 

espécie de ácaro (Acari) na Amazônia central são analisados e usados para motivar um modelo 

realista de resposta ecológica à variação ambiental. Em seguida, o modelo é usado em uma série 

de simulações para avaliar as consequências de (1) variação no número de fatores limitantes, (2) 

variação no comprimento dos gradientes destes fatores, (3) consideração de fatores cujos efeitos 

são indiretos, (4) correlação entre os gradientes de diferentes fatores, (5) variação na distribuição 

de frequências dos fatores considerados, e (6) variação no tipo de tendência (média ou limitante) 

usada para inferir a resposta da espécie. As simulações revelam que respostas determinísticas à 

variação ambiental podem gerar padrões aparentemente aleatórios, mas o oposto também é 

verdadeiro. De modo geral, nós encontramos suporte à visão de que as respostas de atributos 

ecológicos a gradientes ambientais são descritas com maior acuidade por tendências limitantes, e 

não médias, muito embora sejam estas últimas presumidas pela maioria dos métodos de análise 
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atualmente em uso. É importante, porém, que haja hipóteses claras sobre as respostas esperadas. 

O planejamento cuidadoso da amostragem e da análise aumenta a utilidade de qualquer estudo 

ecológico, mas nada disto pode eliminar a confusão entre os efeitos do que foi e do que não foi 

medido. A regressão de quantil é sugerida como uma solução promissora a estes problemas. 

Palavras-chave: abundância, gradiente, interação, limitação, regressão de quantil. 

 

THE CONCEPT OF LIMITING FACTOR AND ITS IMPLICATIONS TO THE STUDY OF SPECIES 

DISTRIBUTIONS. Fundamental biological processes such as growth and reproduction are often 

limited by the locally more scant or least permissive environmental factor, an empirical 

generality known as Law of the Minimum. Spatial heterogeneity in the environment implies that 

species responses are subject to interactions among limiting factors. We review the logic of the 

extraction of limiting tendencies from ecological data, which has received increasing attention in 

the literature. Empirical distribution patterns of a palm (Arecaceae) and a mite species (Acari) in 

central Amazonia are analyzed and used to motivate a realistic model of ecological response to 

environmental variation. Next, the model is used in a series of simulations to evaluate the 

consequences of (1) variation in the number of limiting factors, (2) variation in the length of the 

factors’ gradients, (3) consideration of factors that have indirect effects, (4) correlation between 

different factors, (5) variation in the frequency distribution of the considered factors, and (6) 

variation in the type of tendency (mean or limiting) used to infer species response. Simulations 

reveal that deterministic responses to environmental variation can generate seemingly random 

patterns, but the opposite is also true. In general, we find support to the view that responses of 

ecological attributes to environmental gradients are described with higher accuracy by limiting 

rather than mean tendencies, although the latter are presumed by most methods of analysis 

currently in use. It is important, however, that there be clear hypotheses on the expected 

responses. The careful planning of sampling and analysis improves the utility of any ecological 

study, but none of this can eliminate the confusion between the effects of what has and has not 

been measured.  Quantile regression is suggested as a promising solution to these issues. 

Key words: abundance, gradient, interaction, limitation, quantile regression. 

 

 

 



 
 

 

8 

INTRODUÇÃO 

 

Em seu âmago, a ecologia busca determinar onde os organismos estão, em quantos, e por 

que (Begon et al. 2006). Há muito se reconhece que populações biológicas tendem a crescer 

geometricamente por tempo indeterminado, a menos que sejam restringidas de algum modo 

(Malthus 1798). Esta tendência intrínseca reflete a informação evolutivamente armazenada nos 

genomas das espécies, a qual pode ou não ser expressa em toda sua magnitude, dependendo das 

condições ambientais. Quanto menos permissivo o ambiente, maior a limitação imposta sobre 

esta expressão e, assim, menor sua magnitude (Walker 2005). Logo, a questão ecológica básica 

de por que a abundância dos seres vivos varia no espaço pode ser compreendida em termos de 

quais fatores limitam o tamanho que as populações podem atingir em diferentes locais (Krebs 

2002). 

Na prática, o “ambiente” experimentado por uma espécie compreende inúmeros atributos, 

tanto bióticos quanto abióticos, e a resposta biológica resultante está condicionada à variação 

simultânea em cada um deles. Uma observação importante neste contexto é a de que processos 

vitais como crescimento e reprodução tendem a ser limitados por um único fator em um dado 

ponto do tempo e do espaço, normalmente aquele mais escasso ou em nível menos permissivo. 

Por exemplo, plantas precisam de água e nutrientes para sobreviver. Se a água for escassa, não 

importa o quão fértil seja o solo; o excesso de nutrientes (que são conduzidos através da água) 

não será absorvido. Da mesma forma, se o solo for pobre em nutrientes, não importa o quão 

irrigado ele seja; a planta ficará subnutrida e seu crescimento será comprometido (Rübel 1935). 

Agora, imagine que estabeleçamos uma população experimental de raposas no Ártico. Esta 

população precisará de comida e abrigo para crescer. Caso haja comida abundante, mas não haja 

abrigo, o crescimento da população será limitado, e vice-versa (McCune 2006). 

Como o ambiente varia através do espaço, um dado fator pode ser limitante em certos 

locais, mas não em outros. Logo, a resposta dos organismos ao ambiente está sujeita a interações 

entre fatores limitantes, i.e. o efeito exercido por um fator depende dos valores assumidos por 

outros fatores (McCune 2006). Esta observação remete à chamada “Lei do Mínimo”, 

modernamente atribuída aos agrônomos e químicos alemães Carl Sprengel (1787-1859) e Justus 

von Liebig (1803-1873) (Ploeg et al. 1999). Em sua forma original, a Lei afirma que o 

crescimento vegetal normalmente é limitado não por aqueles nutrientes necessários em grande 



 
 

 

9 

quantidade, mas sim por aqueles requeridos em pequenas doses, mas escassos no solo. Hoje, este 

princípio tem um papel importante tanto na prática quanto na pesquisa agrícola (Stewart 2006, 

Marenya & Barret 2009). 

Por outro lado, a Lei do Mínimo tem despertado cada vez mais o interesse de ecólogos 

devido a suas supostas implicações metodológicas. Kaiser et al. (1994), Thomson et al. (1996), 

Cade et al. (1999, 2005) e Huston (2002) argumentaram que a existência de interações entre o 

efeito de um fator ambiental considerado e os efeitos de outros fatores ocultos (não medidos ou 

desconhecidos) implica que a resposta de atributos ecológicos à heterogeneidade ambiental seria 

mais bem caracterizada como uma tendência máxima, potencial ou limitante, e não média, como 

assumem métodos convencionais de análise (ex. correlação e regressão linear). Deste modo, ao 

confrontarmos a abundância de uma espécie com um gradiente ambiental, a informação relevante 

estaria na borda superior da nuvem de dados, e no não no seu centro. De fato, nuvens de dados 

bivariadas provenientes de estudos observacionais frequentemente revelam padrões nos quais a 

os atributos ecológicos variam entre zero e um “teto” (Thomson et al. 1996). 

Esta interpretação chama a atenção tanto porque desafia a visão bem estabelecida na 

literatura ecológica de que “relações” ou “padrões” implicam em tendências médias (ex. Zuur et 

al. 2009), quanto porque ela tem experimentado popularidade crescente na área (ex. Hiddink & 

Kaiser 2005, Schröder et al. 2005, Lancaster & Belyea 2006, Austin 2007, Anderson 2008, Vaz 

et al. 2008). Por interessante que seja o argumento, porém, é preciso esclarecer seus fundamentos 

teóricos, a fim de que sua adoção seja feita com plena consciência de suas vantagens e eventuais 

desvantagens. As simulações de Cade et al. (2005) são um passo neste sentido, mas a presunção 

de relações estritamente retilíneas entre as variáveis simuladas é irrealista à luz de que as 

respostas das espécies a gradientes ambientais assumem formas diversas, desde curvas 

monotônicas até curvas unimodais assimétricas e curvas multimodais (Austin 2002, Oksanen & 

Minchin 2002). Já as simulações de Austin et al. (2006) sugerem a possibilidade de 

interpretações válidas a partir das bordas superiores de nuvens de dados ecológicos, mas sem uma 

investigação formal. 

Nesta contribuição, nós revisamos a lógica da extração de tendências limitantes de dados 

sobre a variação espacial da abundância das espécies. Primeiramente, padrões empíricos de 

distribuição de uma espécie de palmeira (Arecaceae) e de uma espécie de ácaro (Acari) na 

Amazônia central são analisados e usados para motivar um modelo realista de resposta ecológica 
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à variação simultânea em diferentes fatores limitantes. Em seguida, o modelo é usado em uma 

série de simulações para avaliar as consequências de (1) variação no número de fatores 

limitantes, (2) variação no comprimento dos gradientes destes fatores, (3) consideração de fatores 

cujos efeitos são indiretos, (4) correlação entre os gradientes de diferentes fatores, (5) variação na 

distribuição de frequências dos fatores considerados, e (6) variação no tipo de tendência (média 

ou limitante) presumida como melhor representação da resposta da espécie.   

 

PADRÕES EMPÍRICOS DE ABUNDÂNCIA AO LONGO DE GRADIENTES AMBIENTAIS 

 

Para ilustrar o tipo de padrão comumente observado ao confrontar-se a abundância de 

uma espécie sob condições naturais com um gradiente ambiental, nós consideramos a variação 

espacial das abundâncias da palmeira Bactris elegans e do ácaro de solo Rostrozetes poligonatus 

na Reserva Ducke, localizada na periferia de Manaus, Amazonas, Brasil (3°00’S, 59°55’O). A 

Reserva compreende uma área de 100 km2 de floresta tropical úmida. A topografia é marcada por 

platôs e baixios, com altitude variando aproximadamente de 40 a 110 m. As abundâncias de 

indivíduos das duas espécies foram estimadas em 72 parcelas de 250 m de comprimento, 

distribuídas através de uma grade de trilhas de 8 x 8 km e distantes no mínimo 1 km em entre si. 

A palmeira foi contada em cada parcela considerando uma largura de 4 m. O ácaro foi 

quantificado a partir de subamostras de solo de 3,5 x 3,5 cm de área e 5 cm de profundidade, 

sendo cinco subamostras coletadas por parcela com uma sonda metálica. Os animais foram então 

extraídos por um aparato de Berlese-Tullgren. Como características do solo estão fortemente 

correlacionadas com a altitude na região, cada parcela está orientada segundo uma curva de nível, 

de modo a minimizar a variação do solo e seus correlatos dentro das parcelas e maximizar a 

variação entre parcelas (Costa & Magnusson 2010). Costa et al. (2008) e Moraes et al. (2011) 

fornecem detalhes sobre as amostragens e análises das comunidades de palmeiras e ácaros 

oribatídeos da Reserva, respectivamente. 

As abundâncias das duas espécies foram confrontadas com gradientes ambientais que 

presumivelmente representam recursos nutricionais para cada uma: o teor de nitrogênio do solo 

(%), no caso de B. elegans, e a massa seca de serrapilheira (g), no caso de R. poligonatus. Nós 

hipotetizamos que ambas deveriam aumentar quanto maior o estoque do recurso. Tanto os dados 

de abundância quanto os dados ambientais foram coletados como parte do Programa de Pesquisa 



 
 

 

11 

em Biodiversidade (PPBio) do Governo Brasileiro, e estão disponíveis na página eletrônica do 

Programa (http://ppbio.inpa.gov.br/Port/inventarios/ducke/pterrestre/). Todos os gráficos e 

análises apresentados subsequentemente neste trabalho foram feitos no programa R 2.13.2 (R 

Development Core Team 2011), com auxílio do pacote “quantreg” (Koenker 2010). 

A Figura 1 ilustra as relações entre as abundâncias das duas espécies e o gradientes 

ambientais, bem como as distribuições de frequências das abundâncias. Dois aspectos merecem 

destaque. Primeiro, as relações entre as abundâncias e os gradientes são caracterizadas por grande 

dispersão dos dados, o que por si só já poderia ser tomado como evidência de relações fracas ou 

mesmo ausentes. Por outro lado, esta dispersão está contida em um intervalo cujo limite inferior é 

constante (zero) e o superior é variável, tendendo a aumentar ao longo do gradiente. Segundo, as 

distribuições de frequências das abundâncias das duas espécies são fortemente assimétricas, 

como muitos valores baixos e poucos valores altos. De fato, o gráfico de R. poligonatus revela 

um valor máximo de abundância deslocado dos demais, no canto superior direito. 
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Figura 1. Relações empíricas entre abundâncias e gradientes ambientais (acima), e distribuições de frequências das 

abundâncias (abaixo). 

 

Atualmente, existe uma miríade de métodos alternativos aplicáveis à análise da 

distribuição de espécies (Elith & Graham 2009). Estes métodos incluem desde a regressão 

convencional de mínimos quadrados e suas extensões, como modelos lineares generalizados 

(GLM) e aditivos (GAM), até métodos advindos da pesquisa em inteligência artificial, como 

redes neurais artificiais e árvores de regressão. A maioria, porém, compartilha o foco na 

estimativa de tendências médias. Por outro lado, a sugestão de que fatores ambientais impõem 

tendências limitantes ou máximas sobre atributos ecológicos exige uma abordagem diferente. 

Esta abordagem é oferecida pela regressão de quantil, originalmente desenvolvida por 

economistas (Koenker & Basset 1978) e posteriormente apresentada à ecologia por Scharf et al. 

(1998), Cade et al. (1999) e Cade & Noon (2003). Um quantil (τ, tau) consiste em um valor que 

define, em uma dada variável, uma separação entre valores maiores e menores que ele. Por 

exemplo, τ = 0,75 indica 25% dos valores acima e 75% abaixo. Em particular, τ = 0,5 equivale à 
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mediana. A regressão de quantil permite estimar tendências através de quaisquer quantis da 

variável dependente, sendo elas condicionadas a uma ou mais variáveis independentes, tal como 

em uma regressão múltipla convencional. Embora os detalhes computacionais envolvidos na 

regressão de quantil sejam distintos daqueles da regressão convencional, modos de inferência 

comumente aplicados a esta última como testes e intervalos de confiança frequentistas, máxima 

verossimilhança, o Critério de Informação de Akaike (AIC) e probabilidades posteriores 

(bayesianas) são igualmente aplicáveis à primeira. Tratamentos detalhados da regressão de 

quantil são fornecidos por Koenker (2005) e Hao & Naiman (2007). 

Nós usamos as regressões de mínimos quadrados e de quantil para quantificar as respostas 

de B. elegans e P. poligonatus aos gradientes considerados, bem como para exemplificar 

diferenças entre os dois métodos. Nós assumimos, por simplicidade, que as respostas se 

conformam a linhas retas, e que a borda superior da nuvem de dados é razoavelmente 

representada por τ = 0,95 (Figura 2). No caso de B. elegans, a regressão de mínimos quadrados 

sugere uma resposta positiva (inclinação = 61,79; intervalo de confiança de 95% = 28,88 – 

94,69), assim como a regressão de quantil (inclinação = 157,83; intervalo de confiança de 95% = 

45.40 – 192.93). A resposta estimada pela segunda, porém, é 2,5 vezes maior que aquela 

estimada pela primeira. Além disto, o coeficiente de determinação da regressão de mínimos 

quadrados (r2 = 0,16) indica baixo poder explanatório. Uma medida análoga ao r2 pode ser 

definida para a regressão de quantil (Koenker & Machado 1999), mas ela diz respeito a um 

quantil em particular da variável dependente, e não à variável dependente como um todo, o que 

dificulta sua interpretação como “variação explicada”. No caso de R. poligonatus, a discrepância 

é ainda maior: a regressão de mínimos quadrados sugere ausência de resposta (inclinação = 

0,0021; intervalo de confiança de 95% = -0,0009 – 0,0053; r2 = 0,0255), enquanto que a 

regressão de quantil indica uma resposta positiva (inclinação = 0,0109; intervalo de confiança de 

95% = 0,0056 – 0,0222). Este resultado, porém, é claramente dependente de um único valor 

elevado de abundância (Figura 2). Uma repetição destas análises considerando transformações 

logarítmicas das abundâncias, a fim de aumentar a homogeneidade da dispersão dos dados ao 

longo dos gradientes (como assumido pela regressão de mínimos quadrados), produz resultados 

similares.  
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Figura 2. Regressões de quantil (τ = 0,95; linhas sólidas) e de mínimos quadrados (linhas tracejadas) entre 

abundâncias e gradientes ambientais. 

 

Este estudo de caso demonstra que assumir que uma variável impõe uma resposta média 

ou limitante sobre a abundância de uma espécie pode levar a conclusões bem diferentes. Até que 

ponto é seguro inferir uma resposta positiva da abundância de R. poligonatus à massa seca de 

serrapilheira com base em um único dado, por exemplo? Nestes exemplos, porém, não 

conhecemos as respostas reais das espécies. Se pudermos simular realisticamente a resposta de 

uma espécie à heterogeneidade ambiental, poderemos então comparar a resposta inferida à 

resposta real e medir os riscos envolvidos em adotar uma ou outra perspectiva. 

 

SIMULANDO A LIMITAÇÃO DA ABUNDÂNCIA POR MÚLTIPLOS FATORES 

 

Imagine que a abundância de uma espécie hipotética (Y) responde à variação em dois 

fatores limitantes, X1 e X2. A resposta ao primeiro fator (Y1) é positiva, assumindo a forma de 

uma curva sigmóide, enquanto que a resposta ao segundo (Y2) é unimodal, em forma de sino. 

Podemos pensar no primeiro fator como a quantidade disponível de um recurso, como comida ou 

abrigo, cujo aumento permite uma maior abundância da espécie. Já o segundo fator pode ser visto 

como uma condição abiótica, como temperatura ou umidade, cujos valores extremos são 

progressivamente mais limitantes à abundância.  
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 A resposta sigmóide da espécie ao primeiro fator pode ser formalizada através da função 

logística: 

 

Y1 = a1. b1 . exp(c1 . X1) / (a1 + b1 . (exp(c1 . X1) - 1)) 

 

onde exp(x) = ex = 2,7182x. Esta formulação da função logística é comumente usada para 

representar o crescimento populacional dependente de densidade. Aqui, a1 define a abundância 

máxima, b1 a mínima, e c1 a curvatura da resposta. Já a resposta unimodal ao segundo fator pode 

ser definida pela função gaussiana: 

 

Y2 = a2 . exp(-((X2 – b2) 2) / (2 . c2
2)) 

 

O parâmetro a2 define a abundância máxima; b2, o “ótimo”, ou a posição da abundância 

máxima ao longo do gradiente do fator; e c2, a “tolerância” ao fator, de modo que quanto menor 

seu valor, mais justa a curva produzida. Sob condições naturais, a espécie estaria sujeita à 

variação simultânea nos dois fatores e, de acordo com a Lei do Mínimo, a variação espacial da 

abundância deveria refletir a interação entre ambos. Interações entre fatores limitantes podem ser 

definidas como produtos entre seus efeitos (Huston 2002, Cade et al. 2005, McCune 2006). 

Portanto, podemos multiplicar as funções que usamos para definir os efeitos dos dois fatores 

considerados para obter a resposta da abundância da espécie à interação entre ambos (Y). Além 

disto, a adição de um parâmetro multiplicativo m ao modelo permite ajustar a escala dos valores 

de abundância gerados: 

 

Y = m . a1. b1 . exp(c1 . X1) / (a1 + b1 . (exp(c1 . X1) - 1)) . a2 . exp(-((X2 – b2) 2) / (2 . c2
2)) 

 

Agora, vamos supor que, em um estudo observacional hipotético, medíssemos a 

abundância e os dois fatores em 100 locais diferentes. Que tipo de padrão observaríamos ao 

confrontar estas variáveis? Assumindo que tanto a abundância da espécie quanto os dois fatores 

limitantes variam em uma escala arbitrária de 0 a 100, tratando os parâmetros do modelo como m 

= 0,1, a1 = 100, b1 = 1, c1 = 0,1, a2 = 100, b2 = 50, e c2 = 15, e sorteando 100 valores ao longo do 

gradiente de variação de cada fator, podemos visualizar a resposta da espécie aos dois fatores 
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limitantes, independentemente e em interação, bem como a relação entre a abundância simulada e 

estes mesmos fatores (Figura 3). 

 

  

  
Figura 3. Resposta da abundância de uma espécie hipotética a dois fatores limitantes, independentemente e em 

interação (acima), relações aparentes entre a abundância simulada segundo estas respostas e os mesmo fatores 

(abaixo, à esquerda), e distribuição de frequências da abundância (canto inferior direito). 

 

A resposta simultânea da abundância da espécie aos dois fatores constitui uma superfície, 

e a interação entre os efeitos de ambos pode ser percebida através das várias linhas que a 

definem. Se olharmos para a superfície pelo ângulo do fator 1, veremos várias curvas sigmóides 

justapostas. A forma sigmóide reflete a resposta da espécie a este fator individualmente. Porém, 

como o efeito do fator 1 depende também do valor assumido pelo fator 2, a forma exata da curva 

muda em função da variação no fator 2, e por isto temos várias curvas mais ou menos distintas. 

Se olharmos para a superfície do ângulo do fator 2, veremos a justaposição de várias curvas 

unimodais. Novamente, a forma geral assumida por estas curvas reflete a resposta da espécie a 

este fator isoladamente, mas dependendo do valor em que se situa o fator 1, os detalhes da curva 

podem ser diferentes. 
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Já quando confrontamos a abundância simulada com cada um dos dois fatores, 

separadamente, notamos que há uma grande dispersão nos dados, e que esta dispersão muda ao 

longo dos dois gradientes. Ela surge porque, em cada caso, estamos considerando a relação entre 

a abundância e um dado fator sem manter a variação no outro constante ou em um nível não 

limitante. Assim, cada ponto no gráfico está emergindo de uma das várias curvas que definem a 

superfície de resposta da espécie. Por outro lado, podemos notar claramente que a abundância 

oscila entre zero e um limite superior ao longo dos gradientes, e que este limite assume a forma 

da resposta da espécie ao fator considerado. Além disto, a distribuição de frequências da 

abundância simulada é fortemente assimétrica, com muitos valores baixos e poucos valores altos. 

Logo, estes resultados espelham padrões empíricos (Figura 1). 

Em uma situação mais realista, poderíamos ter três ou mais fatores efetivamente limitando 

a abundância da espécie. Por exemplo, a espécie poderia responder negativamente a um terceiro 

fator, como a abundância de um predador. Esta resposta também pode ser formalizada através da 

função logística e incorporada ao modelo como mais um termo multiplicativo, mas com uma 

pequena modificação para inverter o sentido da tendência: 

 

Y3 = (-a3 . b3 . exp(c3 . X3) / ( a3 + b3 . (exp(c3 . X3) - 1))) + a3 

 

Neste caso, não podemos mais visualizar a resposta simultânea da espécie aos três fatores 

em interação, porque agora temos quatro dimensões. Entretanto, ainda podemos adotar o ponto 

de vista particular de cada um dos fatores, simplesmente confrontando a abundância com o 

gradiente de variação em cada um deles. Assumindo a3 = 100, b3 = 1, c3 = 0,1, e m = 0,000102, 

temos os resultados ilustrados na Figura 4. Os gráficos indicam que ainda podemos distinguir a 

resposta da espécie a cada fator através da borda superior da nuvem de dados. Um detalhe 

importante, porém, é que a distribuição de frequências da abundância é agora ainda mais 

assimétrica, com muito mais valores baixos que altos. Isto pode ser percebido tanto pela “cauda” 

mais fina da distribuição revelada pelo histograma quanto pela maior concentração de pontos na 

base dos gráficos de dispersão em relação à Figura 3. 
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Figura 4. Relações aparentes entre a abundância simulada e seus três fatores limitantes, e distribuição de frequências 

da abundância. 

 

A adição de mais fatores ao modelo tem um efeito similar: a distribuição da abundância 

torna-se progressivamente mais assimétrica. Isto significa, em primeiro lugar, que valores 

elevados de abundância tornam-se cada vez menos frequentes e, portanto, a chance de 

amostrarmos valores extremos (outliers) aumenta. Em segundo lugar, se a abundância estiver 

sujeita a limitação por um número muito grande fatores, tanto seu valor máximo quanto sua 

variação será virtualmente nula. Isto decorre da natureza interativa do modelo: quando maior o 

número fatores envolvidos, maior a chance de algum entre eles apresentar um valor pouco 

permissivo e, portanto, restringir a abundância, mesmo que outros fatores situem-se em níveis 

mais permissivos. Porém, em uma área qualquer, as espécies normalmente não estão sujeitas a 

toda a variação ambiental possível. Por exemplo, a temperatura atmosférica próximo à superfície 

da Terra pode ser superior a 40°C e inferior a -40°C, mas dificilmente uma dada região 

experimenta toda esta amplitude. De fato, quando repetimos a simulação anterior, mas 



 
 

 

19 

restringindo em 30% o comprimento dos três gradientes considerados (de 15 a 85), observamos 

um aumento da frequência de valores de abundância relativamente altos (Figura 5) em 

comparação à Figura 4. Além disto, a extração das extremidades dos gradientes faz com que a 

forma da resposta da espécie a cada fator pareça mais retilínea. 

 

 

 
Figura 5. Relações aparentes entre a abundância simulada e seus três fatores limitantes com gradientes reduzidos, e 

distribuição de frequências da abundância. 

 

Em algumas situações, podemos não ter dados sobre os fatores que limitam diretamente a 

fisiologia de uma espécie, mas sim sobre outras variáveis associadas a estes fatores. Nestes casos, 

estas variáveis podem ter efeitos indiretos. Por exemplo, na Amazônia central, o relevo é 

caracterizado por terras planas altas (platôs) e baixas (baixios) interligadas por declividades 

(vertentes). Quanto maior a altitude, maior o teor de argila do solo e, paralelamente, menor o de 

areia (Luizão et al. 2004). Baixios servem de passagem a cursos d’água (igarapés), e são 

suscetíveis à inundação sazonal. Assim, espera-se que a umidade seja relativamente elevada em 
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solos pouco argilosos, declinando rapidamente à medida que nos afastamos dos igarapés. Por 

outro lado, solos mais argilosos são também menos porosos e, por isto, tendem a reter mais água. 

Logo, a umidade deveria aumentar gradativamente com o aumento do teor de argila do solo. 

Combinadas, estas observações sugerem uma relação bimodal entre a umidade e o teor de argila 

do solo na região. 

Imagine agora que o fator limitante 2 das simulações anteriores represente a umidade do 

solo. É razoável esperar que a resposta de espécies limitadas por este fator na Amazônia central, 

como plantas ou invertebrados edáficos, seja unimodal; tanto condições secas quanto encharcadas 

seriam desfavoráveis. Assumindo então que a umidade relativa (X2) apresenta uma resposta 

bimodal a um quarto fator, como o teor de argila do solo (X4), podemos usar uma adaptação da 

função de Ricker para formalizar esta relação: 

 

X2 = a2 . X4 . exp(-b2 . X4) + a2 

 

Definindo os parâmetros acima como a4 = -9, b4 = 0.055, e c4 = 75, temos que a resposta da 

espécie ao fator limitante indireto X4 também é bimodal (Figura 6). Sorteando 100 valores dos 

fatores 1, 3 e 4 ao longo de seus gradientes inteiros, e obtendo os valores do fator 2 a partir da 

função acima, podemos simular novamente a abundância da espécie segundo o modelo 

empregado anteriormente para constatar que a resposta bimodal também pode ser percebida 

quando confrontamos a abundância simulada com o fator 4 (Figura 6). 

 

 
Figura 6. Resposta direta do fator limitante 2 ao fator 4, resposta indireta da abundância ao fator 4, e relação 

aparente entre a abundância simulada e o fator 4. 
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Correlações entre variáveis ambientais, como a ilustrada acima, também podem existir 

entre fatores cujos efeitos limitantes são diretos. A fim de explorar as consequências deste 

fenômeno, nós conduzimos outra simulação incluindo apenas os fatores limitantes 1, 2 e 3 

considerados anteriormente, mas desta vez induzindo uma correlação positiva (r = 0,658) entre os 

fatores 1 e 3. Neste caso, podemos interpretar o fator 1 como o estoque de um recurso, cujo 

aumento permite abundâncias maiores, e o fator 3 como a abundância de um competidor 

superior, o qual também responde positivamente ao recurso mas exerce um efeito negativo sobre 

a abundância da espécie focal. Sorteando mais uma vez 100 valores de cada fator, observamos 

que apenas padrões unimodais são gerados, muita embora tenhamos definido respostas 

monotônicas aos fatores 1 e 3 (Figura 7). Os gráficos indicam que os maiores valores de 

abundância que a espécie pode alcançar são restringidos nas porções superior e inferior dos 

gradientes dos fatores 1 e 3, respectivamente. Em termos ecológicos, isto pode ser interpretado da 

seguinte forma: onde há grandes estoques do recurso, a abundância da espécie focal pode, a 

princípio, ser relativamente maior. Neste caso, porém, também há maiores abundâncias do 

competidor superior, o qual suprime a abundância da espécie focal. Por outro lado, onde a 

abundância do competidor é baixa, a abundância potencial da espécie focal tende a declinar, mas 

este paradoxo apenas reflete a escassez concomitante do recurso.  

 

   
Figura 7. Relações aparentes entre a abundância simulada e três fatores limitantes em interação, sendo os fatores 1 e 

3 correlacionados (r = 0,658). 

 

Até aqui, exploramos apenas relações que sabíamos existir. O que acontece, porém, se 

considerarmos fatores não limitantes? Isto seria análogo, por exemplo, a investigar a resposta de 

uma espécie a um fator ambiental ao qual ela não responde. Para ilustrar esta questão, retomamos 
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a simulação anterior, mas anulando a correlação entre fatores. Ao invés disto, criamos duas 

variáveis aleatórias com 100 observações cada: uma proveniente de uma distribuição uniforme 

com valores mínimo e máximo iguais a 0 e 100, respectivamente, e outra proveniente de uma 

distribuição normal com média igual a 50 e desvio padrão igual a 15. Quando confrontamos a 

abundância simulada com estas duas variáveis, notamos que a borda superior da nuvem de dados 

tende a assumir a própria forma da distribuição de frequências da variável aleatória (Figura 8). 

No caso da variável uniforme, poderíamos até interpretar um padrão bimodal. Isto é análogo à 

observação bem conhecida de que uma distribuição normal bivariada assume a forma de uma 

elipse. A importância disto reside no fato de que, em uma situação real, poderíamos usar dados 

sobre a variação espacial da abundância de uma espécie não para testar hipóteses, mas sim para 

gerá-las a partir de explorações gráficas como estas. 

 

  

 
Figura 8. Relações aparentes entre a abundância simulada e duas variáveis aleatórias (acima), e distribuições de 

freqüências das variáveis aleatórias (abaixo). 
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ANALISANDO A ABUNDÂNCIA SIMULADA 

 

De posse de um modelo ecologicamente realista, podemos empregar diferentes métodos 

para analisar os dados simulados e avaliar a acuidade de cada um. Nós empregamos novamente a 

apresentação inicial do modelo de resposta a dois fatores limitantes em interação para simular 

100 valores de abundância ao longo dos gradientes dos dois fatores. A seguir, nós aplicamos as 

regressões de mínimos quadrados e de quantil aos dados gerados. Por simplicidade, tanto a 

resposta logística quanto a resposta gaussiana foram modeladas segundo a equação log(Y) = a + 

b.X + c. X2 nos dois tipos de regressão. Esta é uma formulação linearizada da função gaussiana e, 

neste caso, seu uso como uma aproximação da função logística baseia-se no fato de que as 

metades da curva gaussiana são sigmóides. A regressão de quantil foi estimada para τ = 0,95. As 

respostas preditas por cada modelo, baseadas em 100 valores distribuídos homogeneamente ao 

longo de cada gradiente, foram então comparadas às respostas reais da espécie hipotética (Figura 

9), usando-se regressões lineares convencionais para medir a redundância entre as respostas 

preditas e reais. 
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Figura 9. Acima, relações aparentes entre a abundância simulada e dois fatores limitantes, estimadas por regressão 

linear convencional (linhas tracejadas) e regressão de quantil (τ = 0,95; linhas sólidas). Abaixo, relações entre as 

respostas reais da abundância aos dois fatores e as respostas preditas pelas regressões de mínimos quadrados (pontos 

pretos) e de quantil (pontos brancos); a linha pontilhada demarca uma relação 1:1. 

 

 Considerando primeiro do fator 2, as duas regressões capturam a forma gaussiana da 

resposta da espécie, mas a regressão de mínimos quadrados estima uma resposta bem inferior 

àquela estimada pela regressão de quantil. Neste caso, esta discrepância é acentuada devido à 

frequência relativamente grande de valores reduzidos de abundância, os quais “puxam” a 

abundância média ao longo do gradiente para baixo. A situação é similar no caso do fator 1, 

embora a regressão de quantil sugira uma resposta unimodal, o que reflete o uso da função 

gaussiana para modelar uma relação monotônica. A comparação entre as predições de cada 

método e as respostas reais da espécie reforça a impressão de que a regressão convencional 

carece de acuidade neste contexto. Tanto no caso do fator 1 quanto do fator 2, as respostas 

preditas pela regressão de quantil são quase totalmente redundantes às respostas reais (inclinação 
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= 0,94 e r2 = 0,99 para o fator 1, e inclinação = 0,99 e r2 = 0,99 para o fator 2). Já as predições da 

regressão de mínimos quadrados capturam principalmente a forma das respostas, ainda que com 

eficácia ligeiramente menor (r2 = 0,96 para o fator 1, e r2 = 0,98 para o fator 2), mas carecem de 

acuidade: em concordância com os gráficos, as inclinações calculadas indicam que, no caso do 

fator 1, a resposta real é 4,53 vezes maior que a resposta predita, enquanto que no caso do fator 2, 

esta diferença é de 4,34. Apesar disto, os coeficientes de determinação das regressões de mínimos 

quadrados aplicadas aos dados simulados indicam que os fatores 1 e 2 “explicam”, 

independentemente, 40 e 53% da variação na abundância, respectivamente.  Esta interpretação, 

porém, diz respeito à variação nos dados que não pode ser estatisticamente atribuída às 

tendências médias estimadas. As comparações entre respostas preditas e reais da Figura 9 

mostram claramente que a regressão de quantil, neste caso, tem maior acuidade que a regressão 

de mínimos quadrados. 

 

DICUSSÃO 

 

As simulações apresentadas neste trabalho, inspiradas em teoria ecológica básica, 

suportam o argumento de que quando confrontamos a abundância de uma espécie com um fator 

limitante, a informação sobre a resposta ecológica não está na tendência central da nuvem de 

dados, mas sim na tendência de sua borda superior. Em particular, elas sugerem como processos 

determinísticos podem gerar variação aparentemente aleatória, tal como modelos de dinâmica 

populacional caótica (Sherrat & Wilkinson 2009). Huston (2002) chamou este fenômeno de 

“amplificação da variação”; caso haja outros fatores atuando simultaneamente sobre a abundância 

além do fator considerado, tem-se uma aparente dissociação entre a resposta (média) da espécie e 

a variável ambiental. 

O modelo apresentado, incorporando a multiplicidade de requerimentos das espécies, 

nada mais é que uma possível formulação do “nicho hipervolumétrico” de Hutchinson (1957). 

Não obstante, na natureza, a abundância de uma espécie também pode ser limitada por dispersão, 

ex. pela taxa de imigrantes (Downes & Lancaster 2010). Além disto, a estimativa da abundância 

de uma espécie frequentemente está sujeita à detecção imperfeita, especialmente no caso de 

espécies com grande mobilidade, e isto também pode ser visto como um fator que limita os 

valores observados. Paralelamente, a idéia de que fenômenos biológicos são dirigidos por efeitos 
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multiplicativos, como formalizado pelo modelo, é antiga. Por exemplo, Galton (1879) salientou 

que, na fisiologia e na sociologia, desvios da tendência central são necessariamente mais 

prováveis em um sentido do que em outro, como quando uma população já grande tende a crescer 

mais que uma pequena sob condições similares. Galton também considerou os efeitos da ação 

simultânea de vários fatores multiplicativos, eventualmente levando à descrição da distribuição 

log-normal. 

A sugerida compatibilidade entre a regressão de quantil e a teoria ecológica (Cade et al. 

2005, Guisan et al. 2006, Austin 2007) tem resultado em um rápido crescimento do número de 

aplicações do método ao estudo da distribuição de espécies, incluindo plantas (ex. Schröder et al. 

2005, Mills et al. 2009, Duval et al. 2011) e animais, tanto vertebrados (ex. Haire et al. 2000, 

Dunham et al. 2002, Johnson & VanDerWal 2009) quanto invertebrados (ex. Schooley & Wiens 

2005, Lancaster & Belyea 2006, Allen & Voughn 2010). Recentemente, Keeley et al. (2011) 

usaram modelos de regressão de quantil para elaborar índices de impacto ambiental com base nas 

abundâncias de animais bênticos. Embora a maioria destas aplicações, bem como as ilustradas 

aqui, tenha tratado a abundância como uma variável contínua, é possível incorporar 

explicitamente ao método o caráter discreto de contagens (Cade & Dong 2008). Isto pode ser 

particularmente importante quando a variação observada na abundância é baixa (ex. R. 

poligonatus na Reserva Ducke). 

A regressão de quantil também pode ser facilmente estendida ao contexto não 

paramétrico, de modo análogo ao GAM, o que permite estimar a forma da resposta investigada 

diretamente a partir dos dados. Isto pode ser útil quando é difícil determinar uma função de 

resposta adequada a priori (Anderson 2008). Por outro lado, a possibilidade de que a borda 

superior de uma nuvem de dados ecológicos reflita a própria distribuição de frequências do 

gradiente considerado sugere cautela nesta prática, e reforça a necessidade de equilíbrio entre 

dedução e indução em estudos observacionais. Amostragens voltadas à determinação das 

respostas das espécies a gradientes ambientais através da regressão de quantil deveriam abranger 

os gradientes de interesse de forma homogênea. Na verdade, isto também é válido para métodos 

focados em tendências médias (Albert et al. 2010). Além disto, é importante validar as respostas 

inferidas com dados independentes, sempre que possível. Por exemplo, Eastwood et al. (2003) 

construiu mapas de distribuição usando predições baseadas em regressão de quantil, os quais se 

mostraram robustos perante dados independentes. Em todo caso, é teoricamente possível que a 
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resposta de uma espécie a um dado fator reflita, ela própria, a distribuição de frequências do 

gradiente natural deste fator. Neste caso, o desempenho da espécie seria maximizado sob aquelas 

condições ambientais mais provavelmente experimentadas por ela, refletindo adaptação. Esta 

possibilidade é interessante porque sugere um elo natural entre estudos ecológicos e evolutivos. 

Mas seria mesmo a existência de interações entre fatores limitantes um problema para a 

modelagem da distribuição de espécies baseada em tendências médias? Afinal, tudo que teríamos 

que fazer seria criar modelos que incluíssem as interações relevantes. Em abordagens analíticas 

comumente empregadas na área (ex. GLM, GAM), a presença de interações deve ser definida 

explicitamente, e pode não ser óbvio como fazer isto (ex. o que interage com o que?). A principal 

complicação reside no fato de que, quando há interações, a consideração de efeitos estritamente 

independentes pode levar a conclusões enganosas (Underwood 1997, McCune 2006). Além disto, 

o número de interações possíveis em um modelo linear que presume efeitos independentes 

(mesmo na presença de interações) cresce rapidamente com o aumento do número de preditores 

considerados. Logo, são necessárias dezenas e mais dezenas de observações para estimar efeitos 

interativos com precisão razoável (Guisan & Thuiller 2005), algo normalmente difícil (e caro) de 

obter. 

A princípio, a consideração de múltiplas variáveis explanatórias em um modelo baseado 

em tendências médias permitiria segregar a resposta de uma espécie a cada um deles (mantendo 

os demais constantes), e algumas técnicas são capazes de modelar interações e relações com 

formas complexas automaticamente, como a regressão multiplicativa não paramétrica (NPMR; 

McCune 2006) e métodos advindos da inteligência artificial, como redes neurais artificiais e 

árvores de regressão (Elith et al. 2008, Olden et al. 2008). Por outro lado, a combinação entre 

amostras modestas – comuns na pesquisa ecológica – e interações entre fatores limitantes não 

medidos ou mesmo desconhecidos torna modelos ecológicos multivariados altamente suscetíveis 

à especificação errônea (Schröder et al. 2005, Lancaster & Belyea 2006, Barry & Elith 2006). 

Isto poderia explicar por que a transferibilidade de modelos de distribuição de espécies é 

frequentemente baixa, mesmo entre regiões adjacentes (ex. Randin et al. 2006, MacAlpine 2008, 

Zanini et al. 2009), bem como por que há tanta discordância na literatura quanto à magnitude ou 

mesmo existências de certos efeitos de interesse. Diferentes resultados podem simplesmente 

refletir diferentes contextos, i.e. combinações particulares das distribuições de fatores que 

interagem, sujeitas à variação no espaço e no tempo (Chase et al. 2000). 
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Em particular, se processos limitantes essencialmente determinísticos podem resultar em 

padrões aparentemente aleatórios, então há uma chance grande de se confundir sinal ecológico 

com “ruído”. Por exemplo, se a resposta limitante de uma espécie a um dado gradiente ambiental 

for interpretada como uma resposta média, toda a variação em torno da tendência central 

estimada será incorporada (de forma exagerada) ao componente estocástico do modelo. Isto 

explicaria por que os valores dos coeficientes de determinação de modelos lineares aplicados a 

dados ecológicos são frequentemente baixos, e sugere um problema conceitual na atribuição de 

valores de “importância relativa” a variáveis explanatórias, como “proporções de variação 

explicada” (Lewontin 1974, Northcott 2008, Smith & Lundholm 2010, Pearce 2011), ainda que 

tais medidas sejam recorrentemente empregadas na pesquisa ecológica (Murray & Conner 2009). 

O foco das ciências biológicas em médias como descrições adequadas de qualquer 

distribuição costuma relegar um papel mínimo a observações extremas. Entretanto, condições 

extremas ou raras dirigem muitos fenômenos biológicos, como a divergência fenotípica que leva 

à especiação (Pigliucci 2002) ou a captura de presas grandes por aranhas que, embora rara, é 

essencial à sua sobrevivência e reprodução (Venner & Casas 2005). De fato, existe toda uma 

“estatística dos extremos” (Katz et al. 2005). Uma vez que as distribuições de frequências de 

dados de abundância assumem geralmente formas como as de Poisson, binomial negativa ou log-

normal – com desproporcionalmente mais valores baixos que altos – a informação ecológica 

tende a ser condensada em poucas observações. Isto leva a conclusão um tanto anti-intuitiva de 

que observações extremas ou outliers seriam mais informativas que a concentração dos dados. 

Esta interpretação operacionaliza o aforismo de White (2007) sobre o estudo da limitação da 

abundância animal: “na exceção descobre-se a regra” (p. 356). Além disto, ela sugere que a 

exclusão de outliers em uma análise com o intuito de reduzir o “ruído” ou detectar os “padrões 

mais fortes” pode, na verdade, induzir resultados espúrios. 

Interessantemente, situações nas quais a variação em um atributo de interesse está restrita 

abaixo de um limite são comuns na biologia, como nas relações entre a abundância de uma 

espécie e seu tamanho corporal em comunidades animais (Blackburn et al. 1993); entre a taxa de 

decomposição do carbono orgânico do solo e a temperatura (Giardina & Ryan 2000); entre o 

tamanho de gastrópodes marinhos e a concentração de oxigênio dissolvido na água (McClain & 

Rex 2001); entre a abundância, a diversidade e a taxa fotossintética de gêneros de plantas em 

relação ao tamanho de seus genomas (Knight et al. 2005); e entre a compatibilidade reprodutiva 
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entre espécies e sua divergência genética (Mallet 2008). Isto corrobora a sugestão clássica de 

Galton (1879) de que interações entre múltiplos fatores seriam uma propriedade generalizada de 

fenômenos biológicos. 

 

CONCLUSÃO 

 

Padrões ecológicos são normalmente vistos como carregados de “ruído”, dando a 

impressão de que muitas nuvens de dados não passam de associações aleatórias. Entretanto, esta 

aparente aleatoriedade pode não ser tanto produto de processos intrinsecamente estocásticos 

quanto da recorrente tentativa de detectar padrões em um mundo rico em informação com base 

em amostras e/ou métodos pouco informativos (Hilborn & Stearns 1982, Piggliucci 2002, Regan 

et al. 2002). Um delineamento amostral bem planejado, incluindo a escolha criteriosa das 

variáveis e do modelo, pode aumentar a utilidade de qualquer análise. Porém, nada disto pode 

eliminar a confusão entre os efeitos do que foi e do que não foi medido (Thomson et al. 1996, 

Cade et al. 2005, Barry & Elith 2006). Neste caso, a compatibilidade entre a regressão de quantil 

e a teoria ecológica indica uma linha de pesquisa promissora. Não obstante, mais estudos são 

necessários para validar a adoção generalizada do método na ecologia, por exemplo, comparando 

tendências limitantes detectadas em campo com respostas fisiológicas determinadas 

experimentalmente. 
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Abstract. Analyzing species abundance is complicated due to confounding effects of unmeasured 
factors and dependence on the definition of abundance. This is particularly evident in hierarchical 
populations, such as those of termites. Despite their acknowledged roles in tropical rainforest 
structure and function, termite species-specific responses to environmental heterogeneity are 
largely unknown. We studied abundance limitation in three-nest building termite species in an 
Amazonian rainforest, namely Anoplotermes banksi (Emerson), Neocapritermes braziliensis 
(Snyder) and Labiotermes labralis (Holmgren). We used quantile regression models in an 
information-theoretic framework to assess the limiting effects of soil texture, food stock (soil 
organic matter for the humivorous A. banksi and L. labralis, and volume of fallen dead wood for 
the xylophagous N. braziliensis) and space saturation (median colony size, a proxy for total 
occupied area) on species abundance. We predicted individual abundance from the relation 
between colony size and nest size, and estimated local densities of nests, individuals and biomass 
for each species. Then, we investigated the shapes of species responses, how the detected patterns 
changed with the level of description of abundance (nests or individuals), and whether 
differences among species reflected variation in a key species trait, body size. We found that 
most species responses were nonmonotonic and asymmetric. Nest and individual abundances 
were largely redundant in A. banksi and N. braziliensis, as well as their responses; L. labralis’ 
abundance patterns were more variable between abundance definitions. The three species showed 
bimodal responses to the soil clay content, likely refleting the underlying gradient of soil 
moisture. Bimodal responses were also found regarding the food stock gradients, suggesting 
displacement by competing species. All three species showed unimodal responses to median 
colony size, indicating self-thinning. Moreover, nest and individual abundances were higher for 
the smaller species, A. banksi, and lower for the larger one, L. labralis. Overall, our results 
caution against simplistic descriptions of abundance patterns, and point to a decoupling between 
the dynamics of nest and individual abundances with increasing body size in termites. 
 

Key words: AIC; bimodal; information-theoretic; Isoptera; limiting factor; model averaging; 

natural cubic spline; niche; quantile regression; scale; self-thinning; social insect; unimodal. 

 

Introduction 

 

Spatial variation in species abundance translates into a problem of population limitation, 

for all biological populations tend to grow geometrically unless constrained somehow (Krebs 

2002). Often, the limitation of abundance by a given factor is conditioned to the levels of other 

limiting factors and, thus, they interact (Kaiser et al. 1994, Cade et al. 1999, Huston 2002). 

Because usually not all relevant factors can be measured or are even known, species-environment 

models focused on central tendencies are likely to be misspecified (Schröder et al. 2005, 

Lancaster and Belyea 2006). 
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Ecological analysis is further complicated by hierarchical structure, because the level of 

analysis can change the way processes are perceived. Social insects are a case in point: colonies 

are similar to unitary organisms in basic aspects of their biology (Hou et al. 2010), supporting the 

equation of their abundance with colony or nest density (e.g. Kaspari et al. 2000, Picker et al. 

2007). On the other hand, colonies are territorial and there is great intraspecific variation in their 

size (Wilson 1971). Since territory area is positively related to colony size (Adams 2001) and 

bigger colonies are more likely to win territorial conflicts (Levings and Adams 1984, Palmer 

2004), the dynamics of their populations may be better reflected by the density of individuals or 

biomass (Adams and Tschinkel 2001). 

Among social insects, termites are remarkably abundant and diverse in tropical 

rainforests, where they play important roles in nutrient cycling and ecosystem engineering 

(Gazhoul and Sheil 2010). In the Amazon rainforest, termite distribution has been studied by 

several workers (e.g. DeSouza and Brown 1994, Davies et al. 2003, Ackerman et al. 2009, 

Bourguignon et al. 2010, Palin et al. 2010), spanning spatial scales of hundreds of meters 

(Bandeira 1979) to most of the region (Constatino 1992). However, most of them have relied on 

very small sample sizes (n < 10), categorization of habitats, or both, which hampers a 

comprehensive understanding of species responses. Besides, given the roles of termites in 

ecosystem functioning, it is important to know whether the scale at which many land-

management decisions are made (1 – 10 km) is concordant to that at which termites respond to 

environmental variation. 

Here, we take into account the limiting nature of species responses to ecological gradients 

(Cade et al. 2005) as well as the potential variation in such responses across levels of ecological 

organization (Levin 1992) and body size, a key species trait, to address abundance limitation in 

three nest-building termite species in 24 km2 of lowland rainforest in central Amazonia. We used 

quantile regression models in an information-theoretic framework to evaluate the following 

hypotheses: 

(1) Termites are highly susceptible to desiccation (Green et al. 2005). Soil moisture tends to 

increase with higher soil clay content due to decreased porosity, but in central Amazonia, low 

values of the later are also associated with high humidity because they are usually located on 

valleys, close to streams (Luizão et al. 2004). Thus, their relationship is U-shaped. We then 

expected termite species abundance to show a bimodal response to soil clay content. We also 
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expected response shape to systematically vary among species because insects with larger body 

size are more tolerant to desiccation (Yanoviak and Kaspari 2000); 

(2) Termite species feed mainly on dead wood or humus (Bourguignon et al. 2011), and larger 

termite populations have often been linked to larger food stocks (e.g. Benzie 1986, Martius 1997, 

Jeyasingh and Fuller 2004). We then expected species abundance to generally increase with food 

stock, i.e. dead wood volume for xylophagous species, and soil organic matter content for 

humivorous ones;  

(3) The size of termite colonies tends to increase with increasing distance to adjacent ones 

(Buschini 1999, Korb and Linsenmair 2001). Thus, colonies close to each other can only grow up 

to a point when space has been saturated. From this moment onwards, adjacent territories would 

attrite, and larger colonies could exclude smaller ones and decrease nest abundance (i.e. self-

thinning, Adams and Levings 1987). Therefore, we expected a unimodal response of species 

abundance to colony size; 

(4) Hectoterm abundance can be limited by increasing body size as a consequence of higher 

metabolic demands (Buckley et al. 2008). Therefore, we expected larger species to be locally less 

abundant. 

 

Methods 

 

Study species 

 

Anoplotermes banksi (Emerson) is a soldierless termite species widely distributed in 

tropical South America that feeds on heavily decayed wood and humus. It builds relatively small, 

ellipsoid arboreal nests (generally 10 – 20 cm tall) ca. 1 m above the ground, linked to the soil by 

galleries. Its nests are enriched with clay (Apolinário 2000). Neocapritermes braziliensis 

(Snyder) is a mound-building termite endemic to Amazonia. Its nests are mainly composed of 

organic matter. They grow up to 1 m tall, and are frequently found at the base of trees or palms. 

Neocapritermes soldiers have asymmetric mandibles used to snap aggressors. Species of this 

genus feed on rotten wood (Constantino 1991). Labiotermes labralis (Holmgren) is a widespread 

termite species in Neotropical rainforests that builds large arboreal nests over 3 m tall, with 
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peculiar lateral radiations. Soldiers have sharp, symmetric mandibles and a cephalic 

protuberance, the nasus, through which they release defensive chemicals when threatened. Its 

nests are connected to the soil by galleries, where it feeds on highly mineralized humus (Ribeiro 

1997). 

These three species are among the most frequently found nest-building termite species in 

Amazonian forests (Constantino 1992, Martius 1994, Martius and Ribeiro 1996). Anoplotermes 

banksi is also one of the smallest nest-building termites in Amazonia (Martius and Ribeiro 1996). 

Taking the length of the hind tibia of the imago (commonly used in termite taxonomy) as a proxy 

for body size, these species span the body size gradient of Amazonian termites in the following 

order: A. banksi (0.875 – 0.953 mm) < N. braziliensis (1.48 – 1.58 mm) < L. labralis (2.56 – 3.18 

mm) (Emerson and Banks 1965, Krishna and Araujo 1968, Bourguignon et al. 2010). For 

comparison, the length of the hind tibia of Syntermes spinosus, one of the largest Amazonian 

termite species, is 6.4 – 7.1 mm (Constantino 1995). 

 

Study site 

 

This study was carried out from May 2010 to February 2011 at Fazenda Experimental da 

Universidade Federal do Amazonas, located at Km 38 on the BR-174 highway (hereafter 

Fazenda UFAM; 2° 37’ 17.1” and 2° 39’ 41.4” S, 60° 03’ 29.1” and 60° 07’ 57.5” W), near the 

city of Manaus, Brazil. The area spans lowland evergreen tropical rainforest or “terra firme” 

forest. Local terrain is rugged with altitude ranging from ca. 50 m to 126 m. This variation is 

closely tracked by soil texture in the region so that plateaus are clayish, whereas valleys are sandy 

(Luizão et al. 2004). In our study site, soil contents of clay and sand are inversely redundant (r = -

0.99). Vegetation has a closed canopy 30-37 m tall, with emergent trees surpassing 40 m tall. The 

understory is dominated by several stemless palms such as Astrocaryum spp. and Attalea spp. 

(Guillaumet et al. 1987). Annual variation in mean monthly air temperature is modest (24 – 27 

°C) and total annual rainfall is 2200 mm, with a relatively dry season from July to September 

(less than 100 mm of rain per month) (Luizão et al. 2004). 

The sampling site belongs to the Brazilian Program of Biodiversity Research (PPBio). It 

consists of a grid composed of four trails 8 km long intersected by nine trails 3 km long, forming 
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squares of 1 x 1 km (Fig. 1). Forty-one permanent sampling plots are systematically positioned 

on the grid. From these, 20 plots are riparian and 21 are non-riparian. Each plot is 250 long and 

follows the altitudinal contour line; this minimizes soil variation and its correlates within plots, 

thus maximizing between-plot variation (Costa & Magnusson 2010). Plot width is variable, 

depending on the taxon under study. We sampled only those 31 plots situated on the four longest 

trails, for a minimum of 1 km between any of them. Each plot was 250 x 10 m, which provided 

suitable variation in termite nest abundance for analysis in a preliminary assessment (P. A. C. 

Lima Pequeno, unpubl. data). 
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Fig 1. Geographical location of Fazenda Experimental da Universidade Federal do Amazonas (Fazenda UFAM) 

and the sampling site from the Brazilian Biodiversity Research Program (PPBio), north of Manaus city, Amazonas 

State, Brazil. Circles are riparian plots and triangles are non-riparian plots (Rojas-Ahumada and Menin 2010). 
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Data sampling 

 

Data on nest abundance were obtained by surveying each plot for the studied species. 

Voucher specimens were preserved in alcohol 75% and deposited at the Instituto Nacional de 

Pesquisas da Amazônia, Manaus, Brazil. To estimate individual abundance on plots, we obtained 

data on colony size (number of individuals) and nest size (dm3) to model the former as a function 

of the latter for each species (Soki and Josens 2010) (see details in Appendix I). Data on A. 

banksi were pooled together for 17 nests from Martius and Ribeiro (1996) and Apolinário (2000) 

as they used the same sampling methods. Data on 18 nests of L. labralis were obtained from 

Ribeiro (1997). For N. braziliensis, we collected data on 16 nests at our study site. Because the 

three target species build nests resembling regular geometrical solids, each nest was assigned a 

particular shape (e.g. ellipsoid, hemiellipsoid) and measured (i.e. height, largest and shortest 

width) with a tape measure, and their volumes were estimated by applying the appropriate 

mathematical formula. Labiotermes labralis and N. braziliensis colony size data were collected 

by subsampling individual nests with a soil core extractor. For each nest, subsamples were 

randomly located on the nest’s surface, and the number of subsamples was proportional to the 

height of the nest. Individuals were then counted and preserved in alcohol 75%. Anoplotermes 

banksi’s colony size was determined by complete counts of individuals. All nests surveyed on 

plots were similarly assigned a shape and measured. These data were then used as inputs for the 

models relating colony size to nest size (see Data analysis). 

 Data on soil contents of clay (%) and organic matter (g/kg of soil) were obtained from 

previous surveys made available by the public database of the Brazilian Program for Biodiversity 

Research (PPBio) (http://ppbio.inpa.gov.br/Port/inventarios/ufam/). Soil organic matter content 

was used as an indication of food stock for the humivorius species, A. banksi and L. labralis. For 

each plot, six soil samples were collected to a depth of 5 cm and at least 50 m distant from each 

other. Plot measurements represent averages. 

 For the xylophagous species N. braziliensis, and defined food stock as volume of fallen 

dead wood and estimated it by the line-intercept method, which consists of measuring the 

diameters of woody items intercepted by a line on the ground (Van Wagner 1982). In each plot, 

25 line segments 10 m long were marked each 10 m. Segments were centered at the major axis of 

the plot and randomly oriented. All woody items with diameter > 1 cm at the intersection point 
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were measured with a metric tape. Wood volume was estimated by the formula V = (π2 /8 . Σ di
2)/ 

Σsj, where V is volume per unit area (m3/ ha), di is the diameter of item i at the intersection point 

(cm), and sj is the length of segment j (m) (Ståhl et al. 2001). Since our plots were 0.25 ha, we 

divided wood volume estimates by 4 for consistency. 

Further, we computed median values of colony size per plot for each species. A higher 

median colony size characterizes a higher prevalence of bigger colonies and thus, larger 

territories. Accordingly, we used this variable as a proxy for local space saturation to study the 

effect of territorial competition on abundance. 

 

Data analysis 

 

Termite colony size is limited by nest size due to respiratory constraints, and Josens and 

Soki (2010) showed that this relation can be generally decribed by a log-log regression. However, 

since the limiting effect imposed by an ecological predictors is more realistically defined as a 

maximum (rather than mean) tendency (Thomson et al. 1996, Huston 2002, Austin 2007), we 

modeled colony size as a function of nest size for the three species using quantile regression, 

which allows for the estimation of tendencies through any quantile of the response variable (Cade 

and Noon 2003). 

Because colony size is often prone to underestimation (e.g. given the colony is partly 

foraging outside the nest or is senile during sampling; Martius and Ribeiro, 1996) we considered 

alternative hypothesis on how the relation between colony size and nest size should be better 

described. We followed Josens and Soki (2010) and assumed a log-log regression, but estimated 

models from an upper limit (95th quantile) to a central tendency (0.5th quantile, the median) with 

increments of 0.05, for a total of 10 models for each species (cf. Vaz et al. 2008). Then, we 

computed the Akaike information criterion corrected for sample size (AICc) for each alternative 

model, as well as the ∆AICc (a measure of a model’s relative lack of support in an information 

scale) and the Akaike weight (w) (a model’s probability given data and the considered model set) 

(Burnham et al. 2011). Predictions from all pertinent models were multiplied by their respective 

Akaike weights and then summed, so that the contribution of each model for prediction was 

proportional to its support (Burnham et al. 2011). 
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Models for some quantiles predicted implausible curves (negative trends or curves with 

increasing rates) or had unstable estimates, and were thus not considered for inference (Appendix 

2). Since no statistical method has a “built-in” understating of biology, and it is ultimately the 

responsibility of the researcher to judge model realism (Stephens et al. 2006). Predicted 

individual abundance was multiplied by average individual biomass to estimate species biomass. 

Biomass per individual for A. banksi and L. labralis was obtained from Table III of Vasconcellos 

(2010). There is no such data for N. braziliensis, hence we made a conservative estimate for this 

species using biomass per individual for N. talpoides in Table I of Vasconcellos (2010). N. 

talpoides is slightly smaller than N. braziliensis: soldier hind tibia is 0.97 – 1.07 mm long in the 

former and 1.22 – 1.33 mm long in the later (Krishna and Araujo 1968). 

 Nest abundance and predicted individual abundance were similarly investigated in 

relation to soil clay content, food stock (soil organic matter content for the humivorous A. banksi 

and L. labralis, and fallen dead wood volume for the xylophagous N. braziliensis) and median 

colony size. Firstly, we determined how redundant the abundances of nests and individuals were 

for each species by computing Spearman’s correlation (rs) between them. Then, we modeled 

species abundances as functions of ecological gradients. Since responses were comprehensive 

counts of conspicuous nests and predictions based on them, bias in estimation was minimal, and 

we thus analyzed limiting effects through a single, upper quantile (95th) (Schröder et al. 2005). 

We considered different, increasingly complex response shapes as alternative hypotheses and 

formalized them as quantile regression models based on natural cubic splines with 1 to 5 degress 

of freedom, plus an intercept parameter. This array of response shape complexities has been 

shown suitable for capturing species responses to limiting factors with quantile regression 

(Anderson 2008). We also considered an intercept-only model to formalize the alternative of no 

response, for a total of 6 alternative models for each studied relation. 

 Visual inspection of the predicted responses revealed that some well-supported models 

predicted unreasonable curves or poorly fit ones. We rebuilt these models with a log(y + 1) 

transformation, which in some cases improved the fit. Nevertheless, a few models remained 

implausible, while a few others were computationally intractable. These models were not 

considered for inference (Appendix 2). Specifically, the relation between L. labralis’ nest 

abundance and median colony size could not be estimated by the former approach, but since the 

scatterplot suggested a hump-shaped response skewed to right, we tentatively fit a model to these 



50 
 

 

data assuming an adapted version of Ricker’s function (i.e. Y = b0.Xb1.exp-b2.X) in its linearized 

form, i.e. log(Y + 1) = log(b0) + b1.log(X + 1) + b2.X. 

All analyses were carried out in R 2.12.2 (R Development Core Team 2011) with support 

of packages “splines” (part of R built-in library), “quantreg” (Koenker 2010), and “MuMIn” 

(Barton 2011). 

 

Results 

 

 Colony size tended to increase with nest size for all three species (Fig. 2). However, 

curvatures changed among species, as well as the most supported quantile. Anoplotermes banksi 

response was better supported for upper quantiles, whereas N. braziliensis and L. labralis’ were 

better supported for relatively lower quantiles. Noteworthy, some observations appeared clearly 

as outliers, particularly the larger colony size for N. braziliensis and two values among the lowest 

colony sizes for A. banksi. 
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Fig. 2. Bivariate scatterplots of relations between species colony size and nest size. B is an amplification of A. 

 

 Anoplotermes banksi was by far the most abundant of the three studied species in terms of 

nests, with 336 counted nests, followed by N. braziliensis, with 111 nests. Labiotermes labralis 

had a much lower abundance, with 26 nests only. This ranking of nest abundances was mirrored 

by those regarding individual abundance and plot prevalence, with A. banksi being also the most 

widespread species. However, the conservative estimate for N. braziliensis resulted in a higher 

biomass per hectare than those of the other two species (Table 1). Nest abundance was highly 

correlated to predicted individual abundance in all three species. However, the association 

between abundances varied among them, being slightly highest in N. braziliensis than in A. 

banksi, and lowest in L. labralis (Table 1). 

 

 

 

 

 

A 

B 



52 
 

 

 

Table 1. Summary of abundance data on the studied termite species at Fazenda UFAM. 

Species Nests/ha Individuals/ha Biomass (kg/ha) Plot prevalence Abundance rs  

A. banksi 43.35 1,573,393 1.97 29 (93.54%) 0.95 

N. braziliensis 14.32 1,310,986 4.04* 24 (77.41%) 0.97 

L. labralis 3.35 815,898.7 3.95 14 (45.16%) 0.77 

Note: rs = Spearman’s correlation coefficient, * = based on data for a slightly smaller species, N. talpoides (see 
main text). 
 

Soil contents of clay and organic matter varied from 0 to 85.2% and from 9.92 to 53.58 

g/kg of soil, respectively. The volume of fallen dead wood varied from 9.80 to 35.89 m3. 

Noteworthy, soil clay and organic matter contents showed gaps in their sampled distributions, 

between 20 and 40% in the first case (Fig. 3) and 30 and 40 mg/soil g in the second (Fig. 4). 

Median colony size ranged from 0 in the three species to 91,617.42 individuals in A. banksi, 

244,415.2 individuals in N. braziliensis, and 687,203.8 individuals in L. labralis. 

Species responses in terms of nest and individual abundances were broadly similar. 

Responses to soil clay content were mainly bimodal (Fig. 3). Anoplotermes banksi response had 

two clearly defined optima for the two abundance levels. In both cases, the leftmost optimum was 

around 10% soil clay and had a higher maximum abundance as well as a narrower tolerance than 

the rightmost one, which was at about 60-70% soil clay. Neocapritermes braziliensis’ responses 

were also largely similar between abundance levels and had an optimum at about 10-20% soil 

clay, declining along most of this gradient and then slightly increasing at the opposite end. L. 

labralis’ nest abundance showed a bimodal pattern with a major optimum at 60-80% soil clay, 

whereas individual abundance showed an almost unimodal curve skewed to the left, its mode 

coinciding with the major optimum of nest abundance. 
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Fig 3. Bivariate scatterplots of relations between species abundances and soil clay content. 

 

Abundance patterns varied markedly in relation to food stock (Fig. 4). Anoplotermes 

banksi displayed a bimodal response to soil organic matter content at both levels of abundance, 

with a left optimum around 20 – 25 g/ soil kg and a rightmost one apparently outside of the 

sampled interval of this gradient. In contrast, L. labralis showed largely unimodal responses to 

this variable, with an optimum around 30 – 40 g/soil kg and a wide tolerance in the case of 

individual abundance. Nonetheless, although the nest abundance of this species showed a clear 

mode at 20 – 25 g/soil kg, it also presented signs of a second mode at higher soil organic matter 

contents. Similarly, N. braziliensis response to fallen dead wood volume conformed broadly to a 

unimodal curve with optimum around 20 m3, although it also tended to increase at higher 

volumes, suggesting another mode. 
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Fig 4. Bivariate scatterplots of relations between species abundances and food stock (soil organic matter content 

for the humivorous A. banksi and L. labralis, and fallen dead wood volume for the xylophagous N. braziliensis). 

 

Nest abundances of all species were limited by median colony size, and this relation 

followed a generally unimodal curve skewed to the right (Fig. 5). Anoplotermes banksi and L. 

labralis response curves had weaker curvatures than N. braziliensis. Individual abundance 

showed a similar response to median colony size in A. banksi and N. braziliensis, but in L. 

labralis it peculiarly raised proportionally to the gradient. 
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Fig 5. Bivariate scatterplots of relations between species abundances and median colony size. 

 

A summary of model quantitative results, including log-likelihoods and degrees of 

freedom, spline degrees of freedom, AICc, ∆AICc, and w is provided in Appendix III. 

 

Discussion 

 

The heteroscedastic patterns revealed by our results are largely in line with Huston’s 

(2002) “variance amplification hypothesis” and Cade et al.’s (1999, 2005) interference model, 

which predict that ecological attributes should show a maximum (rather than mean) response plus 

high heterogeneity to a causal predictor under the effects of multiple, interacting factors. Martius 

and Ribeiro (1996) suggested that outliers in colony size-nest size relations in termites such as 

those revealed for A. banksi (Fig 1.) reflected colonies in decline, and thus advanced colony age 

would prevent nests of attaining their potential colony size. On the other hand, high-valued 

outliers such as that seen at the top left of the scatterplot for N. braziliensis (Fig 1.) defy this 
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interpretation. As most individuals are often foraging outside the nest when colonies are sampled, 

colony sizes tend to be underestimated (Vasconcellos 2010). However, this mainly affects 

estimated absolute values; the relation between estimates should be generally maintained. 

Neocapritermes braziliensis conspicuous nests are frequently attached to rotten, woody items, 

suggesting colonies are founded within rotting wood, also its main food resource. Therefore, it is 

likely that most foragers are restricted to the immediate nest substrate in younger colonies, thus 

minimizing colony size underestimation. This could explain why the aforementioned N. 

braziliensis’ outlier had a small nest size. 

Our data support A. banksi as a relatively abundant and widespread species at the study 

site, but with a much higher density of active nests (43.35 nests/ha) than previously estimated (16 

nests/ha), which is also the case for N. braziliensis (14.32 nests/ha, previously 6 nests/ha) 

(Apolinário 1993). On the other hand, L. labralis had a much lower density of active nests (3.35 

nests/ha) than previously reported by Apolinário (1993) (10 nests/ha) and Ribeiro (1997) (26.6 

nests/ha), althoug the later author made no distinction between inhabited and abandoned nests. 

Estimates of termite biomass for central Amazonia range from 20 – 25 kg/ha (Martius 1994) to 

68 kg/ha (Yamada et al. 2005), suggesting parcels of 2.8% – 9.8% for A. banksi, 5.9% – 20.2% 

for N. braziliensis, and 5.8% – 19.7% for L. labralis. It is important to stress, however, that 

Anoplotermes banksi and N. braziliensis attained higher nest abundances on valleys – where soil 

clay content is low – than on plateaus; the converse was true for L. labralis’s (Fig. 2). Hence, 

those earlier abundance estimates were biased towards forest stands on clayish soils, as well as 

biomass ones. 

The large redundancy between responses of A. banksi and N. braziliensis in terms of nest 

and individual abundances suggests that similar dynamics take place at both levels of description 

at the studied scale; the opposite is valid for L. labralis (Fig. 2, 3, 4). Thus, Adams and Tschinkel 

(2001) suggestion that social insect population dynamics would be better described in terms of 

individuals is dependent on species. Nevertheless, species response shapes were roughly similar 

regarding each type of gradient. The three species showed a bimodal response to soil clay 

content, corroborating our suggestion that termite abundance would track soil moisture. Similar 

patterns have been reported for several animal taxa such as chironomids in relation to water 

temperature (Rossaro 1991), birds along a crop production gradient (Filloy and Bellocq 2007), 

and marine invertebrates in relation to sea depth (Gogina et al. 2010). The distinctiveness of the 
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modes was higher for A. banksi, the smallest species, and lower for the other two, suggesting that 

a lower tolerance to moisture implies a more pronounced valley between abundance maxima. 

On the other hand, the observed negative trends in abundance along parts of the food 

gradients conflict with our expectation of a positive, monotonic response. Nonetheless, 

nonmonotonic responses to food gradients could arise from interspecific interactions, e.g. from 

exclusion of the focal species by a superior competitor in the more mesic portions of the resource 

gradient (Austin 2002, Huston 2002). In the tropics, potentially superior termite competitors 

include the Nasutitermes spp., which are relatively abundant, live in large colonies with relatively 

high soldier proportions, and and have efficient chemical defenses (Sobotiník et al. 2010). 

Accordingly, Jeyasingh and Fuller (2004) found that N. acajutlae total nest volume actually had a 

positive response to fallen dead wood volume on the island of St John, U. S. Virgin Islands. 

Other potential competitors include decomposers such as bacteria and fungi (Holt 1996, Yamada 

et al. 2005). Declines in abundance along nutritional gradients may also indicate toxicity. While 

larger amounts of food may not be intrinsically toxic to animals, parallel increases in plant 

defensive chemicals or changes in nutrient stoichiometry may be deleterious. Termites can either 

prioritize food quality (e.g. Shellman-Reeve 1994) or quantity (e.g. Evans et al. 2005), but these 

factors can interact (e.g. Araújo et al. 2010). It has to be considered that the bimodality in the 

present study may be an artifact due to the gaps in the sampled intervals of those gradients. 

Despite this, scatterplots suggest abundance peaks of both nests and individuals are delineated 

beyond gap margins. 

Our hypothesis that median colony size would impose a unimodal constraint on termite 

abundance was also validated. However, unlike Adams and Levings (1987) proposal, 

territoriality limited both nest and individual abundances, not only the former. Self-thinning in 

animals is generally depicted as a monotonically decreasing curve between abundance and body 

size/weight (Begon et al. 1986, Fréchette and Lefaivre 1996, Guiñez 2005). In contrast, a 

unimodal response implies that, depending on the sampled length of the gradient, the relation can 

look either monotonically increasing or decreasing, or even absent. This could explain L. labralis 

positive response (Fig. 4). Kaspari (1996) found no evidence for self-thinning in litter ants, 

presuming a negative (mean) correlation between nest abundance and average colony size. Given 

our results, and that territoriality can interact with abiotic conditions (Labón-Cerviá 2008), we 

suggest the expected relation should be a limiting rather than a mean one. Finally, it is worth 
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noting that all responses were estimated on a continuous scale; this may not be the best option for 

count data with low variability, such as those of L. labralis’ (Fig. 2). However, multimodel 

inference for quantile regression involving count data is still incipient (B. S. Cade, pers. comm.). 

The ranking of the studied species by their local abundance (A. banksi > N. braziliensis > 

L. labralis) agrees with the well documented decrease in abundance with increasing body size 

(White et al. 2007). Martius (1994) noted that higher abundances were associated to termite 

species with smaller nests. Working at Maracá Island, northernmost Brazil, Mill (1984) estimated 

the abundances of two of the largest Amazonian species, Syntermes molestus and Syntermes 

spinosus, as 11.2 and 3.8 nests/ha, respectively. Although his data are not directly comparable to 

ours, the pooled data suggest a negative, power law relation between local species abundance and 

body size for Amazonian termites (Appendix III). The smaller redundancy between individual 

and nest abundances of L. labralis in relation to that of the other two species suggests a 

decoupling between their dynamics at the studied scale, which may be related to body size 

constraints. 

Our study shows that abundance responses of termite species can assume a variety of 

shapes. Consequently, assuming simplistic shapes such as traight lines can be misleading (e.g. 

San Jose et al. 1989, Davies et al. 2003). Part of the observed variability is likely dependent on 

biotic interactions, and thus a more elucidative modeling of species responses would require data 

on such interactors. The apparent decoupling of nest and individual abundances with increasing 

body size suggests that assuming measures of social insect abundance above the individual only 

in biodiversity assessments (e.g. Roisin and Leponce 2004) may bias community description. 

Future research would profit from an explicit link between experiments on physiological 

responses and models of termite demography given environmental variation, especially in light of 

sets of species likely to interact more often. Properly defining species responses as limiting 

(rather tha mean) ones can reveal otherwise hidden patterns. 
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Síntese 

 

 A despeito da importância da experimentação na identificação de causalidades na 

natureza, a ecologia depende em grande parte de estudos observacionais, tanto para sugerir 

quanto para validar suas hipóteses. Isto se deve principalmente ao fato de que o domínio de 

interesse dos ecólogos envolve entidades difíceis ou mesmo impossíveis de manipular, como 

padrões de abundância, diversidade e substituição de espécies. Tais padrões resultam da ação 

simultânea de inúmeros fatores, o que coloca o seu estudo em uma situação inusitada: se por um 

lado sua explicação depende do reconhecimento de sua complexidade, por outro lado formalizar 

este reconhecimento pode incorrer em um grau de sofisticação que torna a interpretação destes 

mesmos padrões ainda mais difícil. Não obstante, esta interpretação é facilitada quando as 

definições empregadas na análise são claramente articuladas aos conceitos que alicerçam a teoria 

pertinente. 

 O capítulo 1 ressaltou características que gerais aos padrões de abundância em relação a 

gradientes ambientais e mostrou como estes padrões podem ser deduzidos a partir do conceito 

ecológico fundamental de fator limitante. Dentre estas características, estão a variação 

inconstante da abundância ao longo do gradiente, contida entre zero um limite cuja forma reflete 

a própria forma da resposta da espécie aofator considerado. Interessantemente, o conceito de 

limitação, combinado às peculiaridades de dados de abundância, sugere a conclusão um tanto 

anti-intuitiva de que a informação ecologicamente relevante nestas situações estaria não na 

concentração dos dados, mas em usualmente poucas observações extremas (outliers). Estas 

propriedades são ecoadas pelos padrões revelados para as três espécies de cupins construtores no 

capítulo 2. 

Este trabalho apresenta evidência favorável à limitação de populações naturais de cupins 

por múltiplos fatores em interação, e exemplifica a importância da consistência entre conceitos 

teóricos e o método de análise, allém de sugerir novad interpretações para resultados anteriores. 

Os padrões de variação espacial das abundâncias de A. banksi, N. braziliensis e L. labralis na 

área de estudo são consistentes com limitação indireta pelo teor de argila do solo (mediado pela 

umidade), limitação direta pelo tamanho mediano de colônias da mesma espécie (refletindo 
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competição intraespecífica por espaço), e limitação direta pelo estoque de alimento, cujo efeito 

aparente está sujeito à variação devido a interações interespecíficas como competição. 

Não obstante, nenhum método de análise deve ser visto como uma panacéia: a inferência 

da causalidade entre os gradientes considerados e a abundância das espécies estudadas depende 

em grande parte de informação advinda de outras fontes. Os fatores limitantes considerados aqui 

certamente não são os únicos a afetar a abundância de cupins. Além disto, o possível efeito de 

interações interespecíficas sobre os padrões de distribuição observados sugere que estudos 

futuros deveriam considerar o quanto as tendências limitantes dectectadas para uma espécie estão 

sujeitas à “deformação” por outras espécies. Os resultados aqui apresentados também sugerem 

que a expressão particular das respostas das espécies estudadas na escala amostrada é mediada 

por uma característica biológica fundamental, o tamanho corporal. O tamanho corporal parece 

particularmente sujeito a este papel porque afeta o metabolismo e, portanto, a aquisição de 

energia (espacialmente estruturada) por animais. 

A despeito do acúmulo de dados sobre padrões de abundância de diferentes táxons ao 

longo de diferentes gradientes ambientais, ainda é difícil prever precisamente a forma das 

respostas das espécies. Esta linha de pesquisa tem sido elaborada principalmente na ecologia 

vegetal, mas um esforço similar é claramente relevante também ao estudo da distribuição animal 

e as análises aqui apresentadas ilustram uma abordagem para a questão. Uma vez que o 

entendimento dos mecanismos subjacentes à distribuição de espécies individuais está diretamente 

relacionado ao entendimento da coexistência entre espécies, é importante que estas questões 

sejam ingualmente consideradas na explicação dos padrões de diversidade e substituição de 

espécies no espaço. 
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Apêndices 

 

Appendix I. Details on colony size sampling. 

 

Data on colony size and nest size were obtained for Anoplotermes banksi by pooling data 

from Martius and Ribeiro (1996) and Apolinário (2000). Martius and Ribeiro (1996) collected 7 

nests from two sites of primary terra firme forest in May-October 1993 and March 1994 in the 

Reserva Ducke immediately northeast of Manaus (03° 60’ S, 59° 59’ W) and the Reserve 1501 of 

the Projeto Dinâmica Biológica de Fragmentos Florestais (PDBFF) (Instituo Nacional de 

Pesquisas da Amazônia/Smithsonian Institution), about 87 km north of Manaus, Amazonas state, 

Brazil. The nests were taken to the laboratory at Manaus, weighed and opened to obtain the 

termites which were then counted. Apolinário (2000) collected 10 nests from October 1996 to 

January 1997 at Reserva Ducke. Nests were transported to laboratory and broken. Termites were 

extracted with Berlese’s apparatus and the remaining individuals were manually collected and 

counted. To estimate nest size (volume in dm3), we divided nest fresh weights given by these 

authors by the nest specific mass reported by Josens and Soki (2010) for A. banksi, 1.20 kg/dm3. 

Data for Labiotermes labralis were obtained from Ribeiro (1997). A total of 18 nests were 

collected between October 1993 and January 1995, half at Reserva Ducke and half at Reserve of 

41 km (PDBFF). Nests were arboreal and their shapes approximated hemiellipsoids attached to 

surface of trees. The height, width and depth of each nest were measured with a tape measure. 

Nest volume was calculated using the formula for an oblate hemiellipsoid. Then, subsamples 

were taken from each nest with a cylindrical soil core extractor (diameter = 3 cm, height = 10 

cm). Subsamples were randomly taken from the nest surface in a number proportional to the 

height of the nest (one subsample each 35 cm). Subsamples were kept in plastic bags an taken to 

laboratory, where termites were manually extracted and counted. The average number of 

individuals in the volume of a subsample was then extrapolated to the calculated nest volume to 

obtain colony size. 

Data on colony and nest sizes for Neocapritermes braziliensis were sampled at Fazenda 

UFAM in May 2010 and February 2011. The height and the larger and smaller widths of 16 

mounds were measured with a tape measure. Volumes were calculated using the formula for a 
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prolate hemiellipsoid. Subsamples were randomly taken over the surface of the mound with a 

cylindrical soil core extractor (diameter = 5 cm, height = 5 cm). The number of subsamples was 

also proportional to mound height (one subsample for each 15 cm). Subsamples were kept in 

plastic bags and taken to a field camp, where termites were extracted and kept in alcohol 75%. 

The resulting metrial was then transported to a laboratory and quantified. The average number of 

individuals per volume of subsample was then extrapolated to the calculated mound volume to 

obtain colony size. 
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Appendix II. Information theoretic-evaluation of excluded models for the three studied termite 

species. 

 

Colony size in relation to nest size for Neocapritermes braziliensis. 

 

Table 1. Quantile regression models of relation between colony size and nest size for Neocapritermes braziliensis, 

including excluded models (qunatiles 0.5, 0.75, 0.9 and 0.95). 

 

Model rank log-likelihood Model d.f. Model quantile AICc ∆AICc w 
1 -16.8025 2 0.5* 38.528 0 0.2801 
2 -17.3218 2 0.6 39.5666 1.0386 0.1666 
3 -17.3301 2 0.55 39.5833 1.0553 0.1653 
4 -17.4148 2 0.65 39.7527 1.2247 0.1518 
5 -17.7666 2 0.7 40.4562 1.9282 0.1068 
6 -18.3621 2 0.75* 41.6472 3.1192 0.0589 
7 -19.0271 2 0.95** 42.9773 4.4493 0.0303 
8 -19.427 2 0.8 43.7771 5.2491 0.0203 
9 -19.8814 2 0.9** 44.6858 6.1578 0.0129 
10 -20.4897 2 0.85 45.9025 7.3745 0.007 

Note: * = nonunique or unstable estimate for the quantile, ** = implausible curve (see Fig. 1). 
 

  
Fig 1. Bivariate scatterplot of relation between colony size and nest size for N. braziliensis as predicted by the 95th 

(left) and 90th  (right) quantile regressions, respectively. 
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Colony size in relation to nest size for Labiotermes labralis. 

 

Table 2. Quantile regression models of relation between colony size and nest size for L. labralis, including excluded 

models (quantiles 0.5 and 0.95). 

 

Model rank log-likelihood Model d.f. Model quantile AICc ∆AICc w 
1 -13.7738 2 0.5* 32.3475 0 0.367 
2 -14.4869 2 0.55 33.7738 1.4263 0.1799 
3 -14.7046 2 0.6 34.2091 1.8616 0.1447 
4 -14.7592 2 0.65 34.3183 1.9708 0.137 
5 -15.2077 2 0.7 35.2155 2.868 0.0875 
6 -16.1925 2 0.75 37.1849 4.8374 0.0327 
7 -16.6075 2 0.8 38.0149 5.6674 0.0216 
8 -16.8559 2 0.85 38.5118 6.1642 0.0168 
9 -17.4445 2 0.9 39.6889 7.3414 0.0093 
10 -18.4483 2 0.95** 41.6967 9.3492 0.0034 

Note: * = nonunique or unstable estimate for the quantile, ** = implausible curve (see Fig. 2). 
 

 
Fig 2. Bivariate scatterplot of relation between colony size and nest size for L. labralis as predicted by the 95th 

quantile regression model. 

 

 

 

 

 

 



84 
 

 

Individual abundance in relation to median colony size for Anoplotermes banksi. 

 

Table 3. 95th quantile regression models with natural cubic splines for A. banksi. including the excluded model 

(spline d.f. =  5). 

 

Predictor Response log-likelihood Model d.f. Spline d.f. AICc ∆AICc w 
MeCoSi log(InAb + 1) -42.9298 6 5 101.3595 0 0.9747 
  -49.9573       4 3 109.4531    8.0936 0.0170 
  -49.2690       5 4 110.9381    9.5786 0.0081 
  -56.1459       3 2 119.1806   17.8211 0.0001 
  -60.0702       2 1 124.5690   23.2095 0 
  -461.7997 0 0 925.7373 824.3777 0 

Note: MeCoSi = median colony size (individuals), InAb = individual abundance. Model degrees of freedom equal 
spline degrees of freedom plus one for the intercept parameter. 
 

 
Fig 3. Bivariate scatterplot of relation between A. banksi individual abundance and median colony size as predicted 

by the 95th quantile regression assuming a natural cubic spline with 5 d.f. 
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Appendix III. Information-theoretic evaluation of considered models for the three studied termite 

species. 

 

Table 1. Information-theoretic summary of quantile regression models for the relation between colony size 

(individuals) and nest size (dm3) in Anoplotermes banksi at Fazenda UFAM. 

 

Model rank log-likelihood Model d.f. Quantile AICc ∆AICc W 
1 -16.8379 2 0.95 38.5329 0 0.5188 
2 -17.6208 2 0.9 40.0988 1.5659 0.2371 
3 -18.4151 2 0.85 41.6873 3.1544 0.1072 
4 -18.9812 2 0.8 42.8195 4.2866 0.0608 
5 -19.3876 2 0.75 43.6323 5.0994 0.0405 
6 -20.0472 2 0.7 44.9516 6.4187 0.021 
7 -20.8928 2 0.65 46.6428 8.1099 0.009 
8 -21.7786 2 0.6 48.4144 9.8815 0.0037 
9 -22.7749 2 0.55 50.4069 11.874 0.0014 
10 -23.8209 2 0.5 52.4989 13.966 0.0005 

 

Table 2. Information-theoretic summary of quantile regression models for the relation between colony size 

(individuals) and nest size (dm3) in Neocapritermes braziliensis at Fazenda UFAM. 

 

Model rank log-likelihood Model d.f. Quantile AICc ∆AICc W 
1 -17.3218 2 0.6 39.5666 0 0.2697 
2 -17.3301 2 0.55 39.5833 0.0167 0.2675 
3 -17.4148 2 0.65 39.7527 0.1861 0.2457 
4 -17.7666 2 0.7 40.4562 0.8896 0.1729 
5 -19.427 2 0.8 43.7771 4.2105 0.0329 
6 -20.4897 2 0.85 45.9025 6.3359 0.0114 

 

Table 3. Information-theoretic summary of quantile regression models for the relation between colony size 

(individuals) and nest size (dm3) in Labiotermes labralis at Fazenda UFAM. 

 

Model rank log-likelihood Model d.f. Quantile AICc ∆AICc W 
1 -14.4869 2 0.55 33.7738 0 0.2857 
2 -14.7046 2 0.6 34.2091 0.4353 0.2299 
3 -14.7592 2 0.65 34.3183 0.5445 0.2176 
4 -15.2077 2 0.7 35.2155 1.4417 0.139 
5 -16.1925 2 0.75 37.1849 3.4111 0.0519 
6 -16.6075 2 0.8 38.0149 4.2411 0.0343 
7 -16.8559 2 0.85 38.5118 4.7379 0.0267 
8 -17.4445 2 0.9 39.6889 5.9151 0.0148 
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Table 4. Information-theoretic summary of the 95th quantile regression models with natural cubic splines for 

Anoplotermes banksi at Fazenda da UFAM. 

 

Predictor Response Model rank log-likelihood Model d.f. Spline d.f. AICc ∆AICc w 

SClay NestAb 1 -113.3092 6 5 242.1183 0 0.9967 
  2 -120.7336 5 4 253.8671 11.7488 0.0028 
  3 -125.6574 3 2 258.2037 16.0854 0.0003 
  4 -125.2123 4 3 259.963 17.8447 0.0001 
  5 -131.3174 1 0 264.7727 22.6544 0 
  6 -131.3174 2 1 267.0634 24.945 0 
 IndAb 1 -439.3335 6 5 894.1671 0 0.9995 
  2 -448.5535 5 4 909.507 15.34 0.0005 
  3 -454.7964 2 1 914.0213 19.8542 0 
  4 -454.7416 3 2 916.3722 22.2051 0 
  5 -454.6733 4 3 918.8851 24.7181 0 
  6 -461.7997 1 0 925.7373 31.5702 0 
SOM NestAb 1 -121.4758 4 3 252.4901 0 0.7109 
  2 -121.5344 5 4 255.4689 2.9788 0.1603 
  3 -120.2303 6 5 255.9605 3.4704 0.1254 
  4 -131.3174 1 0 264.7727 12.2826 0.0015 
  5 -129.0448 3 2 264.9784 12.4883 0.0014 
  6 -131.2146 2 1 266.8579 14.3677 0.0005 
 IndAb 1 -444.7382 6 5 904.9764 0 0.4589 
  2 -446.7724 5 4 905.9448 0.9684 0.2828 
  3 -448.2946 4 3 906.1277 1.1513 0.2581 
  4 -456.5844 3 2 920.0577 15.0813 0.0002 
  5 -461.7997 1 0 925.7373 20.7609 0 
  6 -461.1837 2 1 926.7959 21.8195 0 
ColSize log(NestAb + 1) 1 -35.2589 4 3 80.0562 0 0.611 
  2 -34.4862 5 4 81.3724 1.3162 0.3164 
  3 -34.4776 6 5 84.4553 4.3991 0.0677 
  4 -41.8334 3 2 90.5557 10.4995 0.0032 
  5 -45.2304 1 0 92.5987 12.5425 0.0012 
  6 -45.0572 2 1 94.543 14.4868 0.0004 
 log(IndAb + 1) 1 -49.8474 4 3 109.2332 0 0.6733 
  2 -49.1576 5 4 110.7153 1.482 0.3209 
  3 -56.0796 3 2 119.048 9.8148 0.005 
  4 -60.9387 1 0 124.0154 14.7822 0.0004 
    5 -60.0262 2 1 124.481 15.2478 0.0003 

Note: SClay = soil clay content (%), SOM = soil organic matter content (g/soil Kg), ColSize = median colony size 
(individuals), NestAb = nest abundance, IndAb = individual abundance. Model degrees of freedom equal spline 
degrees of freedom plus one for the intercept parameter. 
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Table 5. Information-theoretic summary of the 95th quantile regression models with natural cubic splines for 

Neocapritermes braziliensis at Fazenda UFAM. 

 

Predictor Response log-likelihood Model d.f. Spline d.f. AICc ∆AICc w 
SClay NestAb -69.954 6 5 155.408 0 0.687 
  -72.3447 5 4 157.0893 1.6813 0.2964 
  -76.6611 4 3 162.8607 7.4527 0.0165 
  -83.7042 3 2 174.2973 18.8893 0.0001 
  -87.689 2 1 179.8065 24.3985 0 
  -103.0569 1 0 208.2517 52.8437 0 
 IndAb -426.8902 6 5 869.2804 0 0.5673 
  -428.9978 5 4 870.3956 1.1152 0.3248 
  -431.5322 4 3 872.6029 3.3225 0.1077 
  -439.6415 3 2 886.172 16.8916 0.0001 
  -442.6273 2 1 889.6832 20.4028 0 
  -454.9691 1 0 912.0762 42.7959 0 
FDW NestAb -78.984 6 5 173.468 0 0.9949 
  -85.8292 5 4 184.0585 10.5905 0.005 
  -91.4843 4 3 192.507 19.039 0.0001 
  -96.8915 3 2 200.6719 27.2038 0 
  -99.4293 2 1 203.2873 29.8192 0 
  -103.0569 1 0 208.2517 34.7837 0 
 IndAb -430.4386 6 5 876.3772 0 0.9938 
  -437.0621 5 4 886.5242 10.147 0.0062 
  -446.1636 4 3 901.8657 25.4885 0 
  -451.1896 3 2 909.2681 32.8909 0 
  -452.7547 2 1 909.9379 33.5608 0 
  -454.9691 1 0 912.0762 35.6991 0 
ColSize log(NestAb + 1) -19.0953 5 4 50.5906 0 0.958 
  -23.7213 4 3 56.9811 6.3905 0.0392 
  -27.6929 3 2 62.2748 11.6842 0.0028 
  -39.8453 2 1 84.1191 33.5285 0 
  -44.1796 1 0 90.4971 39.9065 0 
 log(IndAb + 1) -26.1481 5 4 64.6961 0 0.5448 
  -27.7583 4 3 65.0551 0.359 0.4552 
  -69.052 3 2 144.993 80.2968 0 
  -74.2415 2 1 152.9116 88.2154 0 
    -76.2922 1 0 154.7222 90.0261 0 

Note: Sclay = soil clay content (%), FDW = fallen dead wood volume (m3), ColSize = median colony size 
(individuals), NestAb = nest abundance, IndAb = individual abundance. Model degrees of freedom equal the spline 
degrees of freedom plus one for the intercept parameter. 
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Table 6. Information-theoretic summary of the 95th quantile regression models with natural cubic splines for 

Labiotermes labralis at Fazenda UFAM. 

 

Predictor Response log-likelihood Model d.f. Spline d.f. AICc ∆AICc W 

SClay NestAb -39.3224 6 5 94.1449 0 0.6167 
  -41.3505 5 4 95.1009 0.956 0.3824 
  -48.8513 4 3 107.241 13.0961 0.0009 
  -55.7313 3 2 118.3515 24.2066 0 
  -57.2523 2 1 118.9333 24.7884 0 
  -60.3892 1 0 122.9164 28.7715 0 
 IndAb -439.548 6 5 894.5953 0 0.4832 
  -443.319 4 3 896.1766 1.5813 0.2191 
  -442.515 5 4 897.4294 2.8341 0.1171 
  -446.743 2 1 897.915 3.3197 0.0919 
  -445.548 3 2 897.9856 3.3904 0.0887 
  -459.267 1 0 920.6712 26.0759 0 
SOM NestAb -45.6998 6 5 106.8995 0 0.9637 
  -52.105 4 3 113.7485 6.849 0.0314 
  -52.6309 5 4 117.6618 10.7623 0.0044 
  -60.3892 1 0 122.9164 16.0169 0.0003 
  -60.3892 2 1 125.207 18.3075 0.0001 
  -59.8542 3 2 126.5972 19.6977 0.0001 
 IndAb -443.986 4 3 897.5113 0 0.6881 
  -443.772 5 4 899.9435 2.4322 0.2039 
  -443.031 6 5 901.5622 4.051 0.0908 
  -449.005 3 2 904.8994 7.3882 0.0171 
  -459.267 1 0 920.6712 23.1599 0 
  -458.284 2 1 920.9974 23.4862 0 
ColSize log(NestAb + 1)* 15.5802 3 -24.2716 0 1 
  -31.5777 1 65.2933 89.5649 0 
 IndAb -407.4 2 1 819.2286 0 1 
    -459.267 1 0 920.6712 101.4426 0 

Note: SClay = soil clay content (%), SOM = soil organic matter content (g/soil Kg), ColSize = median colony size 
(individuals), NestAb = nest abundance, IndAb = individual abundance. Model degrees of freedom equal spline 
degrees of freedom plus one for the intercept parameter. Each model is ranked within its pertinent set based on its 
AIC from the better (i.e. ∆AICc = 0) to the worse supported one. * = response modeled as the modified Ricker 
function Y = b0.X

b1.exp-b2.X and estimated in its linearized form log(Y + 1) = log(b0) + b1.log(X + 1) + b2.X; 
parameters estimated as b0 = 0, b1 = 1.5221 . 10-1 and b2 = 1.3784 . 10-6. See main text for details. 
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Appendix IV. Relations between abundance and body size among some Amazonian termite 

species. 

 

 

 
 
Fig 1. Bivariate scatterlplots for nest abundance (top left) and individual abundance (top right) in relation to the 

length of hind tibia of the imago, and between nest and individual abundances (bottom). Aban = Anoplotermes 

banksi; Nbra = Neocapritermes braziliensis; Llab = Labiotermes labralis; Smol = Syntermes molestus; Sspi = 

Syntermes spinosus. Data for A. banksi, N. braziliensis and L. labralis are from this study, and for S. molestus and S. 

spinosus are from Mill (1982) (see main text). Plotted lines are least squares fits, and are intended to aid visual 

interpretation only. 
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